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RESUMEN

La ciudad de Ushuaia se desarrolla sobre la costa del Canal Beagle (Bahias Ushuaia,
Encerrada y Golondrina). La ley de promocion industrial produjo un extraordinario
crecimiento demografico en las ultimas décadas, con sustanciales cambios en el uso de la
tierra, principalmente por la expansién urbana, industrial y nuevos usos turisticos. Todo el
sector costero se encuentra sujeto al aporte de residuos cloacales e industriales debido a la
falta de plantas de tratamiento de efluentes y al deficiente funcionamiento del sistema
cloacal. Las excesivas cantidades de nutrientes y materia organica detectadas en la zona
costera, son incorporadas al ambiente acudtico a través de los cursos de agua naturales que
atraviesan la ciudad, causando un fendmeno de eutrofizacion. En el marco de esta
problematica ambiental, el objetivo de la presente Tesis Doctoral es caracterizar las posibles
fuentes de eutrofizacién costera y determinar los efectos que éstas puedan generar sobre
especies de crustaceos residentes por medio de bioensayos de toxicidad y del andlisis de
biomarcadores bioquimicos y fisiolégicos, con el fin de evaluar su potencialidad como
bioindicadores de la calidad ambiental. Se realiz6 un monitoreo bimestral de pardmetros
fisicoquimicos y microbioldgicos para evaluar la calidad del agua de 12 puntos localizados en
las principales cuencas de agua dulce de la ciudad. Los sitios con menor calidad de agua
correspondieron a aquellos con mayor impacto antrdpico, dado principalmente por la
descarga de residuos domésticos sin tratamiento. Estos sitios son el dispersor cloacal, las
desembocaduras del Arroyo Rodriguez sobre Bahia Ushuaia y del Arroyo Buena Esperanza
sobre Bahia Encerrada, el turbal urbano y un rebalse del colector cloacal sobre Bahia
Golondrina. También se incluyeron bioensayos de tolerancia a estresores ambientales
(salinidad, pH y amonio) en tres especies de crustaceos: adultos del isépodo Exosphaeroma
gigas y del anfipodo Paramoera sp., y larvas del decapodo Lithodes santolla. Alta
supervivencia se registrd en isépodos y anfipodos, a la vez que se detectaron cambios a nivel
bioguimico (actividad de acetilcolinesterasa, catalasa y glutation S-transferasa, vy
lipoperoxidacion) y fisiolégico (tasas de consumo de oxigeno y excrecién nitrogenada). El
registro de esta informacion de referencia o basal es imprescindible al momento de evaluar
respuestas frente a contaminantes. Con relacién a las larvas de L. santolla, si bien

presentaron tolerancia a altas concentraciones de amonio, registraron cambios en la



excrecion de amonio asi como también alteraciones en el ciclo de muda (variaciones en las
frecuencias de muda y duracién de los estadios). Finalmente, para evaluar posibles efectos
de los efluentes costeros sobre la biota residente del intermareal, se realizaron bioensayos
de laboratorio a diferentes concentraciones de efluentes con diferente perfil de impacto
(desembocaduras de los Arroyos Rodriguez y Grande, y rebalse del colector cloacal sobre
Bahia Golondrina). Las respuestas bioquimicas y fisiolégicas encontradas en isépodos vy
anfipodos, en general, fueron mas contundentes en las exposiciones a los efluentes con
mayor grado de impacto. Por su adaptabilidad en laboratorio y su mayor tolerancia y
sensibilidad frente a las condiciones de experimentacion, los anfipodos podrian ser aptos

para su utilizacién como bioindicadores.



ABSTRACT

Ushuaia city is located on the coast of the Beagle Channel (Ushuaia, Encerrada, and
Golondrina Bays). In the last decades, the industrial promotion law brought about an
unusual demographic growth, together with significant changes in the use of the land due,
mainly, to industrial-urban expansion, and to new tourist activities. The whole of the coastal
area is subject to the disposal of sewage and industrial effluents, as a result of the lack of
sewage treatment plants, and also of the inadequate working of the sewage system. The
excessive amount of nutrients and organic matter found in the coastal area, is incorporated
to the aquatic environment via the natural watercourses that run through the city, thus
producing eutrophication. The aim of this Doctoral Thesis is, within the framework of such
environmental problem, to characterize the possible coastal eutrophication sources, and to
determine the effects those sources could have on resident crustacean species, with the aim
of assessing their potential as bioindicators of environmental quality. This process was
carried out by means of toxicity bioassays, and the analysis of biochemical and physiological
biomarkers. A bimonthly monitoring of physicochemical and microbiological parameters was
conducted in order to assess the quality of the water of 12 sites located in the city’s main
freshwater courses. The sites that showed the lesser water quality coincided with those that
showed the highest anthropogenic impact, given primarily to the discharge of non-treated
domestic disposals. These sites are: the sewage outfall, the estuaries of the Rodriguez
stream on Ushuaia Bay, and of the Buena Esperanza stream on Encerrada Bay, the urban
peatland, and an overflowing of the sewage pipe on Golondrina Bay. Bioassays of tolerance
to environmental stressors (salinity, pH, and ammonia) in three crustacean species have also
been included. These species are: adults of Exosphaeroma gigas isopod, and of Paramoera
sp. amphipod, and larvae of Lithodes santolla decapod. Isopods and amphipods showed a
high survival rate, and, at the same time, changes were observed on a biochemical level
(acetylcholinesterase, catalase, and glutathione S-transferase activities, and lipid
peroxidation). There were also changes on a physiological level (oxygen consumption and
ammonia excretion rates). The recording of this reference or basal levels is essential when

assessing the response to pollutants. Regarding the L. santolla larvae, even though they



showed tolerance to high concentrations of ammonia, they also showed changes in
ammonia excretion, as well as differences in molting (that is, variations in molting
frequencies, as well as in the duration of the stages). Finally, in order to assess the possible
effects of coastal effluents on the resident biota of the intertidal, several bioassays were
carried out on different effluent concentrations with different impact profiles (the estuaries
of the Rodriguez and Grande streams, and the overflowing of the sewage pipe on Golondrina
Bay). The biochemical and physiological responses found in isopods and amphipods in
general were more conclusive in the exposure to effluents with a higher impact degree.
Given their adaptability in the laboratory, and their higher tolerance and sensitivity to

experimental conditions, amphipods might be suitable to be used as bioindicators.
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PARTE A
Marco Teoérico del Estudio




INTRODUCCION GENERAL

1. Contaminacién costera y concepto de eutrofizacion

A lo largo de la historia, las actividades antrépicas han generado una gran variedad de
contaminantes, los cuales han ocasionado el deterioro de los distintos compartimentos
ambientales, incluyendo el agua, el aire, el suelo y el sedimento, asi como de la biota
asociada y por ende de los ecosistemas en su conjunto (Ramirez Romero & Mendoza Cantu,
2008).

Los procesos de contaminacion constituyen actualmente un problema ambiental
global que afecta a un buen nimero de regiones del planeta, principalmente lagos, rios,
areas maritimas litorales y estuariales, sobre las cuales se desarrollan las principales
actividades humanas. En consecuencia, las zonas costeras actlan como receptores de una
gran variedad de compuestos, afectando de esta manera el equilibrio de los sistemas
acudticos naturales. Estos compuestos son incorporados al ambiente costero a través de
diversas fuentes, tales como aportes directos de efluentes industriales y domésticos, volcado
de desechos desde las embarcaciones, transporte atmosférico de contaminantes, aportes de
barros suspendidos desde los rios, contaminantes producidos por las industrias de
navegacion, operaciones portuarias, entre otras.

Dos grupos principales de sustancias tienen incidencia en los ecosistemas costeros:
los compuestos quimicos escasamente degradables y los nutrientes. Dentro del primer
grupo se encuentran los hidrocarburos (en particular los hidrocarburos aromaticos
policiclicos o PAHs) y los metales pesados, quienes se hallan entre los contaminantes mas
difundidos en los ambientes acudticos y que tienen la peculiaridad de tener una muy alta
toxicidad aun cuando sus concentraciones sean muy bajas (por ejemplo, de nivel de trazas).

Asociados a estos compuestos téxicos se presentan los nutrientes, los cuales son
aportados a los cuerpos de agua de manera exdgena como desechos de actividades urbanas,
principalmente a través de los sistemas cloacales, y que a su vez regulan en gran medida la
dindmica de la materia organica en los mismos. Asi, el incremento en las concentraciones de
nutrientes y materia organica conlleva a que los compuestos metalicos se acumulen en el
fondo de los cuerpos acuaticos, donde pueden sufrir procesos de transformacion,
especiacion, removilizacion y la consecuente incorporacién a las cadenas tréficas al

modificarse su biodisponibilidad.



El término eutrdfico literalmente quiere decir "mucha alimentacién" o "bien
alimentado". Es por ello que el término eutrofizacion se refiere a los procesos por los cuales
los sistemas acudticos se hacen eutroficos (Nixon, 1995). La eutrofizacidn es un proceso, un
cambio, no un estado trofico.

Es muy comun encontrar en la literatura el siguiente concepto de eutrofizacién: "..
proceso por el cual los cuerpos de agua se hacen mds eutrdficos a través del aumento en la
provision de nutrientes, principalmente nitrégeno y fésforo, ambos limitantes del crecimiento
vegetal..." (Smith et al., 1999). Sin embargo, Nixon (1995) ha definido la eutrofizacion como:
"... un aumento de la tasa de suministro de materia orgdnica a un ecosistema". Es esta ultima
definicion la que actualmente tiene mayor aceptacion, ya que no confunde las causas y las
consecuencias de este fendmeno con el fenédmeno en si (Karydis, 2009). Por otro lado, esta
definiciéon tiene en cuenta el ingreso de material organico tanto autdctono (producido
dentro del sistema, por ejemplo la fijacidn de carbono por los productores primarios) como
aléctono (incorporado desde afuera del sistema, por ejemplo el ingreso de materia orgdnica

externa al sistema) (Nixon, 1995).

2. Efectos de la eutrofizacion en el ecosistema

La eutrofizacidon costera es un fendmeno recientemente reconocido y la investigacién
cientifica sobre este disturbio antropico ha progresado solo en las Ultimas décadas a pesar
de que en ambientes de agua dulce este fendmeno comenzé a estudiarse a principios del
siglo XX (Nixon, 1995; Cloern, 2001; Howarth & Marino, 2006).

La descarga excesiva de nutrientes de origen antrépico a los ecosistemas acuaticos a
través de fuentes puntuales y no puntuales se denomina eutrofizacion cultural (Smith &
Schindler, 2009). Si bien este proceso estd ligado a un amplio rango de efectos sobre los
ambientes costeros, los cambios ecoldgicos que acontecen, producen en ultima instancia la
disminucion de la diversidad bioldgica, es decir, disminuye la variedad de organismos vivos
en el ecosistema (Howarth et al., 2000).

Los nutrientes primarios (N y P) pueden regular la productividad primaria acuatica
provocando el aumento descontrolado de la biomasa algal y de esta manera, el
enturbiamiento del agua. Mds aun si las algas mueren y se descomponen, la falta de oxigeno
(hipoxia y anoxia) puede ocurrir mas frecuentemente. Estos cambios en los niveles de

nutrientes, luz y oxigeno favorecen a determinadas especies mas que a otras y producen
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cambios en la estructura del fitoplancton, zooplancton y comunidades benténicas. Asi
pueden ocurrir afloramientos de algas nocivas, algunas de ellas téxicas o no palatables para
los consumidores secundarios, que se hacen mas frecuentes e intensos en esas condiciones
limitantes (Nixon, 1995; Smith et al., 1999; Howarth et al.,, 2000). De este modo, leves
cambios en la comunidad planctdnica y en otros factores pueden reducir el crecimiento vy el

reclutamiento de especies de peces y disminuir asi la produccién pesquera.

Algunos sistemas costeros son mads susceptibles al ingreso adicional de nutrientes
mientras que otros parecen ser mas resistentes; es por ello que algunos autores han
propuesto que la eutrofizacién no necesariamente es perjudicial o nociva, sino que es
considerada como un disturbio y no como una forma de contaminacién (Nixon, 1995;
Karydis, 2009). Esto se debe a la presencia de gran cantidad de factores adicionales que
actuan como atenuantes del fenédmeno de eutrofizacion. Estos atributos fisicos y bioldgicos
son la energia de marea, los gradientes de salinidad, los procesos horizontales de transporte,
el tiempo de residencia del agua, el grado de disponibilidad de luz, la dilucién de los
nutrientes por las aguas ocednicas, entre otros (Howarth et al., 2000; Cloern, 2001). Sin
embargo, la susceptibilidad al aporte excesivo de nutrientes no es estatica y puede cambiar
en respuesta a factores como el cambio climatico. Este fendmeno de importancia global es
una fuente potente de variabilidad ambiental. En este sentido, ciertas anomalias climaticas
pueden cambiar las cualidades de dichos atributos, induciendo respuestas potenciales

diferentes al enriquecimiento de nutrientes (Cloern, 2001).

Otra consecuencia indeseable causada por la eutrofizacién es la disminucién del valor
estético del ecosistema, de gran importancia principalmente en sitios turisticos. Ligado a
esto se presentan otros impactos negativos que incluyen el detrimento del valor del
ecosistema y de los usos recreacionales (Smith, 2003; Smith & Schindler, 2009).

También existe una importante relacion entre la calidad del agua y la salud humana.
Una gran variedad de enfermedades son transmitidas por organismos que pueden ser
transportados por el agua proveniente de desechos urbanos (virus, célera, Escherichia coli),
pudiendo afectar a la poblacién humana. Por otro lado, también son peligrosas para la salud

humana las floraciones masivas de algas tdxicas, cuya toxina se bioacumula en moluscos



marinos y podria llegar a valores de concentracion téxica y letal para quienes lo consuman

(USEPA, 2001; Smith & Schindler, 2009).

3. Interacciones entre nutrientes y otros contaminantes

Ademads de ser receptores de los principales nutrientes de origen antrdpico, los
cuerpos de agua superficiales son un medio de transporte y de reserva de metales pesados,
pesticidas, compuestos farmacéuticos, hormonas y otros contaminantes que no son
nutrientes. Existe evidencia de que estos contaminantes pueden estar fuertemente
influenciados por la disponibilidad de nutrientes (Cloern, 2001; Smith & Schindler, 2009).

Mads precisamente, debido a que el crecimiento bacteriano se encuentra limitado por
las concentraciones de N y P en el ambiente, el destino de los diferentes contaminantes
puede estar influenciado por el estado tréfico del sistema que los recibe: el aumento en la
provision de N y P puede mejorar la biodegradacidn de sustancias petrogénicas,
hidrocarburos aromaticos y pesticidas en muchos ecosistemas acuaticos (Graham et al,,
2000). La eutrofizacion también acelera el ciclo biogeoquimico de los contaminantes
organicos e inorganicos. Por ejemplo, se comprobd que en lagos eutrdficos las
concentraciones en agua de PCBs transportados atmosféricamente fueron menores que en
lagos oligotréficos debido a la mayor sedimentacion de estos contaminantes unidos a
particulas orgdnicas (Jeremiason et al., 1999). También se detectéd que algunos metales
pesados como la plata y el cobre, hidrocarburos clorinados y algunos herbicidas selectivos
inhibieron ciertas especies de algas, promoviendo de esta manera el aumento de taxas

menos sensibles a este tipo de contaminantes (Cloern, 2001).

4. Ecotoxicologia y estudios ambientales

Los efectos de la contaminacién comenzaron a ser mayormente visibles a partir de la
“Revolucion Industrial” (1830-1890), cuando la produccion en masa, asi como el
hacinamiento de personas en las ciudades, generaron condiciones insalubres vy
consecuentemente muertes masivas, enfermedades crdnicas y degenerativas, ademas de la
devastacion de bosques y rios (Neuzil & Kovarik, 1996). Esta situacion se magnificd
posteriormente por la llamada “Revolucién Quimica”, la cual propicid la utilizacién de miles

de sustancias para fabricar productos de consumo diario, sin la realizacion de estudios



cientificos que dieran a conocer los posibles efectos que tendrian en el hombre y en el
medio ambiente (Ramirez Romero & Mendoza Cantu, 2008).

La investigacion formal de los efectos adversos de los contaminantes sobre los
organismos se inicia en la década de los afios 30, a través del desarrollo de estudios para
determinar la relacion causa-efecto entre la presencia de contaminantes quimicos en el agua
y sus efectos biolégicos en poblaciones de peces. La mayoria de estos estudios se focalizaron
en confirmar si un contaminante, del que se tenia sospecha, era el agente causante de un
dafo que ya habia ocurrido y se basaron en pruebas de mortalidad de los organismos
(Ramirez Romero & Mendoza Cantu, 2008).

Durante las décadas de 1940 a 1960, los estudios que demostraron los efectos que
producian los plaguicidas agricolas sobre la vida silvestre catalizaron el desarrollo de la
toxicologia ambiental y con ella el desarrollo de pruebas en las que, ademas de la
mortalidad, se median otros indicadores de importancia ecoldgica, tales como el crecimiento

y la reproduccidn en organismos acuaticos y terrestres.

En consecuencia, en el afio 1969 Truhaut establece el término "ecotoxicologia" como
la rama de la toxicologia que estudia los efectos tdoxicos provocados por contaminantes
naturales 6 sintéticos sobre los constituyentes de los ecosistemas (Truhaut, 1977). A pesar
de existir en la literatura una amplia diversidad de definiciones, todas ellas tienen en comun
dos factores: agentes toxicos y ecosistema. Esta disciplina se encarga de evaluar, monitorear
y predecir el destino de sustancias extrafias en el medio y el efecto de las mismas sobre los

individuos, poblaciones y ecosistemas (Ferrari, 2006).

5. Relevancia de las pruebas de toxicidad

En la actualidad es ampliamente reconocido el hecho de que la mediciéon aislada de
parametros fisicoquimicos y la determinacion de compuestos tdxicos presentes en el
ambiente no son suficientes para asegurar la ausencia de efectos indeseables y del
consecuente riesgo ambiental en el ecosistema. La biodisponibilidad y por lo tanto el
impacto ecotoxicoldgico de muchas sustancias pueden variar considerablemente en relacion
con una gran cantidad de factores ambientales como el pH, la concentracién de oxigeno
disuelto y los efectos antagdnicos y/o sinérgicos con otras sustancias (Morales Castillo, 2004;

Espina & Vanegas, 2005a; Scholes et al.,, 2007; Magalhdes & Ferrdo Filho, 2008). De esta
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manera, la caracterizacién fisicoquimica es insuficiente ya que por si sola no proporciona
evidencia de los efectos biolégicos que pueden causar los contaminantes sobre los
organismos y por lo tanto no permite determinar el grado de contaminacién que produce
sobre el ecosistema bajo estudio (Chapman et al., 2003).

Asimismo, las respuestas bioldgicas sin datos fisicoquimicos del medio contienen muy
poca informacion ya que no reflejan la variabilidad de los sistemas naturales ni la
complejidad inherente a los mismos y no producen informacidn util para un posterior plan
de manejo del sistema (Espina & Vanegas, 2005a). Diversos estudios han comprobado que a
pesar de lo detallado y complejo que pueden resultar los analisis quimicos, el analisis
simultdneo tanto de los niveles y destino de los contaminantes como de las respuestas
bioldégicas de los organismos sigue siendo la mejor opcién para una correcta evaluacion de
los riesgos que presenta un ecosistema expuesto a estrés ambiental (Scholes et al., 2007). Es
por ello que la utilizaciéon de ensayos bioldgicos o bioensayos esta siendo considerada cada
vez con mayor intensidad para la evaluacion de la toxicidad global de los contaminantes

(Morales Castillo, 2004).

6. Descripcion situacional urbano —ambiental de la ciudad de Ushuaia, Tierra del Fuego

En las dltimas décadas, la ciudad de Ushuaia ha experimentado un extraordinario
desarrollo urbano. Su poblacién crecié de 7.000 habitantes en 1970 (Direccién de Estadistica
Tierra del Fuego, 1990) a aproximadamente 60.000 habitantes en la actualidad (Censo
Nacional 2010). Este hecho produjo sustanciales cambios en el uso de la tierra,
principalmente por la expansidon urbana e industrial y nuevos usos turisticos. La principal
razén de este aumento demografico ha sido la promulgacion de la ley de promocién
industrial en la region (Ley Nacional 19640) en la década de los 70. Si bien el impulso
industrial no ha sido continuo en los Ultimos afos y actualmente es notoria una reactivacion
y crecimiento del parque industrial, la poblacién que se habia movilizado por razones
laborales permanecié mayoritariamente como poblacién residente de la Provincia. Como
consecuencia directa de este notable incremento poblacional, en pocos afios se produjo un
crecimiento en las necesidades bdsicas urbanas tales como el abastecimiento de agua
potable, el tratamiento de residuos sélidos y liquidos cloacales, etc. Dicha demanda no fue
correspondida con una eficiente planificacién de los recursos e infraestructura que pudieran

satisfacer a la poblacion futura. Como consecuencia directa de la mencionada ley de
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promocion industrial, durante la década del 80 se establecieron en el lugar un gran niumero
de industrias de ensamble de componentes electrdnicos, plasticos y productos quimicos, con
el potencial ingreso de cantidades considerables de metales pesados y otros contaminantes

al ambiente.

Otra actividad de gran impacto en la zona costera de la ciudad de Ushuaia es la
actividad naviera. En la costa de Bahia Ushuaia se sitia un muelle comercial de importantes
dimensiones donde amarran grandes barcos, incluyendo cargueros de combustible, barcos
pesqueros y cruceros turisticos. En la zona céntrica de la ciudad se localiza un pequefio
muelle donde amarran catamaranes de variado porte destinados a las actividades turisticas
dentro del Canal Beagle. Existe ademas un tercer muelle de menor envergadura donde se
encuentra la Planta Oridn, un sitio de operaciones de carga y descarga de combustibles, que
cuenta con tanques de almacenamiento que abastecen vehiculos, aviones y barcos. El trafico
maritimo se ha intensificado notablemente en estos Ultimos afios por la actividad turistica, la
cual comprende los recorridos diarios por el Canal Beagle en las embarcaciones pequefias y
el arribo de cruceros de gran calado debido a que Ushuaia es considerada "la puerta de
entrada a la Antartida".

Un factor adicional y no menos importante es el establecimiento de nuevos
asentamientos urbanos en la ciudad de Ushuaia. En lo ultimos 10 afios, han sido urbanizadas
de manera irregular zonas de bosques naturales préximas a la ciudad, mientras que
paraddjicamente, sobre la costa de Bahia Golondrina se han establecido nuevos proyectos
urbanisticos que comprenden viviendas particulares en barrios privados, hoteles y cabafas
para el turismo. En el primer caso, estos asentamientos irregulares generaron la tala
indiscriminada del bosque sin contar con las autorizaciones correspondientes de las
autoridades municipales. Las casas precarias instaladas alli carecen de los servicios minimos
necesarios para vivir dignamente (agua potable, gas, cloacas) (Figura 1). Ademads, el
asentamiento de poblacién en estas zonas altas pone en riesgo la calidad de las principales
fuentes de agua potable de la ciudad (Urciolo & lturraspe, 2005). En el segundo caso, la
urbanizacion ha sido planificada en mayor grado. El nivel econdmico de la gente que vive en
estos sectores es mas elevado y presentan la instalacion de los servicios basicos

mencionados (Figura 2).



Figura 2. Fotografias de nuevas urbanizaciones sobre Bahia Golondrina.

El sistema colector cloacal de la ciudad fue disefiado y construido en los afios "80
para el tratamiento y eliminacidn de los efluentes cloacales generados en la ciudad. Consiste
en una red troncal de caracter mixto (pluvial y cloacal) que atraviesa la ciudad
principalmente por el drea del antiguo casco urbano (Figura 3). Dicho colector finaliza en
Punta Pingliino, extremo occidental de la Peninsula Ushuaia, en las cercanias de la cabecera
de la pista de aterrizaje del Aeropuerto Internacional "Malvinas Argentinas"”, donde se
encuentra ubicado el dispersor maritimo 6 emisario (Figura 4). Sin embargo, al poco tiempo
de haber sido puesto en funcionamiento, quedd fuera de servicio por haber sido dafiado,
aparentemente, por las corrientes marinas. En el aflo 2000 fue reconstruido completamente
y puesto en servicio nuevamente mediante la salida de 2 conductos de PRVF de 600 mm de

diametro y una longitud de 30 m cada uno.
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Figura 3. Mapa del tendido de la red cloacal de la ciudad de Ushuaia (COPLAM, 2011).
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Figura 4. Fotografias del dispersor maritimo sobre Bahia Golondrina.

En la actualidad, el citado dispersor no se encuentra funcionando dptimamente dado
que, segun un informe recientemente realizado (COPLAM, 2011), falta en el sector inicial de
uno de sus conductos un tramo de 7 metros aproximadamente. Si bien el otro conducto se
encuentra integro, por diferencia de presiones el liquido cloacal se dirige hacia el extremo

mas corto y es vertido directamente sobre la costa de la Peninsula.

Por otro lado, no existe hasta el momento una planta de tratamiento de liquidos
cloacales, por lo cual todos los desechos domiciliarios generados en la ciudad son volcados al
mar sin tratamiento previo. La ausencia del funcionamiento de las plantas elevadoras y la
falla en el sistema de conduccion a la Peninsula mantiene el crénico problema de
contaminacién que padece la ciudad. Solamente una estacidn elevadora cercana a la
finalizacidn del colector funciona parcialmente (Figura 5). El Unico tratamiento al cual son
sometidos los liquidos cloacales en dicha estacion se lleva a cabo mediante un desarenador
gue permite disminuir la cantidad de solidos de las aguas servidas y facilitar asi la tarea del

dispersor (COPLAM, 2011).
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Figura 5. Fotografia de la salida de rebalse hacia el canal de una Estacidn Elevadora sobre Bahia

Golondrina.

Ademas del deficiente funcionamiento en su tramo final, la red cloacal no abarca la
totalidad de sectores de la ciudad. Varias zonas, principalmente aquellas urbanizadas
recientemente, vuelcan sus residuos domésticos directamente a los cursos de agua naturales
aledafios. Mds aun, parte del propio sistema colector municipal desemboca en estos cursos
ya que no se encuentra conectado al conducto troncal. Esto genera finalmente el vertido de

los liquidos crudos en varios puntos a lo largo de toda la linea de costa (Figura 3).
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PROPOSITO GENERAL DEL ESTUDIO:
HIPOTESIS Y OBJETIVO GENERAL

Teniendo en cuenta la problematica ambiental que presenta la zona costera de la
ciudad de Ushuaia y la escasa informacién disponible relacionada a los posibles impactos
generados por el vuelco de efluentes urbanos, se plantean las siguientes hipdtesis de

trabajo:

e el grado de calidad ambiental que presenta la linea de costa sobre la cual se
desarrolla la ciudad de Ushuaia, tiene su origen parcialmente, en las alteraciones que sufren
los cursos de agua que atraviesan la ciudad, producto de las actividades humanas, causando
una afectacion en la calidad de las cuencas y/o reservorios finales.

e i existe un aporte de efluentes cloacales a los cursos de agua urbanos, entonces
cuanto mayor sea la intervencion antropica mayor serd el impacto final en la costa.

e Jos cambios producidos en las condiciones ambientales, es decir, la eutrofizacion del
ecosistema costero, afectan a las especies residentes, siendo su manifestacion y magnitud
posible de ser detectada por alteraciones a nivel sub-organismo, tanto fisiolégico como

bioquimico.

A partir de las hipétesis planteadas, el objetivo general de esta tesis es:

Caracterizar las fuentes de emision de sustancias antropogénicas que contribuyen al
proceso de eutrofizacion de la zona costera de la ciudad de Ushuaia y evaluar mediante
bioensayos de toxicidad los efectos que las mismas producen en los mecanismos de
respuestas en especies de crustdceos residentes de importancia ecoldgica y comercial,
procurando aportar informacion inédita y complementaria al conocimiento general que
se tiene sobre el ecosistema bajo estudio a fin de ser utilizada en los programas de

evaluacion y control costero.
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PARTEB
Caracterizacion ambiental de los sitios de estudio
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INTRODUCCION

1. Evaluacion y monitoreo de la calidad del ambiente acuatico

La descripcion de la calidad del ambiente acuatico puede llevarse a cabo a través de
diversos métodos, cada uno de los cuales producird distintos tipos de datos que a su vez
conducirdn hacia diferentes interpretaciones de los resultados. Uno de los métodos
empleados es la descripcidén a través de medidas cuantitativas, como la determinacion de
variables fisicoquimicas (en agua, material particulado y/o tejidos) y bioldgicas
(determinacion de la DBO, pruebas de toxicidad), mientras que es posible también la
utilizacion de descripciones cualitativas y semicuantitativas como los indices bidticos, la
descripcidn de las especies presentes en el ambiente, los aspectos visuales, la utilizacidon de

los sentidos, entre otros (Chapman, 1996).

La evaluacion de la calidad de agua se define como el proceso total de analisis de la
naturaleza fisica, quimica y biolégica del agua en relacidn con su calidad natural, con los
efectos antrdpicos y los variados usos del ambiente que pueden afectar tanto la salud
humana como la del sistema acudtico. A diferencia de la evaluacion, el monitoreo se define
como la recoleccidn real de la informacion en sitios determinados y a intervalos regulares a
fin de proporcionar datos que puedan ser utilizados para definir las condiciones actuales del
sistema, establecer tendencias y posibles relaciones causa-efecto. La utilizacién de
programas de monitoreo es una herramienta indispensable ya que una evaluacion incluye la
interpretacion e informe de los resultados del monitoreo junto con la realizacion de
recomendaciones para futuras acciones, a cargo de los organismos de gestién (Chapman,

1996).

En el monitoreo de la calidad de agua usualmente se miden multiples pardmetros
gue son registrados a diferentes tiempos y en diferentes sitios de estudio. La seleccidén de
dichos parametros depende de los objetivos de la evaluacién, por lo cual si se realiza
adecuadamente, se podran llevar a cabo los objetivos planteados de manera eficiente y del

modo mas rentable (Chapman, 1996; Pesce & Wunderlin, 2000).
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Una manera alternativa de evaluar la calidad del agua es a través de la utilizacién de
los indices de calidad de agua (ICA). Se denomina indice de calidad de agua a cualquier
aproximacion matematica que tiene en cuenta datos de dos o mads variables de calidad de
agua y los resume en un numero Unico (Ott, 1978; Chapman, 1996; Pesce & Wunderlin,
2000). Esta expresion simplificada es una manera de evaluar los cambios en la calidad del
agua debido al efecto combinado de muchos pardmetros. Es por ello que puede ser utilizada
para una gran variedad de propdsitos, por ejemplo, como herramienta para planes de
monitoreo de calidad de agua o en la evaluacién de resultados de programas de control de Ia
contaminacién. En ultima instancia, los ICA hacen posible la transmisién de manera
facilmente comprensible, de la informacién sobre calidad ambiental a la poblacién y a los
organismos gubernamentales encargados de tomar decisiones al respecto.

Existen en la literatura diversos ICA utilizados desde la década de 1960, los cuales
pueden clasificarse en diferentes categorias: indices generales de calidad de agua, indices
especificos de uso de aguas e indices para el monitoreo (Ott, 1978; Chapman, 1996).

Los indices generales de calidad de agua representan un determinado nivel de
contaminacion de acuerdo a una escala numérica, sin tener en cuenta la intencion de uso del
agua. Sin embargo, hay que tener en cuenta los diferentes usos del agua. Es decir, en una
escala de 0 a 100, un indice entre 20 y 40 puede ser aceptable si el agua va a utilizarse para
la agricultura o la industria, mientras que puede ser no aceptable como agua de bebida (Ott,
1978). En este aspecto se basan los indices especificos de uso de aguas, en los cuales las
variables se pesan diferencialmente de acuerdo a la importancia que presenten en cada uso
particular del agua. Los indices para el monitoreo son similares a los indices generales de
calidad de agua pero incluyen también variables (sociales y econémicas) relacionadas con

decisiones particulares que estan bajo consideracion.

De acuerdo a Ott (1978), se consideran aproximaciones estadisticas a algunos
procedimientos estadisticos estdndares como son las técnicas de correlacién y el andlisis
multivariado, que se emplean para identificar asociaciones entre variables a fin de
establecer la importancia de cada una de ellas en la determinacién de la calidad del agua.

Dentro del Andlisis Multivariado, el Analisis de Componentes Principales (ACP) y el
Andlisis Factorial (AF), son técnicas estadisticas utilizadas para describir componentes

importantes o factores que explican la mayoria de la varianza del sistema. Se considera que
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estos analisis reducen el numero de variables medidas a un nimero menor de variables
denominadas Componentes Principales (CP) o Factores, mientras que simultdneamente se
preserva las relaciones presentes en los datos originales y su variacién a través del grafico de
los scores y los coeficientes de correlacion de las variables sobre los nuevos Factores

(Libralato et al., 2008).

2. Antecedentes de estudio

Los primeros datos sobre el grado de contaminacidon del area costera del Canal
Beagle se obtuvieron durante la década de 1990 con los estudios de Amin (1995) y Amin et
al. (1996a; 1996b). A partir de ellos se registraron las concentraciones de metales pesados
(Cd, Pb, Zn, Cu, Mn, Fe y Hg) en sedimentos costeros y en tejidos blandos del mejillén
Mytilus edulis chilensis, ambos provenientes de diferentes puntos situados en la costa de las
Bahias Ushuaia y Golondrina. Trabajos similares mas recientes fueron realizados por
Comoglio et al. (2011), Giarratano & Amin (2010), Giarratano et al. (2010; 2011) y Duarte et
al. (2011; 2012). De esta manera, se han podido obtener datos sobre la existencia de aportes
terrestres de metales pesados al sistema costero del Canal Beagle en diferentes matrices
(agua, sedimentos y biota). Es de esperar que las fuentes puntuales de estos contaminantes
resulten producto de la actividad industrial, de los asentamientos urbanos y de la actividad

portuaria que fueron significativamente en aumento en los ultimos 30 afios.

La presencia de una amplia variedad de compuestos organicos ha sido registrada en
sedimentos y organismos acuaticos en los estudios de Sericano et al. (1995), Esteves et al.
(2006), Bigatti et al. (2009), Amin et al. (2011a), Delucchi et al. (2011) y Commendatore et al.
(2012). Los primeros estudios realizados en el marco del Proyecto Internacional "Mussel
Watch" (1995), detectaron que las concentraciones de Hidrocarburos Aromaticos Policiclicos
(PAHSs), Bifenilos Policlorados (PCBs) y plaguicidas organoclorados en los tejidos de moluscos
bivalvos residentes se encontraban por debajo de los niveles permitidos para el consumo
humano (Sericano et al.,, 1995). Un estudio llevado a cabo en 2001 sobre la presencia de
hidrocarburos alifaticos en sedimentos intermareales determiné que las areas portuarias
dentro de Bahia Ushuaia son las mas contaminadas en Tierra del Fuego (Esteves et al., 2006)
ya que por localizarse en un area semicerrada, los hidrocarburos tienden a acumularse

facilmente. Mas aun, 5 anos después, Commendatore et al. (2012) encontraron que el nivel
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de estos compuestos habia aumentado 10 veces. De esta manera, los sitios fueron
catalogados desde no contaminados (Rio Pipo) hasta altamente contaminados (muelle de
combustibles Planta Orién).

En una investigacién realizada por Amin et al. (2011a) en Bahia Ushuaia y
alrededores, diversos compuestos organicos fueron hallados en los tejidos de Mytilus edulis,
entre ellos PAHs, PCBs y pesticidas clorados. Comparando las concentraciones halladas en
1999 y 2003, los niveles de PAHs aumentaron mas de 5 veces. Mas aun, se registraron 16
PAHs que estdn identificados como contaminantes prioritarios por la USEPA y la WHO; y de
ellos, 6 posiblemente de caracter cancerigeno. En la zona portuaria se hallaron altas
concentraciones de PCBs, mientras que se registraron bajos valores de pesticidas clorados.

Debido a la importancia que presenta hallar herramientas para subsanar las
consecuencias del impacto en el ambiente de esta clase de contaminantes, diversos estudios
sobre bacterias degradadoras de hidrocarburos en sedimentos han sido llevados a cabo
también en esta zona. A través de los mismos han podido ser identificados diferentes genes
que codifican para diversos grupos de enzimas catalizadoras de la degradacién aerébica de
PAHs (Lozada et al., 2008; Marcos et al., 2009; Dionisi et al., 2011; Marcos et al., 2012).

También han sido encontradas en la zona de estudio altas concentraciones de
tributilestaiio (TBT), un compuesto antifouling componente de las pinturas para
embarcaciones y muy utilizado en zonas portuarias. Este contaminante fue hallado en los
sedimentos superficiales a lo largo de la costa de la ciudad de Ushuaia y ademas se ha
determinado un alto grado de imposex presente en diferentes especies de gasterdpodos

residentes (Bigatti et al., 2009; Delucchi et al., 2011).

En cuanto a la distribucidn de parametros hidrograficos y a la presencia de
nutrientes y materia organica, se cuenta con informacidon sobre estas variables tanto en
agua como en sedimentos (Amin, 1995; Amin et al., 1996a; 1996b; Solis et al., 2004;
Biancalana, 2008; Torres et al., 2009; Amin et al., 2011b; Gil et al., 2011). A partir de los
datos obtenidos se han podido discriminar distintas zonas de acuerdo a los niveles de calidad
de agua dentro de las Bahias Ushuaia y Golondrina. De manera general, una de las zonas, la
mdas impactada, se localiza cerca de la costa norte y noroeste de Bahia Ushuaia donde
desembocan efluentes urbanos y mixtos, y se desarrollan las principales actividades

humanas. Aqui se han detectado concentraciones de nutrientes comparables a aquellas de
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ambientes hipertréficos. Otro grupo comprende zonas menos impactadas, las cuales se
localizan sobre la costa noreste de Bahia Ushuaia y la costa de Bahia Golondrina, y estan
caracterizadas por el aporte de fuentes de agua dulce (principalmente Rio Olivia, Arroyo
Grande y Rio Pipo). Finalmente una tercera zona se encuentra externa a las bahias y
presenta mayor influencia ocednica.

Escasa es la informacion existente acerca de las concentraciones de bacterias
coliformes totales y fecales (indicadoras de contaminacién fecal) en las aguas costeras del
Canal Beagle. Sélo se han realizado determinaciones en dos fechas puntuales (enero de 2001
y marzo de 2005) y en ambos casos los niveles encontrados han superado los permitidos por

la legislacién (Solis et al., 2004; Gil et al., 2011).

A partir de estos trabajos se ha generado una importante base de conocimiento del
area de estudio, principalmente a nivel del sistema de Bahias Ushuaia-Encerrada-Golondrina
como cuerpos receptores, la cual aunque necesite ser actualizada por la constante dinamica
a la que se encuentra sometida la regién, constituye una base fundamental en el

planteamiento de la hipdtesis de trabajo de la presente Tesis Doctoral.

3. Objetivos especificos

La ciudad de Ushuaia presenta ciertas caracteristicas que le confieren una dinamica
especial en cuanto al ciclo de los nutrientes y al destino de los aportes contaminantes que en
ella se generan y que son volcados en la zona costera. En forma parcial o total, las sustancias
detectadas en bahias y zonas abiertas ocednicas son incorporadas antes de llegar a sus
costas, en algun tramo del recorrido del curso de agua natural por las cuales circulan (rios,
arroyos y chorrillos) y/o se acumulan (turbales). La evidencia que se tiene sobre la alteracién
de este sistema proviene tanto de estudios realizados previamente como de la existencia de
gran cantidad de conexiones clandestinas a los sistemas pluviales, del establecimiento de
viviendas sin servicios sobre o cerca de los cursos de agua y de los asentamientos
poblacionales irregulares de la ciudad que se incrementaron en los Ultimos afios.

En base a dicha informacion, las areas identificadas con mayor riesgo de alteraciones
severas por incorporacion de sustancias antropogénicas estan ubicadas sobre las
desembocaduras de los principales cursos de agua naturales. Sin embargo, es escasa la

informacidn existente sobre la calidad de estas aguas por encima de la linea de costa. Por
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este motivo es de importancia el estudio de la calidad de las aguas que atraviesan la ciudad,
no solo a fin de conocer el grado de impacto que presentan estos cursos de agua sino
también porque la contaminacion por efluentes cloacales supone un riesgo para la salud de

la poblacién y del ecosistema.
Es por ello que los objetivos especificos de este capitulo son:
e evaluar desde el punto de vista fisico, quimico y microbioldgico la distribuciéon
espacial y temporal de la calidad del agua que presentan las principales cuencas hidricas que
atraviesan la ciudad de Ushuaia y que desembocan en el sistema de Bahias Ushuaia-

Encerrada-Golondrina.

e analizar y describir la posible existencia de sitios con similar nivel de calidad de agua a

través del estudio de los pardmetros medidos utilizando técnicas estadisticas multivariadas.

e integrar la informacion obtenida mediante la utilizacion de indices de calidad de
agua.
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METODOLOGIA

1. Descripcion geografica del drea de estudio

El Canal Beagle se encuentra ubicado entre la costa sur de la isla Grande de Tierra del
Fuego (Argentina) y la costa norte de las islas Hoste y Navarino (Chile) (Balestrini et al., 1998)
(Figura 6). Ocupa un valle glacial inundado conectando los océanos Atlantico y Pacifico, en
direccién oeste-este y abarca una extensién aproximada de 240 km. El ancho medio del
Canal es de 5 km, aunque alcanza valores minimos de 1.8 km en Isla Gable. La batimetria del
Canal muestra una amplia variacion de profundidad a lo largo del mismo con un promedio
de 50 m a la altura de la Isla Gable y alcanzando un maximo de 600 m en los brazos noroeste

y sudeste (Balestrini et al., 1998; Bujalesky, 2007).

Presenta un régimen micromareal semidiurno (dos pleamares y dos bajamares por
dia) con desigualdades diurnas (Bujalesky, 2007). La amplitud media de marea es de 1.2 m
(Servicio de Hidrografia Naval) pudiéndose encontrar ocasionalmente amplitudes maximas
de hasta 2.18 m y minimas de hasta 0.67 m (Balestrini et al., 1998). Los vientos
predominantes provienen del sudoeste a una velocidad media de 31 km h™'. Estos vientos
generan una corriente de deriva que impulsa las aguas del Canal en sentido oeste a este
alcanzando velocidades entre 7.9 y 13.7 cm seg'1 (Balestrini et al., 1998). Si bien se trata de
una corriente de aguas frias, la temperatura media anual del agua en superficie promedia los
6.52C y supera soélo en un 12C la media anual del aire (lturraspe et al., 1989). Por este
motivo, se habla de un flujo positivo de calor desde el mar hacia la atmdsfera, especialmente
en invierno. Por otro lado, las aguas del Canal Beagle se caracterizan por presentar bajos
valores de salinidad, siendo los maximos registrados en superficie de 32 (Balestrini et al.,

1998).
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Figura 6. Localizacién del area de estudio. Bahias Ushuaia, Encerrada y Golondrina, Canal Beagle.

El Canal Beagle presenta costas rocosas escarpadas con pequefias playas de grava
(Bujalesky, 2007). En estas costas, precisamente sobre las Bahias Ushuaia, Encerrada y
Golondrina, se desarrollé tanto la urbanizacion como el nucleo fabril de la ciudad de

Ushuaia.

e Bahia Ushuaia
Se caracteriza por presentar profundidades irregulares que oscilan entre 6 y 30 m en
algunos sectores hasta alcanzar los 100-170 m en direccidn oeste-este cerca de la costa
norte del Canal Beagle. El fondo es arenoso-fangoso y consolidado con presencia de
conchillas y piedras (Amin, 1995). Dentro de esta bahia, el agua se desplaza en sentido
eliptico antihorario, ingresando desde el Canal por la zona de mayores profundidades, al
este y progresando con velocidades que varian entre 5,5 y 16,3 cm seg™ (Balestrini et al.,

1990; Comoglio, 1994).

e Bahia Encerrada
Es un sistema semi-cerrado, poco profundo (media de 0.8 m) que cubre un area de
0.27 km? aprox. (Torres et al., 2009). Presenta una conexién con la Bahia Ushuaia a través de

dos aberturas artificiales de 4.5 m de largo. El intercambio de agua entre ambas bahias
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ocurre a través de estas aberturas a una tasa de 1 m> seg"1 durante cada ciclo de marea. De
este modo, masas de agua con baja concentracidn de nutrientes entran a la Bahia Encerrada
durante marea creciente y masas de agua con alta concentracién de nutrientes fluyen luego
hacia Bahia Ushuaia durante la bajamar (Torres et al., 2009). Su principal aporte de agua
dulce proviene de la desembocadura del Arroyo Buena Esperanza y de la descarga de varios
rebalses del sistema colector cloacal (Torres et al.,, 2009; Biancalana & Torres, 2011;

COPLAM, 2011).

e Bahia Golondrina
Esta bahia se caracteriza por presentar un fondo plano cuya profundidad media es de
6.3 m (Luchini & Wicki, 2002), aunque presenta hasta 20 m en los sectores cercanos al Canal.
Predomina el fango o la arena, siendo habitual encontrar piedras de variado tamafo, restos
de conchillas de bivalvos, caracoles y cirripedios (Amin, 1995). En esta bahia, la velocidad de
la corriente permanente es de 0.6 cm seg™ y circula en el mismo sentido de los vientos

predominantes: del sur-sudoeste y norte-noreste (Comoglio, 1994; Amin, 1995).

La zona costera del Canal Beagle, donde se emplaza la ciudad de Ushuaia, presenta
un clima subantartico frio y himedo con influencia ocednica. A nivel del mar, la temperatura
media anual del aire es de 5.49C, pero decrece hacia el interior por un gradiente altitudinal,
incrementandose ademas la amplitud diaria y estacional. Las temperaturas del agua
superficial, registradas durante cuatro anos en el muelle de combustibles del puerto de
Ushuaia (periodo 1985-1988), presentan valores extremos en los meses de agosto y enero

(promedios de 4.38 y 9.35°C, respectivamente; Balestrini et al., 1998).

Las precipitaciones en la zona costera se distribuyen en forma relativamente
uniforme durante el aino con un promedio anual de 530 mm, que se incrementa por el
efecto de la orografia hacia las cumbres interiores alcanzando los 800-1000 mm en la zona
limite de la vegetacion. La acumulacién de nieve ocurre a partir de abril en toda el area de
las cuencas, aunque con mayor desarrollo y estabilidad en los niveles altos. El escurrimiento
es regulado por las temperaturas invernales por lo cual el periodo de crecidas se extiende
hasta diciembre produciéndose los picos maximos en simultaneo con las lluvias (lturraspe,

2007). En primavera y verano, el caudal de los cursos de agua naturales que vierten en el
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sistema de bahias Ushuaia-Encerrada-Golondrina, se incrementa notablemente debido a la
incorporacion del agua de deshielo. Este hecho resulta en la diminucion de los valores de
salinidad del Canal para esta época (lturraspe et al., 1989; Balestrini et al., 1998; Amin et al.,

2011b).

En la zona montafiosa que rodea al Canal Beagle, se desarrollan extensos bosques
definidos como de tipo subantdrtico, compuestos por dos especies de Nothofagus. En la
porcién occidental y mas lluviosa se desarrolla Nothofagus betuloides (guindo) de hoja
perenne, con ejemplares de gran porte, que forman bosques muy cerrados. En tanto que en
la porcidon central y oriental, de menor humedad y suelos mas secos, crece ademas
Nothofagus pumilio (lenga), especie de hoja caduca. Asimismo, se encuentran
entremezcladas otras especies como son los maitenes (Maytenus magallanica) y canelos
(Drimys winteri), ambos de menor altura que los primeros (Tuhkanen, 1992).

En los sectores bajos y asociados a los bosques se forman turberas, conformadas por
musgos Sphagnum magellanicum como especie dominante (Premoli et al., 2006).

En el sotobosque, aparecen arbustos tales como calafates (Berberis buxifolia), mata
negra (Chilliotrichium diffusum), murtillas (Empetrum rubrum), frutillas silvestres (Rubus

geoides), varias juncaceas y una cantidad importante de hierbas (Pisano Valdés, 1977).
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2. Disefio de muestreo

A partir de octubre de 2009 hasta febrero de 2011 se realizaron con una frecuencia
bimestral, nueve campanas de muestreo (Tabla 1). En cada ocasidén se tomaron muestras de
agua en 12 sitios seleccionados de manera de incluir puntos en las principales cuencas de
agua dulce que atraviesan la ciudad. El muestreo de los puntos de cada cuenca se realizd
durante un mismo dia, mientras que el muestreo completo se llevd a cabo durante 3 6 4 dias
consecutivos, excepto que las condiciones climdticas no lo permitieran (precipitaciones

intensas tanto niveas como lluvias, vientos o bajas temperaturas extremas).

Tabla 1. Descripcion de las fechas de muestreo.

Campana Fecha Abreviatura
1 Octubre 2009 Oct09
2 Diciembre 2009 Dic09
3 Febrero 2010 Febl0
4 Abril 2010 Abr10
5 Junio 2010 Junl0
6 Agosto 2010 Agol0
7 Octubre 2010 Octl0
8 Diciembre 2010 Dic10
9 Febrero 2011 Febll

Se muestrearon tres sitios en la cuenca del Arroyo Grande (AGa; AGm y AGd), dos en
el Arroyo Rodriguez (ARa y ARd), tres en el Arroyo Buena Esperanza (ABEa; ABEm y ABEd),
dos puntos sobre un turbal urbano (T y ST), la salida del dispersor cloacal (DC) y un conducto
de desborde sobre Bahia Golondrina (BG) (Tabla 2 y Figura 7). Este ultimo sitio fue

muestreado a partir de la campafia 4 (abril 2010).
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Tabla 2. Sitios de muestreo y localizacién geografica.

Sitio Area Localizacién Sitio Area Localizacién
54247.340°S 54247906 S

alto AGa | ce015840'0 alto ABEa | c0035270 0

Arroyo . 54¢47.607° S |Arroyo Buena . 54249010° S
Grande medio AGm 68215597 O T medio ABEm 68¢19.849° O
54247.743°S 542490275

desembocadura | AGd 68215 466 O desembocadura | ABEd 68219.129° O

54248.227°S 54249.452°S

s alto ARa | cc019:00'0 Turbera T 68220.474° O
Rodriguez 54248598 izt 54249.354° %
desembocadura | ARd 68218.717° O Salida ST 68¢20.123' O

Dispersor 54¢50.775° 5 |Pedraplén Ba. 54°50.335'S
Coacal desembocadura DC 68219367 0 | Golondring desembocadura BG 68°21393'0

Figura 7. Mapa de la localizacién de los sitios de muestreo

Cada cuenca hidrica presenta caracteristicas particulares de acuerdo al sitio que se

considere. Por otro lado, cada una atraviesa diferentes sectores de la ciudad y recibe aportes

de diversas sustancias antrépicas, por lo cual, es de importancia tener en cuenta todos los

factores que en ellas influyen. A continuacién se describird mas detalladamente cada uno de

los sitios estudiados:
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e Cuenca del Arroyo Grande

El Arroyo Grande es un curso de agua natural que nace en la montaiia en el Valle de
Andorra, atraviesa el ejido urbano y desemboca en la zona este de la ciudad de Ushuaia. El
caudal medio en este tramo final es de 3.70 m> seg™ (Iturraspe et al., 1989). Es la principal
fuente de agua potable de la ciudad ya que suministra aproximadamente el 80% del agua
tratada en las plantas potabilizadoras (Huelin Rueda, 2008). Ademas, es fuente de agua
directa que provisiona algunos de los asentamientos irregulares de la ciudad y el riego de los
cultivos en las pequeias granjas del valle (Urciolo & Iturraspe, 2005).

Sin embargo, en su trayecto atraviesa parte del ejido urbano y potencialmente esta
expuesto a los aportes domiciliarios y cloacales sin tratamiento y a desechos industriales e
infiltrados del primer relleno sanitario de la ciudad. Ya en su tramo final recorre la zona
lindante a los establecimientos industriales y previo a su desembocadura se encuentra el
Matadero Municipal, cuyos vertidos son volcados ocasionalmente en forma directa (Figura

8).

Figura 8. Fotografias de los sitios de muestreo sobre la cuenca del Arroyo Grande (alto, medio y

desembocadura).
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e Cuenca del Arroyo Rodriguez

El Arroyo Rodriguez es un curso de agua natural, poco caudaloso, que nace en la
cordillera fueguina y cuando llega al limite superior del ejido urbano, se divide en dos ramas:
una de ellas se une al Chorrillo del Este, el cual finalmente desemboca en la costa de Bahia
Ushuaia, préximo al muelle de combustibles de Planta Orion. La otra rama atraviesa el
cafiadén “No me Olvides” ubicado en el sector urbano de la ciudad. Saliendo del mismo, es
entubado y asi recorre el casco viejo urbano. Finalmente desemboca sobre la linea de costa
oeste-sudoeste de la Bahia Ushuaia, en la zona céntrica de la ciudad, a través de dos tuberias
de 800 mm de diametro aprox., que quedan descubiertas en bajamar (Figura 9).

Por encima del cafladdn, se encuentran nuevos asentamientos irregulares, por lo cual

a partir de este punto, es posible que presente aportes domiciliarios sin tratamiento.

Figura 9. Fotografias de los sitios de muestreo sobre la cuenca del Arroyo Rodriguez (alto y

desembocadura).
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e Cuenca del Arroyo Buena Esperanza

El Arroyo Buena Esperanza nace en los montes Martial en la cordillera fueguina a
1340 m y desemboca en la Bahia Encerrada después de un recorrido de aprox. 7 km en el
cual atraviesa el ejido urbano de la ciudad (Urciolo & lturraspe, 2005). El caudal medio de
este arroyo varia entre 0.3y 3 m? seg™ dependiendo de las lluvias y eventos de deshielo
(Torres et al., 2009). Sus aguas son hiposalinas, ligeramente bicarbonatadas, de gran
transparencia y con un contenido de Fe moderadamente alto; aunque la turbidez aumenta
durante las crecidas debido al arrastre de sedimentos (lturraspe, 2007).

En la actualidad no existe ninguna actividad de cardcter agricola o ganadero dentro
de la cuenca de este curso de agua. Unicamente se encuentra a los 110 msnm la planta
potabilizadora N2 2 de la ciudad, a la cual aporta el 20% del agua cruda que se acondiciona
alli (Huelin Rueda, 2008). Por encima de ese punto existen pequefias tomas de agua para
consumo de los asentamientos turisticos como hoteles, cabanas y refugios de montafia.

En su recorrido por el ejido urbano atraviesa sectores de viviendas con distinto grado
de consolidaciéon. Mds precisamente, en sus tramos medio y final es donde recibe la mayoria
de las descargas pluvio-cloacales, agua de escurrimiento de turbales y otros pequefios

chorrillos, antes de desembocar en la Bahia Encerrada (Figura 10).

Figura 10. Fotografias de los sitios de muestreo sobre la cuenca del Arroyo Buena Esperanza (alto,

medio y desembocadura).
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e Dispersor maritimo
Como se menciond en la introduccién general, los liquidos cloacales que llegan hasta
el dispersor cloacal no son tratados y se vuelcan directamente en la costa de Bahia

Golondrina. Esta tuberia de 600 mm de didmetro puede observarse directamente en

condiciones de bajamar en el extremo occidental de la Peninsula (Figura 11).

Figura 11. Fotografias del sitio de muestreo sobre la salida del Dispersor Cloacal.

e Turbal Monte Gallinero
Este turbal se encuentra emplazado en la zona urbana y presenta asentamientos
irregulares y muy precarios que vierten sus residuos cloacales al mismo. Rodeando el turbal,
existe una zanja por la cual drenan y circulan dichos liquidos (Figura 12). Finalmente este
drenaje se conecta con el tramo final del Arroyo Buena Esperanza, mediante el Chorrillo

Alegre, y desemboca en la Bahia Encerrada.

Figura 12. Fotografias del sector de muestreo sobre el turbal urbano (turbal y salida del turbal).

30



e Bahia Golondrina

El reciente crecimiento de la ciudad se ha proyectado sobre la costa de Bahia
Golondrina aproximadamente a partir del afio 2005. Este sector era considerado hace
algunos afios un sitio pristino. Actualmente conserva una apariencia de bajo impacto
antropogénico aunque existen indicios de contaminacién reciente. En este sector se ha
construido una estacién de bombeo de efluentes que colecta los residuos de esa zona de la
ciudad cuyas instalaciones son nuevas pero aun no se encuentran habilitadas. Por lo tanto,
los efluentes que llegan alli son evacuados directamente a través de un desborde del sistema

cloacal protegido por un pedraplén que conduce y desemboca en la costa de Bahia

Golondrina (Figura 13).

Figura 13. Fotografias del sitio de muestreo sobre la salida del colector cloacal en Bahia

Golondrina.

31



3. Recoleccidn y procesamiento de muestras

3.1 Recolecciéon de muestras
El registro de variables y la recoleccidon a campo de muestras de agua en los 12 sitios
previstos y en las 9 fechas de muestreo consistio en:

1) medicion de parametros fisicoquimicos: se registraron in situ temperatura, oxigeno

disuelto, salinidad, pH, conductividad y turbidez utilizando una sonda multiparamétrica
HORIBA U-10".

2) recoleccién de muestras de agua: directamente del curso de agua o con la ayuda de un

balde plastico. En los puntos de desembocadura, la muestra se tomé durante marea baja a
fin de recolectar la muestra lo mds cruda posible y evitar su mezcla con el cuerpo de agua
receptor (agua de la costa). Estas muestras se recolectaron para determinar posteriormente
en laboratorio los siguientes pardmetros: nutrientes inorganicos disueltos (NID), materia
organica particulada (MOP), sdlidos totales en suspension (STS) y bacterias coliformes
totales y fecales (CT y CF).

Las muestras destinadas a la determinacién de NID, MOP y STS se recolectaron en
botellas plasticas PET de 2.25 L acondicionadas para tal fin y en todos los casos se siguio el
mismo procedimiento: enjuague de la botella con agua del lugar, posterior descarte y
recoleccion final, completando la botella hasta el ras y cerrandola herméticamente. Las
muestras destinadas a la determinaciéon de CT y CF se recolectaron en envases plasticos
estériles de 125 mL tomando las precauciones necesarias para evitar su contaminacién.

Ambas muestras se mantuvieron en heladera plastica de campo hasta llegar al
laboratorio. Todo el proceso de manipulacién de muestras de agua siguid las normas
internacionales de la USEPA descriptas en los manuales de estudio de efluentes (USEPA,

2002a; 2002b).
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3.2 Procesamiento de las muestras en laboratorio

Una vez en el laboratorio, las muestras se mantuvieron a 82C y en oscuridad hasta su
procesamiento, a fin de retardar la accion bioldgica y posible hidrélisis de compuestos y
complejos quimicos.

El procesamiento para determinar NID y MOP se realiz6 dentro de las 2 horas
posteriores a la recoleccion de muestras y finalizé el mismo dia. Para determinar STS se
permitid un tiempo maximo de procesamiento de 72 horas. En el caso de la determinacién
de CT y CF, el cultivo comenzd inmediatamente después de la recoleccidn y no se extendié

por mas de 2 horas desde el momento de muestreo.

e Determinacion de Nutrientes Inorgdnicos Disueltos (nitratos, nitritos, amonio,
fosfatos y silicatos)

Las muestras para determinar NID se filtraron utilizando un equipo de filtracidon y una

bomba de vacio, a través de un filtro de fibra de vidrio de 1.2 um de poro y 47 mm de

didametro (Whatman GF/C) previamente calcinado (dentro de un sobre de papel aluminio a

450-5002°C, de acuerdo a Strickland & Parsons (1972)).

Para la determinacion de nitratos (NO5), nitritos (NO5), fosfatos (PO,>) y silicatos
(Si0s”), la muestra filtrada se distribuyé en envases de plastico de 30 mL de capacidad
previamente acondicionados con HCl y se preservaron a -202C hasta el momento de su
analisis (APHA-AWWA-WEF 1998). La concentracion de estos nutrientes se determind
utilizando kits de reactivos colorimétricos WTW, cuya metodologia estad validada y es
andloga a la metodologia utilizada internacionalmente (DIN/ISO/EN/USEPA). Los protocolos
de las técnicas para la determinacién de nutrientes estan desarrollados en el ANEXO |

(pagina 214).

Para la determinacién de amonio (NH,'), la muestra filtrada (ya sea cruda o diluida,
segun el caso) se preservé por duplicado en frascos de vidrio color ambar previamente
acondicionados. Se fijé la muestra con 1 mL de solucidn de fenol (fenol cristalino en alcohol
etilico) y se conservé a 4°C y oscuridad hasta su determinacién como maximo dentro de los
10 dias. Los fundamentos de la determinaciéon de amonio por la técnica del indofenol

(Strickland & Parsons, 1972) estan desarrollados en el ANEXO | (pagina 214).
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e Determinacion de Materia Orgdnica Particulada
Las muestras destinadas a la determinacidon de MOP se filtraron de la misma manera
que para la determinacién de NID. En este caso, luego del filtrado se agregaron 4 mL de
Na,SO4 anhidro al filtro con el material retenido para eliminar cloruros. El filtro de fibra de
vidrio fue plegado en 4 y se conservo en sobre de papel aluminio a -20°C hasta su analisis. La
concentracion de MOP en el agua se obtuvo mediante el método de oxidacién humeda de
Strickland & Parsons (1972) y su fundamentacion esta desarrollada en el ANEXO | (pagina

214).

e Determinacion de Sélidos Totales en Suspension
Para determinar la cantidad de STS presentes en la muestra, se filtré por duplicado
un volumen conocido de agua (entre 50 y 500 mL, segun el sitio) utilizando filtros de
membrana de acetato de celulosa Millipore de 0.45 um de poro y 47 mm de didmetro. La
concentracion de STS se calculé como la diferencia absoluta entre el peso seco del filtro
vacio y el peso seco del filtro con muestra, corregida por el volumen filtrado. El fundamento

y el protocolo de esta técnica se encuentran desarrollados en el ANEXO | (pagina 214).

e Determinacion de Bacterias Coliformes totales y fecales

La deteccidon y cuantificacion de CT y CF se realizd6 mediante la técnica de
fermentacion de tubos mdultiples 6 nimero mds probable (NMP). Se utilizé el test de
reactivos COLITAG™ (CPI International) cuyo procedimiento analogo al 9221C y E (APHA-
AWWA-WEF, 1998) esta aprobado por la USEPA para la deteccion de bacterias indicadoras
de contaminacién fecal en agua potable, naturales y residuales.

El procedimiento consta de la incubacién de la muestra de agua (cruda o diluida,
segln el caso) con el medio de cultivo selectivo Colitag™ durante 24 horas en estufa (las
primeras 4 horas a 35 + 0.52C y posteriormente a 44.5 + 0.22C). Finalizado este periodo, se
observa la existencia de coloracién amarilla en la muestra (lo que indica la presencia de CT) y
una fluorescencia azul bajo ldmpara que emite luz ultravioleta (lo que indica la presencia de
bacterias Escherichia coli). Finalmente, se cuantifica de acuerdo a los valores obtenidos en la
tabla del NMP. El protocolo detallado y la fundamentacién de esta técnica estan

desarrollados en el ANEXO | (pagina 214).
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3.3 Acondicionamiento previo del material utilizado
Para el acondicionamiento de todo el material utilizado se siguieron los protocolos
establecidos por Strickland & Parsons (1972), APHA-AWWA-WEF (1998) y USEPA (2002a).

El material utilizado para la recoleccidon de muestras se lavé con detergente no idnico

diluido, se enjuagd repetidas veces con agua corriente, luego con agua destilada vy
finalmente se sumergié en HCl al 5% (v/v) por 24 horas. Al dia siguiente se enjuagd varias
veces con agua destilada y se secd en estufa a 35-402C.

Los frascos plasticos y los tubos de ensayos utilizados en la conservacién vy

determinacién de NID (NOs’; NO;’; PO,> y Si033') se sumergieron en HCl 5% por 24 horas.

Posteriormente se enjuagaron varias veces con agua destilada y se secaron en estufa a 35-
40°C.

Los frascos de vidrio color ambar utilizados en la determinacion de amonio se

mantuvieron con solucidn sulfonitrica por 24 horas, luego se enjuagaron intensamente con
agua destilada y se secaron en estufa. Posteriormente se sumergieron en HCl 5% por 24
horas, luego se lavaron con agua destilada y se secaron en estufa a 35-402C. Una vez secos,
se cerraron con papel aluminio previamente a la tapa plastica para evitar la contaminacién
con amonio atmosférico (Strickland & Parsons, 1972).

El material utilizado en la determinacién de MOP (probetas y tubos de ensayo) se

dejo por 24 horas en solucion sulfonitrica, luego se enjuagd con agua destilada y se seco en
estufa. Posteriormente se sumergié en HCl 5% por 24 horas, se lavo con agua destilada y se
seco en estufa a 35-40°C.

El material empleado para la deteccidn y cuantificacién de CT y CF (tubos de ensayo,

pipetas, tips, recipientes, varillas de vidrio, entre otros) se esteriliz6 mediante autoclavado a

1219C durante 15-20 minutos. Luego se preservaron en un lugar seco y protegido.

Nota: En el acondicionamiento del material para determinar amonio y MOP se utilizo la

combinacidn solucion sulfonitrica + HCl en lugar de solucidn sulfocromica debido a la menor

peligrosidad en la manipulacion que presenta la primera.
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4. Analisis Estadistico

A partir de los datos obtenidos en las 9 fechas de muestreo y en los 12 sitios
estudiados, se realizd un Analisis de la Varianza (ANOVA) a fin de evaluar la existencia de
diferencias significativas en los valores de los pardmetros obtenidos entre los sitios de
muestreo. Se considera que los datos de calidad de aguas siguen un proceso estocadstico, es
decir que son variables al azar y por lo tanto no siguen una distribucion normal (Demayo &
Steel, 1996; Dixon & Chiswell, 1996). Es por ello que previamente se analizé el supuesto de
normalidad de los datos utilizando graficos de valores esperados vs. observados (g-qg plot) y
el test de Shapiro-Wilk; y la homocedasticidad con el test de Levene (Sokal & Rohlf, 1981). En
el caso de datos que no normales ni homocedasticos se utilizé el test no paramétrico de

Kruskal-Wallis (Daniel, 1978).

En el presente trabajo se realizé un analisis multivariado (Analisis de Componentes
Principales y Analisis Factorial) utilizando 13 variables (temperatura, oxigeno disuelto, pH,
conductividad, turbidez, nitratos, nitritos, amonio, fosfatos, silicatos, materia organica
particulada, sélidos totales en suspension y coliformes fecales) con el fin de: i) verificar la
existencia de algun patrén particular de asociacion entre los 12 sitios estudiados vy ii) reducir
la cantidad de variables formando nuevos CP, evitando la pérdida de informacién, de modo
tal de poder aplicar los resultados obtenidos en este analisis en préximos monitoreos
ambientales. Se realizé una matriz de correlacidén ya que las variables presentaban distintas
unidades de medida. Segun Legendre & Legendre (1998), los coeficientes de correlacion son
significativos cuando son mayores a Vv (d/n), donde d es el nimero de CP y n el nimero de
variables. Aqui se siguid este criterio para definir la significancia de las correlaciones tanto
entre variables como entre éstas y los CP. La extraccién de los factores se realizé mediante la
técnica de componentes principales y aquellos que presentaron autovalores mayores a 1
fueron los que se tuvieron en cuenta para el posterior analisis. Para una mejor
interpretacion de la estructura factorial se utilizé la rotacién Varimax.

Tanto los andlisis de varianza como los multivariados se realizaron con el Software

estadistico STATISTICA 6.0 trabajando con un p<0.05.
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5. indice de Calidad de Aguas (ICA)

En este trabajo de tesis doctoral se utilizé un indice general de calidad de aguas
basado en las mediciones de parametros fisicos, quimicos y microbioldgicos. Este ICA es un
numero adimensional que atribuye un valor de calidad a un grupo de parametros medidos.
La construccién del ICA requiere primero de un paso de normalizacién, en el cual cada
parametro es transformado en una escala de 0 a 100, donde 100 representa la calidad mas
alta. El siguiente paso es aplicar factores de peso que reflejen la importancia de cada
pardmetro como un indicador de la calidad del agua (Pesce & Wunderlin, 2000). De esta
manera, el ICA provee un nimero que puede ser asociado con un porcentaje de calidad, facil

de interpretar y basado en criterios cientificos.

En este caso, se calculd para cada sitio de estudio el ICA desarrollado por la
Fundacion Nacional de Saneamiento (National Sanitation Foundation, NSF) de Estados
Unidos, cuyos ICAs son utilizados tradicionalmente desde 1970. Este indice se basa en la
medicion de un mdaximo de nueve parametros: cambio de temperatura, pH, oxigeno
disuelto, turbidez, coliformes fecales, DBOs, fésforo total, nitratos y sélidos en suspensién.
Los valores finales del ICA se asignan dentro de una categoria de acuerdo al nivel de calidad
de agua (excelente- buena- media- mala- muy mala).

En el presente trabajo, para el calculo del ICA se utilizé una plantilla de calculo
tomada del Water Research Center, B.F. Environmental Consultants Inc., Dallas, USA, acorde
al Field Manual for Water Quality Monitoring de la NSF (2007) y disponible en internet

(www.water-research.net/watrqualindex/index.htm).
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RESULTADOS

1. Descripcion de los parametros fisicoquimicos y microbiolégicos. Distribuciéon temporal y
espacial

Los resultados que se presentan a continuacién corresponden a la distribucion
temporal (variacion entre fechas de muestreo) y a la distribucién espacial (variacién entre
sitios) de los parametros fisicoquimicos y microbioldgicos registrados durante las 9 fechas de

muestreo (octubre 2009 a febrero 2011) en los 12 puntos de estudio seleccionados.

Algunos de los parametros estudiados cumplieron con el supuesto de
homocedasticidad (temperatura p=0.1577; pH p=0.6918; nitratos p=0.3110; silicatos
p=0.0580), mientras que solo uno lo hizo con el de normalidad (temperatura p=0.0728)

(Tabla 3).

Tabla 3. Valores de los estadisticos para los Tests de normalidad (Test de Shapiro-Wilk) y de
homocedasticidad (Test de Levene) para cada parametro evaluado. Temp: temperatura, OD: oxigeno
disuelto, pH, Sal: salinidad, Cond: conductividad, Turb: turbidez, NO;: nitratos, NO,: nitritos, NH,":
amonio, PO,”: fosfatos, SiO5>": silicatos, MOP: materia orgdanica particulada, STS: sdlidos totales en

suspension, CT: coliformes totales, CF: coliformes fecales.

Shapiro-Wilk Levene

W 4] F p
Temp 0,98 0,0703 1,47 0,1577
oD 0,96 0,0032 2,92 0,0026
pH 0,97 0,0261 0,75 0,6919
Sal 0,34 0,0000 | 20,76 0,0000
Cond 0,35 0,0000 | 20,93 0,0000
Turb 0,51 0,0000 533 0,0000
NO; 0,78 0,0000 1,18 0,3110
NO, 0,87 0,0000 3,38 0,0007
NH," 0,80 0,0000 6,53 0,0000
PO, 0,82 0,0000 5,38 0,0000
Si05” 0,96 0,0056 1,85 0,0580
MOP 0,50 0,0000 4,52 0,0000
STS 0,41 0,0000 3,80 0,0002
cT 0,47 0,0000 515 0,0000
CF 0,43 0,0000 7,02 0,0000
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Parametros hidroldgicos

e Temperatura
La temperatura siguié una tendencia temporal similar en todos los sitios a lo largo de
las fechas de muestreo, con maximos valores registrados en Dicl0 y Feb1l1l y minimos en
Jun10 y Ago10. Ademas, las temperaturas oscilaron entre un minimo de 0.62C (AGa; Jun10) y

un maximo de 18.22C (T; Dic10). La mayor mediana (13.12C) se registré en T y la menor

(2.99C) en ABEa (Figura 14, Tabla 4).
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Figura 14. Distribucién temporal y espacial de la temperatura en los sitios de estudio.

e Oxigeno disuelto

Los valores de oxigeno disuelto fueron minimos en los sitios T y ST (< 2 mg/L),
mientras que en ABEa, ABEm y en los 3 sitios de la cuenca del Arroyo Grande los valores
registrados correspondieron a la maxima saturacion de oxigeno (superiores al 100%). En

general, los valores mas altos se registraron durante las épocas de menor temperatura

(Figura 15, Tabla 4).
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Figura 15. Distribucién temporal y espacial del oxigeno disuelto en los sitios de estudio.
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e pH

El valor minimo de pH registrado fue de 5.5 en T (Jun10) y el maximo de 7.93 en DC
(Feb11). El sitio ARa presentd valores bajos para todas las fechas (media: 6.60 + 0.3). La
distribucién tendié a ser homogénea en todo el periodo de estudio aunque los valores de

Abr10 difirieron significativamente de los estivales (Figura 16, Tabla 4).
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Figura 16. Distribucién temporal y espacial del pH en los sitios de estudio.
e Turbidez

La turbidez presentd un rango de variacion entre 7 NTU (ARa; Feb11l) y 800 NTU,
valor maximo posible de ser detectado por el sensor utilizado (Oct09 y Feb10 en DC; Feb11

en T y ST). Los mayores valores se registraron en los meses de Oct09 y Dic09 (Figura 17,

Tabla 4).
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Figura 17. Distribuciéon temporal y espacial de la turbidez en los sitios de estudio.
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e Salinidad y Conductividad
La mayor variacién tanto de salinidad como de conductividad se presenté en DC
(media: 13.9 £ 7.8 para salinidad y 22.34 + 13.53 mS cm™ para conductividad), mientras que
en los restantes sitios estudiados, estos parametros presentaron niveles minimos en todas
las fechas de muestreo. Sin embargo, tanto en AGd y ARd como en ABEd se registraron

algunos valores mas elevados (Figuras 18 y 19; Tabla 4).
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Figura 18. Distribucidon temporal y espacial de la salinidad en los sitios de estudio.
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Figura 19. Distribucién temporal y espacial de la conductividad en los sitios de estudio.
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Tabla 4. Mediana, minimo y mdaximo de los parametros hidrolégicos registrados en las fechas de
muestreo para cada sitio de estudio: temperatura (2C), oxigeno disuelto (mg L™), pH, turbidez (NTU),

salinidad y conductividad (mS cm™).

Temperatura Oxigeno disuelto pH Turbidez Salinidad Conductividad
Mediana | Min- Méx | Mediana | Min- Méx | Mediana | Min- Méx | Mediana | Min- Méx | Mediana | Min- Méx | Mediana | Min- M&x
DC 93 54- 11,31 7,8 2-10,9 7,56 | 6,9-793| 63,0 22-800 159 | 2,4-22,7| 26,60 |0,81-36,2
AGa 56 0,6- 9,7 13,4 9,5-20 7,09 |6,36-7,75| 55,5 18-170 0 0-0,1 0,11 |0,08-0,42
AGm 58 1,4- 9,9 12,1 8,5-20 7,24 |6,44-7,71] 50,0 38-133 0 0-0,2 0,13 |0,08-0,58
AGd 6,0 13-11,6| 11,9 8,8-20 7,21 |6,55-7,69| 43,5 28-111 0 0-1,5 0,14 |0,08-3,44
ARa 6,9 1-9,2 9,5 2-12,8 6,63 |6,23-7,09] 51,5 7-130 0 0 0,16 |0,10-1,47
ARd 9,7 5,9-12,5 7,9 2-12,3 7,21 |7,02-7,69| 106,0 50-180 0,1 0,1-8,2 0,47 |0,34-14,8
ABEa 2,9 1-7,1 13,2 |10,9-15,2] 7,00 |6,02-7,73| 50,0 30-125 0 0 0,06 |0,05-0,08
ABEm 4,5 2,2-10,9| 128 |99 145| 723 |67-7,89| 700 20-230 0 0-0,5 0,18 |0,08-1,33
ABEd 59 3,3-13,4 7,1 2-11,9 692 |64-736| 97,5 25-170 0,4 0-1,1 1,06 (014-25
T 13,1 | 6,5-18,2 6,0 2-8 6,90 5,5-7,27 | 170,0 | 70-800 0,2 0,1-0,3 0,56 |0,47-0,72
ST 10,4 | 3,5-13,9 2,6 2-4,89 6,89 |6,61-7,22] 102,5 | 34-800 0,2 0,1-0,3 0,54 |0,41-0,93
BG 9.0 4,6-12,4 7,5 2-9,5 7,57 |7,28-7,77] 62,0 45-150 0,2 0,1-0,2 0,51 |0,44-0,56

Los 6 parametros hidroldgicos registrados presentaron diferencias significativas entre
los 12 sitios de estudio, siendo la temperatura analizada mediante ANOVA (F=5.60 y
p=0.0000), y los otros 5 pardmetros mediante el Test de Kruskal-Wallis (oxigeno disuelto:
H=73.43 y p=0.0000; pH: H=34.76 y p=0.0003; turbidez: H=24.24 y p=0.0117; salinidad:
H=70.92 y p=0.0000; conductividad: H=71.57 y p=0.0000). Temporalmente, se detectaron
diferencias significativas en la temperatura (F=11.52 y p=0.0000), el pH (H=37.33 y p=0.0000)
y la turbidez (H=18.64 y p=0.0169), siendo no significativas para el oxigeno disuelto (H=9.08
y p=0.3359), salinidad (H=9.43 y p=0.3072) y conductividad (H=13.42 y p=0.0982).

Las comparaciones multiples de los parametros hidrolégicos entre los sitios y entre

fechas de estudio se presentan a continuacién en las Tablas 5 a 10.

42



Tabla 5. Comparaciones multiples para temperatura (test de Tukey) y oxigeno disuelto (Test de
Kruskal-Wallis) entre sitios de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre
los pares de sitios contrastados.

Temperatura

Sitios DC AGa | AGm | AGd | ARa | ARd | ABEa | ABEm | ABEd T ST BG
DC 0,3066 | 0,43520,61100,8435 [ 1,0000 | 0,0167 | 0,6110{0,9994 | 0,5625 | 1,0000 | 1,0000
AGa |0,0208 1,0000 | 1,0000 | 0,9995 [0,1075 | 0,9917 | 1,0000 | 0,8510 | 0,0005 | 0,1272 | 0,5006
AGm |[0,2833 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 0,1748 | 0,9697 | 1,0000 | 0,9313 | 0,0010 | 0,2031 | 0,6305
AGd |0,2209|1,0000|1,0000 1,0000]0,2938 |0,9032 | 1,0000 [ 0,9813 | 0,0024 | 0,3332 [0,7776
ARa [1,00001,00001,0000 [1,0000 0,5355 | 0,7050 | 1,0000]0,9991 [ 0,0086 | 0,5841 | 0,9290
ARd |1,0000|0,0552|0,6260 [0,4973 | 1,0000 0,0034 | 0,2938 [0,97210,8618 | 1,0000 | 1,0000
ABEa [0,0257 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0672 0,9032 | 0,1689 | 0,0001 | 0,0043 | 0,0581
ABEm | 0,0815 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,1971 | 1,0000 0,9813 |0,0024 | 0,3332|0,7776
ABEd | 1,00000,0302 |0,3837]0,3012 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0370 | 0,1141 0,11380,9813|0,9999
T |1,00000,0006|0,0140 |0,0103 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0007 | 0,0030 | 1,0000 0,8280 | 0,7003
ST |1,0000 |0,0000|0,0014|0,0010 |0,3701 | 1,0000 |0,0001 | 0,0003 |1,0000 | 1,0000 1,0000
BG |1,0000 |0,0000|0,0005|0,0003 | 0,4867 | 1,0000 |0,0000 | 0,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000

Oxigeno disuelto

Tabla 6. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para pH y turbidez entre
sitios de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de sitios
contrastados.

pH

Sitios | DC AGa | AGm | AGd | ARa | ARd | ABEa | ABEm | ABEd T ST BG
DC 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0016 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 |0,3917 | 0,1677 | 1,0000

AGa |1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
AGm | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 0,1151 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
AGd |1,0000 | 1,0000 | 1,0000 0,17211,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ARa | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 0,0710 | 1,0000 | 0,2385 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0440
ARd | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEa | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,1644 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEm | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEd | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
T |0,6775|0,0412 |0,0213|0,0101 | 0,0266 | 1,0000 | 0,0036 | 1,0000 | 0,7548 1,0000 | 1,0000

ST |1,0000 |1,0000|1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000

BG | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,6061 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0013 | 1,0000

Turbidez

43



Tabla 7. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para salinidad vy
conductividad entre sitios de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre
los pares de sitios contrastados.

Salinidad

Sitios DC AGa | AGm | AGd | ARa ARd | ABEa | ABEm | ABEd T ST BG
DC 0,0000 | 0,0001 | 0,0044 | 0,0000 | 1,0000 | 0,0000 | 0,0030 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0002
AGa |0,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,2974 | 1,0000 | 1,0000 | 0,1514 | 0,2356 | 0,3562 | 1,0000
AGm |0,0002 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 0,4457 | 1,0000 | 1,0000 |0,2327 | 0,3562 | 0,5301 | 1,0000
AGd |0,0058|1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ARa [0,0028]1,0000 |1,0000 | 1,0000 0,1296 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0627 [ 0,1009 | 0,1573 | 1,0000
ARd |1,0000]0,2385 |0,9441|1,0000 | 1,0000 0,1296 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEa [0,00001,0000 | 1,0000 | 0,5741{0,9543 | 0,0013 1,0000 | 0,0627 [0,1009 | 0,1573 | 1,0000
ABEm | 0,0115 1,0000 | 1,0000 [ 1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 0,3478 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEd |1,0000 | 0,0309 |0,1573 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0001 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
T |[1,0000|0,0740|0,3396 |1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0002 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000
ST [1,0000|0,1230{0,5301 [1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0005 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000
BG |0,0001 |1,0000 |1,0000]|1,0000 |1,0000 |1,0000 |0,0824 | 1,0000 | 0,4181 | 0,9800 | 1,0000

Conductividad

Tabla 8. Comparaciones multiples para la temperatura (Test de Tukey) y para el oxigeno disuelto
(Test de Kruskal-Wallis) entre fechas de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias

significativas entre los pares de fechas contrastadas.

Temperatura

Fecha | Oct09 | Dic09 | Feb10| Abr10 | Jun10|Ago10| Oct10 | Dicl0 | Feb1l
Oct09 0,9848|0,6821(0,9359(0,1905(0,2115|0,9860|0,0795 | 0,0026
Dic09 | 1,0000 0,996810,3520(0,0123|0,0144 | 1,0000(0,5652 (0,0623
Feb10|1,0000]1,0000 0,058710,0008|0,0010 | 0,9950(0,9628(0,3653
Abr10(1,0000|1,0000 |1,0000 0,903210,9207|0,3424(0,0011|0,0001
Jun10|1,0000]1,0000|0,8679|1,0000 1,0000/|0,0106 | 0,0001 | 0,0001
Agol10(1,0000(1,0000]1,0000|1,0000]|1,0000 0,0125)0,0001 | 0,0001
Oct10|1,0000(1,0000|1,0000|1,00001,0000]1,0000 0,5109]0,0469
Dic10 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 0,9657
Feb11|1,00001,0000]1,0000 |1,0000(0,6130|1,0000 |1,0000 | 1,0000

Oxigeno Disuelto

Tabla 9. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para pH y turbidez entre
fechas de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de fechas

contrastadas.

pH
Fecha| Oct09 | Dic09 | Feb10| Abr10 | Jun10 | Agol10| Oct10 | Dicl0 | Feb11
Oct09 1,0000 | 1,0000 | 0,0160 | 1,0000 | 0,9629 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
Dic09 | 1,0000 1,0000 | 0,0007 | 0,3416 | 0,1029 | 1,0000 | 1,0000 | 0,1251
Feb10| 1,0000| 1,0000 0,0003 | 0,2051 | 0,0581 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0713
Abr10|1,0000| 0,2352 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 0,2009 | 0,0005 | 1,0000
Jun10|1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 0,2669 | 1,0000
Ago10]0,0017 | 0,0000 | 0,0007 | 1,0000 | 0,0042 1,0000 | 0,0780 | 1,0000
Oct10|1,0000| 0,3392 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000
Dic10 | 1,0000 | 0,7449 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 0,0953
Feb11|1,0000| 0,1278 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000

Turbidez
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Tabla 10 Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para salinidad vy
conductividad entre fechas de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre

los pares de fechas contrastadas.

Salinidad

Fecha | Oct09 | Dic09 | Feb10| Abrl0 | Jun10 | Ago10| Oct10 | Dicl0 | Feb1l
QOct09 1,0000(1,0000|1,0000(1,0000|1,0000|1,0000|1,0000(1,0000
Dic09 | 1,0000 1,0000|1,00000,8235|0,4775]1,0000 /| 1,0000 |1,0000
Feb10|1,0000| 1,0000 1,0000|1,0000|1,0000]1,0000|1,0000|1,0000
Abr10 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
Jun10|0,9965 | 0,1334 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
Ago10(0,5491|0,0636 |0,8308 |1,0000| 1,0000 1,0000 | 1,0000|1,0000
Oct10| 1,0000 | 1,0000|1,0000(1,0000 | 1,0000|1,0000 1,0000 | 1,0000
Dic10 | 1,0000| 1,0000 | 1,0000|1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000
Feb11|1,0000| 1,0000 |1,0000|1,0000| 1,0000 |1,0000]1,0000| 1,0000

Conductividad
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Nutrientes Inorganicos Disueltos

e Nitratos
La concentracién de nitratos fue no detectable (nd < 0.01 mg NO;5 L") en varios sitios
(DC, AGa, AGm, ABEa, ABEd y ST), mientras que el maximo valor de 24.6 mg NO3’ L se
presentd en ARa (Ago10), observandose alli gran variabilidad a lo largo del afio. Para 6 de los

sitios estudiados, la mdxima concentracién se registré en Feb10, mientras que la minima se

encontrd en Dic09 (Figura 20, Tabla 11).
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Figura 20. Distribucidn temporal y espacial de la concentracidn de nitratos en los sitios de estudio.

e Nitritos
Los valores de nitritos fueron minimos en los sitios ubicados en la cuenca del Arroyo
Grande y en ABEa (0.11 mg NO; L'l), mientras que las mayores concentraciones se
presentaron en T (0.43 mg NO, L™; Feb11) y en ARd (0.30 mg NO, L™; Feb11). Se observé la

misma tendencia temporal en cada sitio de estudio (Figura 21, Tabla 11).
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Figura 21. Distribucién temporal y espacial de la concentracién de nitritos en los sitios de estudio.
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e Amonio

La concentracién de amonio fue no detectable (nd <0.01 mg NH," L) en los tres
sitios de mayor altitud (AGa, ARa y ABEa), mientras que fue maxima en BG (47.4 mg NH," L'Y;

Abr10) y en T (39.8 mg NH,* L™; Jun10). En general, los maximos valores se hallaron en Abr10

y Jun10 (Figura 22, Tabla 11).
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Figura 22. Distribuciéon temporal y espacial de la concentracién de amonio en los sitios de estudio.

El DIN (del inglés Dissolved Inorganic Nitrogen) es un indice que incluye la
concentracion de todo el Nitrégeno Inorganico Disuelto presente en la muestra y consiste en
la suma de las concentraciones de nitratos, nitritos y amonio. En la Figura 23 se observa que
los valores medios mas altos de DIN se presentan en los sitios ARa (14.2 mg L™%), ARd (21.8
mgL?), ST (24.7 mg L), T(27.1 mg L) yBG (31 mg LY.

50

DIN {mgL?)

DC AGm ARa ABEa ABEd ST
AGa AGd ARd ABEm T BG

Sitios de estudio

Figura 23. Nitrégeno Inorgédnico Disuelto total (DIN) en los sitios de estudio.
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Sin embargo, la contribucién de cada especie de N al DIN es diferente en cada caso

(Figura 24). Se observa que el DIN de los sitios DC, ARd, ABEd, T, ST y BG esta compuesto en

mas del 60% por amonio, mientras que el sitio ARa presenta casi su totalidad en la forma de

nitratos (97.5%).
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Figura 24. Contribucidn porcentual de cada especie de N (NO5, NO, y NH,") al DIN para los sitios de

estudio. Valor promedio de las 9 fechas de muestreo.

Fosfatos

Los valores de fosfatos variaron desde 0.06 mg PO,> L'! en AGa (Oct09) hasta 11.9 mg

PO,> L' en T (Feb11). Los mayores valores registrados corresponden a los sitios DC, ARd,

ABEd, T, ST y BG, siendo mayores los valores determinados en las épocas de mayor

temperatura (Feb10, Dic10y Feb11) (Figura 25, Tabla 11).
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Figura 25. Distribucidn temporal y espacial de la concentracién de fosfatos en los sitios de estudio.
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maxima en T (5.67 mg SiO3

Silicatos

3t

La minima concentracién de silicatos se registré en ARa (0.19 mg SiOs> L™, Dic10) y la

, Ago10). En forma general, en los meses de Dic09 y Dic10 se

registraron los menores valores, mientras que los mayores se detectaron en Jun10 y Ago10

(Figura 26, Tabla 11).
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Figura 26. Distribucidon temporal y espacial de la concentracién de silicatos en los sitios de estudio.

Tabla 11. Mediana, minimo y maximo de la concentracion de nutrientes inorganicos disueltos

registrados en las fechas de muestreo para cada sitio de estudio: nitratos (mg NO5 L™), nitritos (mg

NO, L"), amonio (mg NH,"L™), fosfatos (mg PO,> L™) y silicatos (mg SiO;> L™Y).

Nitratos Nitritos Amonio Fosfatos Silicatos
Mediana Min- Max | Mediana Min- Mdx | Mediana Min- Max | Mediana Min- Max | Mediana Min- Max
DC 1,65 | nd-1018| 016 |o013-026| 6,12 [080-2254| 1,61 |044592| 1,09 |035272
AGa 2,85 nd-8,92 0,12 0,11-0,13 0,00 nd-0,25 0,11 0,06-0,19 1,39 |0,51-1,68
AGm 1,47 nd-17,87 0,12 0,11-0,14 0,65 0,22-2,77 0,38 |0,25-0,90 1,53 0,68-2,45
AGd 099 |o014-23a| 012 |[o11-013| 015 [o007068| 027 |o0,12:047| 143 |[o0,24255
ARa 13,08 |292-246| 0,17 |o0,12-023| 005 nd-0,5 031 |o12-1,11] 1,46 |0,19-1,96
ARd 8,08 |[3,01-10,79] 0,23 0,21-030 | 11,31 |5,48-28,11| 4,94 |3,14-6,07 3,02 2,4- 3,51
ABEa 2,03 nd-12,3 0,12 |o0,11-012| 0,00 | nd-0,19 016 |009-032| 077 |034-157
ABEm 2,78 |0,19-229a) 0,14 |o0412-02 | 232 |032394| 101 032204 1,68 |0,76-330
ABEd 2,95 nd-9,61 0,17 |o0,13-026| 10,98 |3,03-249 3,19 1,15-5,53 2,06 1,35-4,19
T 3,85 |212-911| 0,26 [o022:043| 2065 |842398| 7,73 |455-106| 290 |1,90-567
ST 2,57 | nd-7,64 019 |o016-031| 22,38 |13-272| 58 |[368119]| 274 |166-410
BG 3,12 0,97-5,46 0,20 |o0,18-025| 2867 |892-47,42] 831 3,97- 95 2,62 2,31-3,16
Los 5 nutrientes inorganicos disueltos estudiados presentaron diferencias

significativas en su distribucion espacial al ser analizados mediante el Test de Kruskal-Wallis
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(nitratos: H=39.72 y p=0.0000; nitritos: H=83.47 y p=0.0000; amonio: H=92.69 y p=0.0000;
fosfatos: H=93.17 y p=0.0000; silicatos: H=65.27 y p=0.0000). Temporalmente, se hallaron
diferencias significativas en las concentraciones de nitratos (H=24.22 y p=0.0021) y silicatos
(H=15.86 y p=0.0444), mientras que no se detectaron en nitritos (H=4.57 y p=0.8028),
amonio (H=4.34 y p=0.8252) y fosfatos (H=2.43 y p=0.9649).

Las comparaciones multiples de los nutrientes inorganicos disueltos entre los sitios y

entre las fechas de estudio se presentan a continuacién en las Tablas 12 a 17.

Tabla 12. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para nitratos y nitritos
entre sitios de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de
sitios contrastados.

Nitratos

Sitios | DC AGa | AGm | AGd | ARa ARd | ABEa | ABEm | ABEd T ST BG
DC 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0095 | 0,1810 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
AGa |0,2054 1,0000 | 1,0000 | 0,0199 |0,3276 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
AGm |1,0000]1,0000 1,00000,0117 0,2133 | 1,0000 | 1,0000 [ 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
AGd |0,4405 | 1,0000 | 1,0000 0,0002 | 0,0066 | 1,0000| 1,0000 [ 1,0000 | 0,4615 | 1,0000 | 1,0000
ARa |1,0000|0,57411,0000 | 1,0000 1,0000 | 0,0110 | 1,0000 | 0,2385 | 1,0000 | 0,0943 | 0,0000
ARd |1,0000 | 0,0000|0,0008 | 0,0002 | 1,0000 0,2028 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0039
ABEa [0,0205 | 1,0000 | 1,0000 | 1,00000,0700 | 0,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEm | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000| 1,0000 [0,1978 [ 0,5549 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEd [1,00000,1167 [0,7347|0,2600 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0105 | 1,0000 1,0000| 1,0000 | 1,0000
T [1,0000]0,0000 |0,0002 |0,0000|0,6008 | 1,0000|0,0000 | 0,0771|1,0000 1,0000|0,6923
ST [1,0000]0,0119 [0,1050 |0,0305 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0007 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000
BG |[1,00000,6554 [1,0000|1,0000|1,0000|0,0321|0,0488 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0085 | 1,0000

Nitritos

Tabla 13. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para amonio y fosfatos
entre sitios de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de
sitios contrastados.

Amonio

Sitios DC AGa | AGm | AGd | ARa ARd | ABEa | ABEm | ABEd T ST BG
DC 0,0103 | 1,0000 | 0,8023 | 0,1064 | 1,0000 [ 0,0143 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
AGa |0,0152 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0005 | 1,0000 | 0,5677 | 0,0032 | 0,0000 | 0,0000 | 0,0013
AGm | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 0,8946 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0803 | 0,0475 | 1,0000
AGd |0,8946 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 0,0943 | 1,0000 | 1,0000 | 0,3520 [ 0,0051 | 0,0027 | 0,4428
ARa |1,0000 |1,00001,0000|1,0000 0,0083 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0395 | 0,0003 | 0,0001 | 0,0304
ARd [ 1,0000|0,0001|0,2698 |0,0205 | 0,0919 0,0008 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEa [0,0577 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0005 0,7186 | 0,0046 | 0,0000 | 0,0000 | 0,0020
ABEm | 1,0000 | 0,2974 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,8566 1,0000 | 0,6145 | 0,3964 | 1,0000
ABEd | 1,0000|0,0043 | 1,0000 | 0,3605 | 1,0000 | 1,0000 [ 0,0182 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 [ 1,0000
T |1,0000|0,0000|0,0039|0,0001|0,0009 |1,0000|0,0000 | 0,1167 | 1,0000 1,0000 | 1,0000
ST |1,0000|0,0000]|0,0663]0,0038]0,0199 | 1,0000|0,0001 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000
BG |1,00000,0003 1,0000|0,1200]|0,5869 | 1,0000 [0,0020 | 1,0000 | 1,0000 | 0,4556 | 1,0000

Fosfatos
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Tabla 14. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para silicatos entre

sitios de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de sitios

contrastados.

sitios| DC | AGa | AGm | AGd | ARa | ARd | ABEa [ABEm[ABEd| T | sT | BG
DC
AGa |1,0000
AGm (1,0000 |1,0000
AGd [1,0000|1,0000]1,0000

_§ ARa |1,0000|1,0000]1,0000]1,0000

§ ARd |[0,0067 |0,0023|0,0462|0,0161|0,0328

@ | ABEa [1,0000]1,0000(1,0000 [1,0000]1,0000]0,0001

ABEm | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,8566 | 1,0000
ABEd | 1,0000]0,6874 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0919 | 1,0000
T |0,0134|0,0047|0,0847|0,0309|0,0610|1,0000 | 0,0003 | 1,0000 | 1,0000
ST |0,0357|0,0134(0,2003 |0,07810,1475 | 1,0000 | 0,0009 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
BG [1,0000]1,0000]1,0000]1,0000(1,0000(0,3217|0,1597|1,0000]1,0000|0,6034 | 1,0000

Tabla 15. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para nitratos y nitritos
entre fechas de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de
fechas contrastadas.

Nitratos

Fecha | Oct09 | Dic09 | Feb10| Abr10 | Jun10 | Ago10| Oct10 | Dicl0 | Feb11
Oct09 1,0000]0,1321|0,3037 | 1,0000]1,0000|1,0000|1,0000|1,0000
Dic09 | 1,0000 0,0017 | 0,0064 | 1,0000]1,0000|0,1292|0,7951|1,0000
Feb10/| 1,0000| 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
Abr10(1,0000|1,0000 | 1,0000 1,0000]1,0000]1,0000|1,0000]1,0000
Jun10|1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
Agol10|1,0000|1,0000]|1,0000]|1,0000(1,0000 1,0000| 1,0000|1,0000
Oct10|1,0000|1,0000|1,0000|1,0000|1,0000|1,0000 1,0000|1,0000
Dic10 | 1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000
Feb11|1,0000|1,0000|1,0000]|1,0000 |1,0000|1,0000|1,0000 |1,0000

Nitritos

Tabla 16. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para amonio y fosfatos
entre fechas de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de
fechas contrastadas.

Amonio

Fecha | Oct09 | Dic09 | Feb10 | Abrl0 | Junl0 | Ago10| Oct10 | Dicl0 | Febl1
Oct09 1,0000(1,0000(1,00001,0000|1,0000|1,0000|1,0000|1,0000
Dic09 | 1,0000 1,0000(1,0000|1,0000|1,0000|1,0000|1,0000|1,0000
Feb10|1,0000 | 1,0000 1,0000|1,0000|1,0000|1,0000|1,0000|1,0000
Abr10|1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000(1,0000 (1,0000|1,0000|1,0000
Jun10]1,00001,0000 (1,0000|1,0000 1,0000(1,0000|1,0000|1,0000
Ago10]1,0000 | 1,0000 | 1,0000 |1,0000|1,0000 1,0000| 1,0000| 1,0000
Oct10 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000
Dic10 | 1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000
Feb11|1,0000|1,0000 | 1,0000 |1,0000 | 1,0000 | 1,0000 |1,0000 | 1,0000

Fosfatos
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Tabla 17. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para silicatos entre
fechas de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de fechas

contrastadas.

Fecha | Oct09 | Dico9 | Feb10| Abr10 | Jun10 | Ago10| Oct10 | Dic10 | Feb11
Oct09
Dic09 | 0,8549
Feb10(1,0000 | 1,0000
Abr10 | 1,0000 | 0,9880 | 1,0000
Jun10 | 1,0000 | 0,0414 | 1,0000 | 1,0000
Agol0|1,0000|0,0137 (1,0000|1,0000|1,0000
Oct10(1,0000|1,0000(1,0000]1,0000|1,0000]1,0000
Dic10 | 1,0000| 1,0000|1,0000]1,0000 | 1,0000|0,9065|1,0000
Feb11|1,0000 | 1,0000 |1,0000|1,0000 |1,0000|1,0000|1,0000 | 1,0000

Silicatos

52



e Materia organica particulada
El contenido de materia organica particulada fue minimo en los tres sitios aguas
arriba de los Arroyos Grande, Rodriguez y Buena Esperanza (promedio de 574 mgC m>). El
valor maximo de 57.395 mgC m™ se detectd en ST en Febl1l. Sin embargo, a excepcidn de

este valor, los maximos promediaron los 18.000 mgC m™ (DC, Oct09 y Feb10; BG Feb11)
(Figura 27, Tabla 18).
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Figura 27. Distribucién temporal y espacial del contenido de materia organica particulada en los

sitios de estudio.

e Solidos totales en suspension

Los solidos totales en suspension fueron minimos en los sitios ARa y ABEa en Feb11,
mientras que los maximos valores se registraron en T (729 mg L) en la misma época. La
mayor variabilidad se presentd en los sitios DCy T (552 y 700 mg LY respectivamente)

(Figura 28, Tabla 18).
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Figura 28. Distribucién temporal y espacial de la concentracién de sélidos totales en suspensién en

los sitios de estudio.
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Tabla 18. Mediana, minimo y maximo del contenido de materia orgénica particulada (mgC m?3) y de

sélidos en suspension (mg L) registrados en las fechas de muestreo para cada sitio de estudio.

MOP STS

Mediana Min- Max Mediana Min- Max

DC 7357 3727-18678 75,6 22,4-574
AGa 659 223-1307 3,0 1,4-21,8
AGm 1012 563-2138 59 1,0-25
AGd 916 512-3192 51 14-24.8
ARa 518 233-1301 2,7 0455
ARd 5303 3651-11400 42,4 9,8-171,2
ABEa 310 130-1273 5,2 0,8-5,8
ABEm 2522 625-7316 11,6 2,2-97,6
ABEd 3936 1558-7247 26,2 5,6-68,4

T 5605 4007-8940 60,0 28,7-729,2

ST 5073 2164-57395 35,2 16,4-338,6
BG 6014 4501-16985 33,5 15,2-46,2

Se encontraron diferencias significativas entre los 12 sitios de estudio en la
concentracion de materia orgdnica particulada (H=84.00 y p=0.0000) y de sdlidos totales en
suspension (H=71,84 y p=0.0000), al ser analizados mediante el Test de Kruskal-Wallis. Sin
embargo, temporalmente no se hallaron diferencias significativas (MOP: H=4.00 y p=0.8571;
STS: H=4.88 y p=0.7698).

Las comparaciones multiples de los pardmetros MOP y STS entre los sitios y entre las

fechas de estudio se presentan a continuacién en las Tablas 19 y 20.

Tabla 19. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para MOP y STS entre
sitios de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de sitios
contrastados.

MopP

Sitios| DC | AGa | AGm | AGd | ARa | AR | ABEa |ABEm | ABEd | T ST BG
DC 0,0002 | 0,0077 | 0,0051 | 0,0000 | 1,0000 | 0,0000 | 0,8023 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,3514
AGa |0,0022 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0057 | 1,0000 | 1,0000 | 0,1533 [ 0,0034 | 0,0184 | 0,2782
AGm |0,0238]1,0000 1,0000 | 1,0000 | 0,1475 | 1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 0,0969 | 0,3780 | 1,0000
AGd [0,0221]1,0000]1,0000 1,0000 | 0,1050 [ 1,0000 | 1,0000 | 1,0000|0,0681 | 0,2765 | 1,0000
ARa |0,00011,00001,0000]1,0000 0,0017 [ 1,0000| 0,8201|0,0577 | 0,0010 | 0,0059 | 0,0541
ARd |1,0000]0,0475|0,3396|0,3198 | 0,0026 0,0003 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEa |0,0001 | 1,0000 [ 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0044 0,2475 [ 0,0128 | 0,0001 | 0,0011 | 0,0083
ABEm | 1,0000 | 1,0000]1,0000 [ 1,0000 | 0,4204 | 1,00000,6145 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEd [1,00000,4253 [ 1,0000 | 1,0000 | 0,0362 | 1,0000 |0,0577 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
T |[1,0000]0,00140,0159 |0,0147|0,0000|1,0000 |0,0001 | 1,0000]|1,0000 1,0000 | 1,0000
ST [1,0000{0,0069|0,6215|0,5873|0,0060 | 1,0000 |0,0102 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000
BG |0,0224|1,0000]1,0000(1,0000]1,0000]0,5474|1,0000| 1,0000|1,0000|0,0136 | 1,0000

STS
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Tabla 20. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para MOP y STS entre
fechas de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de fechas
contrastadas.

MOP
Fecha | Oct09 | Dic09 | Feb10| Abr10 | Jun10 | Ago10| Oct10 | Dicl0 | Feb11l
Oct09 1,00001,0000|1,0000 1,0000|1,0000(1,0000|1,0000(1,0000
Dic09 | 1,0000 1,00001]1,0000|1,0000(1,0000(1,0000]1,0000]1,0000
Feb10|( 1,0000| 1,0000 1,0000|1,0000(1,0000|1,0000|1,0000]1,0000
Abr10 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
Jun10|1,0000|1,0000(1,0000(1,0000 1,0000]1,0000|1,0000]1,0000
Agol10|1,0000|1,0000|1,0000|1,0000|1,0000 1,0000|1,0000]1,0000
Oct10| 1,0000|1,0000|1,0000|1,0000 | 1,0000 |1,0000 1,0000 | 1,0000
Dic10 | 1,0000 | 1,0000|1,0000 (| 1,0000|1,0000 (1,0000(1,0000 1,0000
Feb11(1,0000] 1,0000 | 1,0000|1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000

STS
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Parametros microbioldgicos

Las concentraciones de bacterias coliformes totales y fecales siguieron el mismo
patrén en las diferentes fechas estudiadas, aunque no se observé una tendencia temporal
en la distribucién de estos parametros (Figuras 29 y 30, Tabla 21).

En los puntos mas altos de las cuencas, la presencia de coliformes totales fue minima
(1 a 1.600 NMP 100mL™; AGa, ARa y ABEa) mientras que en los puntos de desembocadura
sobre la costa se registraron los mayores valores (a partir de 1.300.000 NMP 100mL* en DC,
ARd, ABEd y T), hasta alcanzar maximos de 5.400.000 NMP 100mL " en STy BG.

Aunque en algunos casos fueron menores, los valores determinados de coliformes

fecales siguieron el mismo patrén de distribucidn que las coliformes totales.
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Figura 29. Distribucidn temporal y espacial de coliformes totales en los sitios de estudio. Los valores

se presentan en escala logaritmica.
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Figura 30. Distribucidn temporal y espacial de coliformes fecales en los sitios de estudio. Los valores

se presentan en escala logaritmica.
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Tabla 21. Mediana, minimo y mdaximo de las concentraciones de bacterias coliformes totales y
fecales (NMP 100 mL?) registradas en las fechas de muestreo para cada sitio de estudio.

Coliformes Totales Coliformes Fecales
Mediana Min- Max Mediana Min- Max
DC 17000 230-1300000 17000 230-1300000
AGa 33 1-540 33 1-350
AGm 1700 18-54000 1700 18-54000
AGd 11000 18-92000 7900 18-54000
ARa 130 1-1600 130 1-1600
ARd 920000 6800-3500000 490000 6800-1300000
ABEa 1 1-12 1 1-9,2
ABEm 23000 1600-920000 21000 1600-540000
ABEd 170000 17000- 1600000 130000 17000- 1600000
T 33000 1600-1600000 33000 1600-1600000
ST 540000 1800-5400000 350000 1800-1600000
BG 510000 18000- 5400000 220000 18000-5400000

Las concentraciones de bacterias coliformes totales y fecales presentaron diferencias
significativas entre los 12 sitios de estudio al ser analizados mediante el Test de Kruskal-
Wallis (CT: H=75.13 y p=0.0000; CF: H=73.62 y p=0.0000). Sin embargo, temporalmente no
se hallaron diferencias significativas (CT: H=4.83 y p=0.7750; CF: H=5.21 y p=0.7348).

Las comparaciones multiples de los pardmetros CT y CF entre los sitios y entre las

fechas de estudio se presentan a continuacidn en las Tablas 22 y 23.

Tabla 22. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para CT y CF entre
sitios de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de sitios
contrastados.

Coliformes totales

Sitios DC AGa | AGm | AGd | ARa ARd | ABEa | ABEm | ABEd T ST BG
DC 0,3355 (1,0000(1,0000 | 0,4834 | 1,0000 | 0,0154 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000

AGa |0,2298 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0003 | 1,0000 | 0,6798 | 0,0082 | 0,0681 | 0,0003 | 0,2211
AGm |1,0000|1,0000 1,0000 | 1,0000 | 0,1788 | 0,9543 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,1834 | 1,0000
AGd |1,0000|1,0000]1,0000 1,0000 | 0,2938 | 0,6145 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,3010 | 1,0000
ARa |0,3396(1,0000 [1,0000]1,0000 0,0006 | 1,0000 | 0,9543 [0,0132 | 0,1036 | 0,0006 | 0,3514
ARd |1,0000 |0,0003 |0,2028 |0,3276 | 0,0006 0,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000|0,5176
ABEa |0,0095 | 1,0000 | 0,8474 | 0,5486 | 1,0000 | 0,0000 0,0378 | 0,0002 | 0,0021 | 0,0000 | 0,0040
ABEm | 1,0000 | 0,7266 | 1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0412 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
ABEd |1,00000,0067 | 1,0000 | 1,0000 | 0,0112 | 1,0000 | 0,0001 | 1,0000 1,0000 | 1,0000 | 1,0000
T |1,0000|0,0562|1,00001,0000 |0,0870|1,0000 |0,0017 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000

ST |1,0000 |0,0008 (0,3780|0,5940 | 0,0014 | 1,0000 | 0,0000 | 1,0000 |1,0000 | 1,0000 0,5323

BG [1,0000|0,2732]1,0000|1,0000 | 0,4365 |0,4181 |0,0053 | 1,0000 | 1,0000 |1,0000 | 0,8474

Coliformes fecales
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Tabla 23. Comparaciones multiples de rangos medios (Test de Kruskal-Wallis) para CT y CF entre
fechas de estudio. Los p<0.05 (en negrita) indican diferencias significativas entre los pares de fechas

contrastadas.

Coliformes totales

Fecha| Oct09 | Dic09 | Feb10| Abrl0 | Jun10 | Ago10| Oct10 | Dicl0 | Feb11l
Oct09 1,0000(1,0000|1,0000|1,0000]|1,0000(1,0000|1,0000|1,0000
Dic09 | 1,0000 1,0000(1,0000|1,0000|1,0000|1,0000]|1,0000|1,0000
Feb10[1,0000 | 1,0000 1,0000|1,0000]1,0000|1,0000]|1,0000|1,0000
Abr10(1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000(1,0000(1,0000|1,0000]1,0000
Jun10{1,0000 | 1,0000(1,0000|1,0000 1,0000(1,0000|1,0000|1,0000
Ago10]1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 1,0000|1,0000 1,0000 | 1,0000[1,0000
QOct10( 1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000 | 1,0000
Dic10 | 1,0000| 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 | 1,0000 1,0000
Feb11|1,0000 | 1,0000 | 1,0000|1,0000|1,0000|1,0000(1,0000|1,0000

Coliformes fecales
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2. Analisis Multivariado

En un Analisis de Componentes Principales, el nimero de componentes extraidos es
igual al numero de variables ingresadas en el andlisis. En este caso, se utilizaron 13 variables
(temperatura, oxigeno disuelto, pH, conductividad, turbidez, nitratos, nitritos, amonio,
fosfatos, silicatos, materia organica particulada, sélidos totales en suspensiéon y coliformes
fecales) por lo cual se obtuvieron 13 CP o factores. Para realizar este analisis, no se
incluyeron los parametros salinidad y coliformes totales ya que la informacién era
redundante al incluirse otros (conductividad y coliformes fecales, respectivamente), debido
a la falta de independencia entre las respectivas variables, y a que no hacian un aporte

sustancial a los resultados del trabajo.

Se determinaron los coeficientes de correlacion de Pearson entre los pares de
variables analizadas, siendo significativos aquellos valores mayores a 0.55 (Tabla 24). Este
valor de correlacion surge de la formula v (d/n), donde d= 4 es el nimero de CP y n=13 es el

numero de variables, por lo cual v (4/13)= 0.55.

Tabla 24. Coeficientes de correlaciéon entre las variables analizadas. Son significativos aquellos
valores mayores a 0.55 (en negrita). Temp: temperatura, OD: oxigeno disuelto, pH, Cond:
conductividad, Turb: turbidez, NOs": nitratos, NO,": nitritos, NH,": amonio, PO,>: fosfatos, SiO;*:

silicatos, MOP: materia organica particulada, STS: sdlidos totales en suspensién, CF: coliformes

fecales.
Temp OD pH Cond Turb NO; NO, NH,” PO, SiO;" MOP STS CF
Temp 1
op |-068 1
pH |-000 000 1

Cond | 0,11 -0,09 033 1

Turb | 0,33 -0,35 -0,08 0 1

NO; |-003 -009 -01 -007 004 1

NO, | 052 -0,64 -0,03 -005 058 025 1

NH," | 0,45 -0,61 0,03 -005 027 -001 066 1

po,” | 064 -0,7 -0,01 -009 04 -001 077 08 1

sio,>| 03 -051 012 -024 031 017 074 059 068 1

MoP | 04 -0,42 009 0,16 068 -0,03 053 042 059 0,37 1

sts (o037 -04 008 019 08 011 061 028 036 027 055 1

CF 037 -033 0,11 -004 0,15 -001 028 052 05 027 034 018 1
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El Analisis Factorial realizado mostré que el 73.72% de la varianza total de los datos
puede explicarse mediante 4 factores, ya que son los que presentaron autovalores mayores

a 1 (Tabla 25), siendo estos factores los que se analizardn e interpretaran en detalle.

Tabla 25. Coeficientes de correlacién entre las variables analizadas y los primeros 4 factores
extraidos (con Rotacidon Varimax); autovalores de cada factor y porcentajes de varianza total

explicada y acumulada. Son significativos aquellos valores resaltados en negrita.

Variables Factorl Factor2 Factor3 Factor 4
Temp 0,64 0,37 -0,15 -0,29
oD -0,72 -0,35 0,11 0,03
pH 0,06 -0,08 0,92 0,09
Cond -0,11 0,27 0,63 -0,39
Turb 0,15 0,91 -0,09 0,09
NO; -0,08 0,10 -0,06 0,75
NO, 0,65 0,53 -0,05 0,40
NH," 0,88 0,11 0,02 0,09
PO, 0,92 027  -0,06 0,08
Si0,> 0,68 0,14 0,04 0,54
MOoP 0,42 0,68 0,14 -0,05
STS 0,16 0,90 0,11 0,11
CF 0,65 0,00 0,13 -0,11
Autovalores 5,45 1,64 1,41 1,09
% Var. total 41,92 12,60 10,84 8,37
% Var. acumuladal 41,92 54,52 65,35 73,72

El Factor 1 que explica el 41.92% de la varianza total y constituye el factor dominante,
se encuentra correlacionado con la temperatura, las altas concentraciones de NO,, NH,",
PO43', Si033', CF y la disminucién de OD. El Factor 2, que explica el 12.60% de la varianza
total, esta correlacionado positivamente con la turbidez y las concentraciones de MOP y STS.
El Factor 3 que explica el 10.84% de la varianza total, esta correlacionado positivamente con
el pH y la conductividad. Por ultimo, el Factor 4 se relaciona positivamente con la presencia

de NOs (Tabla 25).
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Al graficar los coeficientes de correlacién de las variables en 2 ejes ortogonales (los
Factores 1y 2), se observa que el OD esta correlacionado negativamente con el resto de los
parametros, mientras que las variables pH, nitratos y conductividad no tienen peso en estos
dos factores. Contrariamente, los otros pardmetros forman un grupo y se ubican préximos al

cuadrante positivo de ambos Factores (Figura 31).
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Figura 31. Gréfico de los coeficientes de correlacidn de las variables en los dos factores dominantes.
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Con el objetivo de analizar la existencia de un patrdn particular de asociacion entre
los sitios de estudio, se representan en la Figura 32 los valores promedio de los scores para
los Factores 1y 2 de los sitios estudiados. En ella se observa una clara diferenciacidn de los
sitios en tres grupos. El primero estd representado positivamente sobre el Factor 1 y
comprende los sitios ABEd, ARd, T, ST y BG, mientras que el segundo grupo estd relacionado
negativamente con el Factor 1 e incluye los sitios AGa, AGm, AGd, ABEa, ABEm y ARa. De
manera aislada se presenta el sitio DC, el cual queda definido por las variables que tienen

mayor peso en el Factor 2.

0,5 -

AR a

Figura 32. Grafico de los scores medios de cada sitio de estudio sobre los Factores 1y 2 extraidos por

componentes principales.
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3. indice de Calidad de Aguas (ICA)

El ICA utilizado incluyd para su cdlculo un total de 8 parametros medidos (cambio de

temperatura, pH, oxigeno disuelto, turbidez, coliformes fecales, fosforo total, nitratos y

sélidos totales en suspension) utilizando el valor promedio calculado a partir de las 9 fechas

de muestreo. Los resultados obtenidos se ajustan a la siguiente escala de valores del ICA con

sus correspondientes niveles de calidad de aguas:

Rango ICA| 91-100 71-90

51-70 26-50 0-25

Calidad Excelente Buena

Media

De acuerdo al valor final del ICA,

siguientes niveles de calidad de aguas:

para cada sitio de estudio se obtuvieron los

Sitio ICA Calidad Sitio Calidad
DC 53 Media BG
AGa 77 Buena ABEa
AGm 67 Media ABEm
AGd 70 Media ABEd
ARa 63 Media T
ARd Mala ST
:'&\ ;T; -
T @AGE—
e AGm G
1Km
—a

Figura 33. Representacion de los valores de ICA obtenidos (segun escala de color) en el mapa del

area de estudio.
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DISCUSION

La temperatura es una variable de gran importancia ya que afecta los procesos
fisicos, quimicos y bioldgicos que ocurren en el ambiente acudtico. Este pardmetro varia de
acuerdo a la estacionalidad climdtica, aunque puede estar influenciada ademds por
parametros como la latitud, la altitud, el flujo de agua, las corrientes, entre otros. En el
presente estudio, la temperatura del agua superficial presenté una variacion estacional
significativa con minimos en invierno (0.62C) y maximos en verano (18.22C), acorde también
a los cambios estacionales de la temperatura del aire (Iturraspe et al., 1989). Por otro lado,
las temperaturas minimas correspondieron a los sitios mas altos (AGa, ARa y ABEa), siendo
aquellos no urbanizados. Asimismo, dentro de una misma cuenca, se registré un incremento
de la temperatura a medida que el curso de agua hace su recorrido por el ejido urbano hacia
la costa. Esto es un indicio del aporte de residuos domésticos ya que estos liquidos tienen
habitualmente una temperatura mas elevada que el agua potable proveniente de la red
(Metcalf & Eddy, 2003). Los valores detectados en los sitios costeros son mayores a los
encontrados por Amin et al. (2011b), lo cual puede indicar que en estos ultimos afos se ha
incrementado el aporte de efluentes domésticos a los cursos de agua naturales,

probablemente por el aumento poblacional ocurrido durante el periodo 2000-2010.

Por otro lado, mayores temperaturas provocan la disminucién de la solubilidad del
oxigeno disuelto. En este sentido, las concentraciones de este gas fueron mayores y cercanas
a la saturacion en los sitios aguas arriba, los mismos que presentaron también las
temperaturas mds bajas (AGa, ARa, ABEa). Los 3 sitios del Arroyo Grande presentaron
valores de saturacion, hecho dado por el gran caudal que presenta este curso de agua (3.70
m> seg’l; lturraspe et al., 1989). Por el contrario, en los sitios ubicados en el turbal urbano (T
y ST), DC, BG y en la desembocadura de los Arroyos Rodriguez y Buena Esperanza (ARd y
ABEd) se registraron valores minimos de 2 mg O, L™ El principal factor atribuible a la
disminucion de los niveles de OD en el agua fue la presencia de descargas con alto contenido
de materia organica y nutrientes, lo cual resulta en un incremento de la actividad microbiana
responsable de la degradacion de dichos sustratos y consiguiente consumo de oxigeno por

las mismas (Chapman, 1996).
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Se debe tener en cuenta que el nivel guia nacional para la conservacion de vida
acudtica indica que el valor del OD en aguas naturales no debe ser inferior a 5 mg O, LY por
lo cual en los sitios estudiados puede estar comprometido el normal funcionamiento del

ecosistema.

El pH es una variable importante en la evaluacién de la calidad del agua ya que
influye en muchos procesos bioldgicos y quimicos dentro del ambiente (Chapman, 1996). Los
valores de pH registrados en este estudio estdn dentro del rango establecido para la mayoria
de las aguas naturales (6.0 - 8.5). A lo largo de la cuenca del Arroyo Grande el pH se mantuvo
estable, mientras que en el Arroyo Rodriguez el pH aumentd hacia su desembocadura en la
costa. Por otro lado, los valores del Arroyo Buena Esperanza tendieron a disminuir desde su
tramo alto y medio hacia su desembocadura. Esto se debe a que previamente a desembocar
en la Bahia Encerrada, las aguas de este curso se unen a aquellas provenientes del turbal
urbano cuyos valores de pH siempre fueron menores, posiblemente por el alto contenido

orgdnico que presenta el turbal.

Los valores de salinidad registrados en los sitios de muestreo indican que los puntos
costeros situados en las desembocaduras estan en permanente contacto con el agua de mar,
por lo cual presentan valores de salinidad distintos de cero. Por otro lado, el DC es el sitio en
el cual se observaron mayores y variadas salinidades debido a que el mismo se ubica en el
sentido de los vientos predominantes (sudoeste) provocando la acumulacion de agua de mar
sobre la salida del mismo, no pudiéndose recolectar la muestra cruda aun realizando el
muestreo durante el momento de bajamar. Este hecho debe tenerse en cuenta al momento

del andlisis de los valores registrados de los pardmetros medidos para este sitio.

La conductividad estd relacionada con el contenido de iones disueltos presentes en el

agua. Generalmente en los ambientes dulceacuicolas presenta un rango entre 0.01 y 1 mS
-1 .. . .

cm’, valores coincidentes con los hallados en los sitios altos y medios de las cuencas

estudiadas. Por otro lado, este parametro puede exceder dichos valores especialmente en

aguas contaminadas o en aquellas que reciben gran cantidad de aportes terrestres

(Chapman, 1996). Sin embargo, la gran variabilidad que este parametro presenté en los
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sitios costeros estudiados (AGd, ARd, ABEd, y DC) puede atribuirse en mayor grado a los

cambios en la salinidad y no al posible aporte terrestre.

La turbidez resulta de la dispersién y absorcion de la luz por parte de las particulas en
suspension, siendo una medida indirecta de la transparencia del agua y de la capacidad de
penetracién de la luz. Los valores estandar para ambientes no contaminados se ubican entre
1 y 1.000 NTU y pueden variar estacionalmente segun la actividad bioldgica y la
concentracion de particulas aportadas por escurrimiento superficial, por lo cual puede o no
estar relacionada con la presencia de sustancias téxicas (Chapman, 1996). La turbidez
registrada durante el periodo de estudio fue variable tanto temporalmente como
espacialmente. Los mayores valores se registraron en los meses de primavera y verano
(Oct09, Dic09 y Feb10), lo cual puede estar relacionado con el proceso natural de deshielo.
Las montafias que rodean a la ciudad de Ushuaia permanecen completamente cubiertas por
nieve y hielo durante el invierno. En primavera y verano comienza el proceso de deshielo, el
cual ademas de incrementar el flujo de agua dulce al sistema costero, aumenta el aporte de
material en suspensidén, causando un aumento también en la turbidez del agua (Amin et al.,

2011b).

Los nutrientes son componentes quimicos esenciales del ambiente acuatico. EI P y el
N son incorporados a los tejidos de la biota residente, mientras que el Si es necesario para la
formacién de los esqueletos de las diatomeas y radiolarios (Aydin-Onen et al., 2012). Debido
a que pueden acumularse en los sedimentos de fondo y posteriormente ser liberados al
ambiente acuatico, la descarga de nutrientes presenta efectos inmediatos y acumulativos
(Chambers et al., 1997; Statham, 2012).

Los compuestos inorganicos de nitrogeno se presentan en diferentes formas
reactivas dependiendo del estado de oxidacion en el que se encuentren. Estas formas que
pueden coexistir son nitrato (NO3), nitrito (NO,) y amonio (NH.").

La existencia de un patréon estacional en la concentracién de NOs; parece poco
probable, aunque valores extremos y significativamente diferentes fueron registrados en
Dic09 y Feb10. Por otro lado, el valor medio maximo se registré en el sitio ARa (13.86 mg
NO; L"), probablemente debido a que este sitio es la naciente de un chorrillo natural, poco

profundo, rodeado de un bosque denso y cercano a un reciente asentamiento irregular.
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Sumado a estas caracteristicas, el trazado de la ruta superior (calle Alem, Ruta Nacional N23)
lo cruza en forma transversal interrumpiendo su curso natural a partir del cual continua
entubado hacia su desembocadura. Sin embargo, en todos los sitios estudiados las
concentraciones de nitratos han superado el valor minimo de 0.1 mg N-NO3 L (0.44 mg NOs
L") correspondiente a aguas superficiales dulces no contaminadas (Chapman, 1996;
Subsecretaria de Recursos Hidricos de la Nacién, 2003), pero no asi el limite de 5 mg N-NOs L
! (22.15 mg NO;3 L") correspondiente a descargas de aguas residuales municipales e
industriales, siendo los valores obtenidos dificiles de atribuir a una fuente especifica, ya que
también es poco probable un aporte externo por el empleo de fertilizantes con nitratos en
dicho sitio.

Las concentraciones naturales de NO, en cuerpos de agua dulce son por lo general
muy bajas (0.001 mg N-NO, L'* 0 0.003 mg NO, L) y raras veces exceden 1 mg N-NO, L™* (3.3
mg NO, L'l). Los valores de NO; registrados en este estudio se encontraron dentro de dicho
rango sugerido por la literatura (Chapman, 1996). Por otro lado, las concentraciones de NO;
siempre fueron mucho menores que las de NOs, lo cual puede deberse a que el NO, es
menos estable que el NOs, es muy reactivo y puede actuar como agente oxidante vy
reductor, transformandose rdpidamente para dar NOs, por lo cual este Ultimo predomina en
las aguas (Albert, 1997).

El NH," estd presente en el ambiente acuatico debido al aporte de aguas residuales
domeésticas, desechos industriales y fertilizantes, siendo la concentracion de este nutriente
en aguas no contaminadas generalmente menor a 0.1 mg N-NH," Lt (0.078 mg NH," L'l). En
solucion acuosa, el amonio no ionizado (NH3) se presenta en equilibrio con el ion amonio
(NH4"). El amonio total es la suma de estas dos formas. Las concentraciones relativas de NH,;"
y de NH;3 son dependientes del pH y de la temperatura del agua: a medida que estos
pardmetros aumentan, la concentracién de NH3; también aumenta, pero la de NH,'
disminuye. El NH; es muy téxico para los organismos acudticos, mientras que el NH;" es
considerablemente menos téxico o no téxico (Whitfield, 1974; Camargo & Alonso, 2006). El
NH." tiende a ser oxidado a NO;™ en el proceso de nitrificacién que es realizado en dos pasos
(NH;*— NO, — NO3) por bacterias quimioautdtrofas aerdbicas. Este proceso puede ocurrir
aun cuando los niveles de oxigeno disuelto son de 1 mg O, L. En consecuencia, este proceso
biogeoquimico natural colabora con el incremento de los niveles de NOs™ en los ecosistemas

de agua dulce y marinos (Camargo et al., 2005).
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En el presente estudio, la cuenca de Arroyo Grande registré valores muy bajos de
NH," en su tramo superior (AGa) e inferior (AGd) respecto a aquellos hallados en su tramo
medio (AGm). Esto se debe a que el sitio AGm se encuentra cercano a un punto de descarga
pluvio-cloacal que proviene de barrios aledafos, por lo cual se encuentra afectado
directamente por dichos aportes. Por otro lado, en su tramo inferior se incrementa el efecto
de dilucion debido al distanciamiento de la fuente de contaminacién (Marques Junior et al.,
2006). Contrariamente a lo ocurrido en el Arroyo Grande, las concentraciones de NH," en los
Arroyos Rodriguez y Buena Esperanza fueron incrementandose a medida que los cursos
alcanzaban la linea de costa, debido a la acumulacidon progresiva de las descargas de
efluentes cloacales. Mds aun, estos valores en los tramos inferiores fueron mayores a los de
NOs’, evidenciandose asi el importante aporte de excretas al sistema. Por otro lado, el nivel
de NH." que llega a la Bahia Encerrada, a través de la desembocadura del ABE, se ve
incrementado por el desaglie del Chorrillo Alegre, formado con los aportes de los sitios Ty
ST. Sin embargo, los maximos valores de NH," encontrados en este monitoreo corresponden
al sitio BG (media de 27.87 mg NH,* L' y méaximo valor de 47.42 mg NH,"L™). EI DC presento,
llamativamente, valores intermedios de NH.", coincidiendo los maximos registrados (media
de 22.3 mg NH," L™ en Feb10 y Jun10) con los minimos de salinidad. Este hecho entonces
puede atribuirse al efecto de la dilucidn mencionado anteriormente.

Al analizar los valores del indice DIN, el cual incluye las 3 formas de N inorgdnico, se
observa que los sitios con mayor concentracidn de este nutriente son ARa, ARd, ST, T y BG.
En todos estos casos, excepto en ARa, la contribucién de amonio es la mayoritaria, seguida
por el nitrato y por ultimo el nitrito, evidenciando asi el mayor aporte de descargas cloacales
en los sitios mds cercanos a la costa. La descarga que recibe la Bahia Golondrina en el sitio
proveniente del rebalse del colector cloacal estd compuesta en su totalidad por aguas
domeésticas no tratadas, hecho que se evidencia por los niveles de N inorganico (DIN
promedio 31.02 + 13.24 mg N L!) que superan aquellos citados en la bibliografia para el N
total en descargas domésticas no tratadas (20-85 mg N L™; USEPA, 2001).

La Ley Provincial 55 de Medio Ambiente establece por medio de su Decreto
1333/1993 que el limite permitido de vuelco de N total (organico + inorganico) hacia un
conducto pluvial o un curso de agua es 10 mg N L™, por lo cual en dichos sitios se superé
ampliamente el limite permitido, aun teniendo en cuenta sélo el contenido de N inorganico.

El limite para descargas al mar no esta establecido en dicha ley.

68



El fosforo es un nutriente esencial para los organismos acuaticos, limitante del
crecimiento algal, y se presenta en las formas particulada y disuelta, generalmente en la
forma de fosfato (PO,>). En el presente estudio se observéd que las concentraciones
registradas de fosfato son coincidentes con la tendencia del amonio (r=0.89), esto significa
que los fosfatos aumentan hacia el final de las cuencas del AR y del ABE, y son maximos
también los valores en el turbal urbano y en BG. Por otro lado, se observd la existencia de
una correlacion significativa positiva de los fosfatos con la temperatura (r= 0.64) y con el
amonio (r=0.89), y negativa con el oxigeno disuelto (r=-0.70). Esto indica que el aporte de
fosfatos proviene de la descarga de los efluentes domésticos (particularmente por el
contenido de detergentes) que presentan mayores temperaturas, altas concentraciones de
amonio y bajos niveles de oxigeno disuelto. Es por ello que altas concentraciones de fosfatos
pueden indicar contaminaciéon y son en gran parte responsables de condiciones de
eutroficacion (Chapman, 1996; Statham, 2012). En este sentido, en los sitios mencionados ha
sido superado (en mas de 4 veces) el valor de 3.03 mg PO, L establecido para las descargas

domeésticas no tratadas y propuesto por Metcalf & Eddy (2003).

El silicio es un nutriente que se encuentra presente en las aguas superficiales y
subterraneas, en forma disuelta, particulada o coloidal. El silicio reactivo, generalmente
como silice disuelta (SiO,) o como silicato (H4SiO4), proviene en su mayor parte de la
meteorizacion quimica de minerales silicicos, ya que es un elemento extremadamente
abundante en la corteza terrestre. Por otro lado, el silicio disuelto es de importancia critica
en algunos organismos (principalmente diatomeas) que lo utilizan en la construccién de las
partes rigidas de su estructura celular. En general, la presencia de altas concentraciones de
silicatos estd directamente relacionada al aporte de agua dulce de origen natural. En este
estudio, se encontraron los maximos valores de silicatos disueltos en agua en la época
invernal (Jun10 y Ago10), lo cual puede deberse a que es la época de menor produccion del
fitoplancton, quedando este nutriente disponible en el agua. Lo contrario ocurrié en los
meses de Dic09 y Dicl0, donde los minimos valores pueden ser causados por la menor
disponibilidad de silicatos en el agua debido a la mayor incorporacién de este nutriente por
parte del fitoplancton en la época de maxima productividad (Conley & Malone, 1992;
Biancalana, 2008; Statham, 2012). Con respecto a la distribucién espacial, se observd un

amplio rango de valores de silicatos en todos los sitios, aunque los puntos costeros y el
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turbal urbano presentaron las mayores concentraciones. Sin embargo, dichas variaciones
pueden atribuirse a cambios naturales por el aporte terrestre de silicatos, mas que a una

fuente puntual antropogénica.

La materia organica total consiste en el material disuelto y particulado proveniente
del material vivo (directamente originado por produccién primaria o indirectamente por el
aporte de materia orgdnica terrestre) y de la descarga de residuos de diversos origenes. Por
consiguiente, la materia organica en el agua puede ser un buen indicador del grado de
contaminacién, en particular cuando se comparan las concentraciones rio arriba y rio abajo
de las fuentes potenciales de contaminacién, como aguas residuales urbanas o descargas
industriales (Chapman, 1996). Este hecho se ha observado en forma notoria en el presente
trabajo, en el cual los sitios aguas arriba (AGa, ARa y ABEa) presentaron los menores valores
de MOP, mientras que los sitios costeros (DC, BG y ARd) presentaron valores maximos
equivalentes a mas de 30 veces los menores valores registrados. Es evidente, a través de la
magnitud de este pardmetro, que los sitios estudiados presentan aportes exdgenos de

materia orgdnica, provenientes de las descargas domésticas no tratadas.

Los sdlidos totales en suspensién (STS) consisten en el material erosionado de las
cuencas, particulas finas de materia orgdnica, ademas de compuestos organicos solubles,
plancton y otros organismos microscépicos. La medicion del material en suspensidn es
importante ya que es responsable del transporte de contaminantes en el medio acudtico
(Chapman, 1996). Por otro lado, los sélidos contenidos en las aguas residuales se oxidan
consumiendo el oxigeno disuelto en el agua, sedimentan al fondo de los cuerpos receptores
donde modifican el habitat natural y afectan la biota acuatica, pudiendo posteriormente ser
resuspendidos y hacer disponibles los contaminantes asociados (Bilotta & Brazier, 2008). En
este estudio, los STS estuvieron correlacionados positivamente con la turbidez (r=0.86) y con
la concentracién de MOP (r=0.55), lo cual indica que los valores registrados siguieron una
misma tendencia, con un patrén espacial causado principalmente por el aporte de las
descargas domésticas no tratadas. Los valores registrados en los sitios costeros y en el turbal
urbano coinciden con los establecidos por la USEPA (2001) para las descargas urbanas (agua
de tormenta) y las descargas domésticas no tratadas (67-101 mg L™ y 100-350 mg L*,

respectivamente). Por otro lado, el DC presentdé un amplio rango de variacion de STS,
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probablemente debido a la resuspensidon continua del material descargado en la costa de Ia
Peninsula Ushuaia, la cual se encuentra favorecida por los fuertes vientos del lugar y la

direccidn de las corrientes de marea (Balestrini et al., 1990).

La presencia de bacterias coliformes y en especial coliformes fecales es un claro
indicador de contaminacion urbana, particularmente por el aporte de materia fecal humana
y de animales (Chapman, 1996; Pommepuy et al., 2006). Por si mismas, las bacterias
coliformes no constituyen una amenaza para la salud; sin embargo, la determinacién de
Escherichia coli se utiliza para indicar la potencial presencia de otros patégenos
posiblemente nocivos (virus, bacterias, pardsitos gastrointestinales, entre otros) vy
transmisibles por el agua (Haile et al., 1999; USEPA, 2002c; Mara, 2003; Pommepuy et al.,
2006). Estos patogenos podrian representar un riesgo de salud muy importante para bebés,
nifios y personas con sistemas inmunoldgicos gravemente comprometidos. Debido a que
estas bacterias no se multiplican en las aguas naturales sino que mueren a las pocas horas,
su concentracion en el agua puede disminuir por dilucién y por distanciamiento de la fuente
donde se generan, por lo cual su presencia demuestra una contaminacion "reciente" con
excrementos humanos y/o animales (Haile et al., 1999). Sin embargo, la persistencia de
bacterias entéricas en el agua depende de una variedad de factores ambientales y bidticos
gue incluyen luz solar, temperatura, pH, privacién de nutrientes, salinidad, depredacién por
microrganismos acudticos naturales (principalmente protozoos) e historia previa (Rozen &
Belkin, 2001). La luz solar es el principal factor que controla la supervivencia de las bacterias
en el agua de mar causando inactivacién ya que el tiempo de desaparicién de la poblacién
bacteriana disminuye a medida que aumenta la intensidad de luz y disminuye la longitud de
onda; por lo cual la luz UV es mas letal que la visible (Canteras et al., 1999). Por otro lado, las
temperaturas bajas y los valores de pH entre 6 y 9 son condiciones propicias para la
supervivencia. Es reconocida la existencia de un potencial de adaptacién a la salinidad, lo
cual dependera en gran medida de otros factores ambientales. Por otro lado, la
supervivencia es mayor en los sedimentos que en el agua, hecho atribuido al alto contenido
de materia orgdnica que presentan los sedimentos (Rozen & Belkin, 2001; Chigbu et al.,
2005).

Las concentraciones de bacterias coliformes totales y fecales registradas en el

presente estudio variaron entre 1 y 5.400.000 NMP 100mL™ dependiendo del sitio,
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observandose ademds escasas diferencias entre los valores de coliformes totales (CT) y
fecales (CF). La relacién coliformes totales/Escherichia coli (CT/EC) ha sido utilizada para
definir el origen de las bacterias coliformes (fecal o natural), es decir, que a medida que la
relacion se acerca a 1, la probabilidad de un origen fecal es mayor (Haile et al., 1999;
Evanson & Ambrose, 2006). En este caso, las relaciones encontradas variaron entre 1y 5, lo
cual indica una alta proporcién de contaminacién de origen fecal. Sélo en un caso la relacidn
fue de 41 (ST, Oct09), por lo cual la fuente de bacterias coliformes presenta un origen
distinto, como puede ser por ejemplo, una poblacién de bacterias propia del lugar (Evanson
& Ambrose, 2006).

La Ley Provincial 55 establece que el limite de vuelco de bacterias coliformes totales
hacia el mar es de 20.000 NMP 100mL?, por lo cual en los cinco sitios que descargan sus
contenidos a la costa (DC, AGd, ARd, ABEd y BG) se ha sobrepasado dicho limite. Ademas,
esta ley también establece que el limite de eliminacién hacia un curso de agua pluvial es de
5.000 NMP 100mL™, por lo cual dos de los sitios estudiados (T y ST) también han
sobrepasado dicho limite. Por otro lado, tres de los sitios estudiados (AGa, ARa y ABEa)
presentaron concentraciones muy bajas de bacterias coliformes. Este hecho reviste gran
importancia dado que el agua cruda que abastece a la ciudad de Ushuaia, previamente a
ingresar a las plantas potabilizadoras, proviene de dos de los sitios mencionados (ABEa y
AGa). Ademas, parte de las nuevas urbanizaciones localizadas en lo alto de la montaia se
abastecen directamente de estos cursos de agua, con el consiguiente riesgo que implica su
consumo. La concentracion de coliformes fecales no esta establecida en la normativa

provincial.

Al analizar los resultados obtenidos con el andlisis multivariado, se observa que los
12 sitios de estudio se pueden agrupar en 3 grandes grupos. Los sitios incluidos en el primer
grupo (ABEd, ARd, T, ST y BG), situados sobre el eje positivo del Factor 1, presentaron altas
concentraciones de MOP, NO,, PO43', NH.*, STS, y CF, mayores valores de turbidez y
temperatura y menores de OD. Estos sitios presentan importantes aportes de descargas
domeésticas no tratadas. La situacidn contraria ocurrié en el segundo grupo, situado sobre el
sector negativo del Factor 1 y formado por los sitios AGa, AGm, AGd, ABEa, ABEm y ARa, el
cual se caracterizd por presentar altas concentraciones de OD y bajos valores de nutrientes,

MOP, STS, turbidez y temperatura. Estos sitios mantienen sus parametros dentro de los
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rangos naturales esperables y por lo tanto menos impactados por efluentes urbanos.
Finalmente, el sitio DC quedd representado de manera aislada sobre el eje positivo del
Factor 2 siendo el Unico integrante del tercer grupo, caracterizado por altos valores de
MOP, STS, turbidez y conductividad (exclusivamente asociada a los niveles de salinidad).

La asociacion obtenida entre los sitios de estudio, y reflejada en la formacion de tres
grupos principales, coincide con las descripciones realizadas previamente de los pardmetros

fisicoquimicos, nutrientes inorganicos disueltos, materia organica y bacterias coliformes.

De acuerdo a los valores obtenidos del indice de calidad de aguas, los dos sitios mas
altos sobre la ladera de la montana (AGa y ABEa) conservan una buena calidad de sus aguas
(valores entre 71 y 90). Los puntos intermedios como ARa, AGm y ABEm, AGd y DC
presentan valores de calidad media (valores entre 51 y 70), mientras que los sitios ARd,

ABEd, T, ST y BG quedan catalogados como de mala calidad (valores entre 26 y 50).
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CONCLUSIONES PARCIALES

A partir de la utilizacion de tres métodos de andlisis distintos (distribucion de
parametros fisicoquimicos y microbioldgicos; andlisis multivariado e indice de calidad de
aguas) se logré caracterizar en forma similar los sitios de estudio arribando de este modo a
las mismas conclusiones.

Los sectores con mayor compromiso ambiental de la ciudad son aquellos que se
encuentran mas impactados por la actividad antrépica, principalmente por la descarga de los
residuos domésticos y cloacales sin tratamiento. Ellos son el Dispersor Cloacal, las
desembocaduras del Arroyo Rodriguez sobre Bahia Ushuaia y del Arroyo Buena Esperanza
sobre Bahia Encerrada, el turbal urbano y el rebalse del colector cloacal sobre Bahia
Golondrina. Si bien este ultimo sitio de estudio es un sector de la ciudad recientemente
afectado por la urbanizacién, el impacto que presenta es relevante, comparado con otros
sitios poblados con anterioridad.

Por su parte, el Arroyo Grande, a pesar de estar impactado no solo por las viviendas
aledafias sino también por los aportes del sector industrial descargados en la rivera, se
encuentra favorecido por el efecto de dilucion producto del gran caudal que posee,
presentando un nivel aceptable de calidad de sus aguas.

Los dos sitios de aprovisionamiento de agua para consumo humano, los tramos
superiores de los Arroyos Grande y Buena Esperanza, presentan aun una buena calidad de
sus aguas, por lo cual es de vital importancia que se mantengan las condiciones naturales de

ambos sectores.
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PARTE C

Bioensayos de Laboratorio con Estresores Ambientales
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INTRODUCCION

1. Pruebas de toxicidad o bioensayos

Las pruebas de toxicidad 6 bioensayos son experimentos en los cuales el poder o
potencia de una sustancia es medido a través de la respuesta de organismos vivos o sistemas
vivientes. Es decir, son herramientas de diagndstico adecuadas para determinar el efecto de
agentes fisicos y quimicos sobre organismos de prueba bajo condiciones experimentales
especificas y controladas (Ronco et al., 2004). Un bioensayo tipico involucra un estimulo o
dosis absorbible que es aplicado a un sujeto cuya respuesta a dicho estimulo es estimada
mediante la deteccion de cambios en alguna caracteristica biolégica o en el estado del
sujeto, tales como muerte, crecimiento, proliferacion, multiplicaciéon, cambios morfolégicos,

fisioldgicos o histolégicos (Ronco et al., 2004; Ferrari, 2006).

De manera general, los bioensayos se pueden clasificar de acuerdo a diferentes
criterios:

° En funcién de la duracién: ensayos agudos y crénicos. Los ensayos agudos consisten

en tiempos de exposicidn cortos (generalmente de 24 a 96 h) en relacién con el periodo de
vida del organismo ensayado, y comprenden la exposicién a una serie de concentraciones
crecientes del téxico de un nivel tal que se obtenga respuesta. Entre los efectos medidos
mas habituales (endpoints) se encuentran la mortalidad e inmovilidad. Los ensayos cronicos
miden efectos adversos en una exposicidon relativamente prolongada a concentraciones

subletales.

) En funcién del método utilizado para incorporar la muestra al sistema de ensayo:

ensayo estatico, con renovacion 6 semiestatico y de flujo continuo. En los ensayos de tipo
estdtico (sin renovaciéon de agua), los organismos estan expuestos a la misma muestra
durante todo el ensayo. Si bien son simples y de bajo costo operativo, pueden presentar
pérdida de tdxicos por volatilizacién o adsorcién reduciendo su toxicidad aparente, caida en
la concentracion de oxigeno disuelto, aumento de DBO y son los menos sensibles. En
contraposicién, los ensayos en sistema de flujo continuo consisten en la renovacién
continua del medio de exposicion, generalmente a través del bombeo con equipamiento

especial. Esta metodologia provee una evaluacidon mas representativa especialmente porque
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el suministro constante de agua reduce la pérdida de tdxicos por adsorcidn, volatilizacion o
degradacion y se mantienen constantes los niveles de oxigeno disuelto. Sin embargo, este
tipo de prueba presenta ciertas desventajas tales como requerimientos de mayores
volimenes de agua y equipamientos como bombas peristélticas de alto costo. Una situacion
intermedia se presenta en los ensayos semiestdticos (con renovacién de agua) en los cuales
el medio de exposicion se renueva cada 24 h. Se mejoran las condiciones generales del
ensayo respecto del estdtico pero se pierde sensibilidad respecto al de flujo continuo

(USEPA, 2002a; 2002b).

Para la seleccion del organismo prueba se deben cumplir ciertos criterios
establecidos internacionalmente que validan los resultados obtenidos en los bioensayos
(USEPA 2002a; 2002b; Espina & Vanegas, 2005b; Ferrari, 2006):

- deben tener una amplia distribucién geografica, ser abundantes y de facil disponibilidad

- deben ser sensibles a la contaminacion y tolerantes a un amplio intervalo de condiciones
ambientales

- deben poder mantenerse en laboratorio para ser utilizados en ensayos tanto agudos como
cronicos

- deben tener un tamafio relativamente grande para una conveniente manipulacién
experimental

- se debe tener un adecuado conocimiento biolégico de la especie (fisiolégico, genético,
reproductivo)

- deben ser especies preferentemente nativas o representativas del ecosistema que recibe el
impacto

- deben pertenecer a una poblacién residente de un sitio no contaminado, provenir de
distribuidores comerciales o ser cultivados en laboratorio

- las especies de importancia comercial deben ser incluidas como posible organismo de

ensayo

No existe una especie estdndar Unica como organismo de prueba para los distintos
ecosistemas. Un grupo de especies estandar son las recomendadas para la ejecucién de
bioensayos normalizados, es decir, siguiendo los protocolos de experimentacion

estandarizados, y son utilizadas por diversos Organismos de Proteccion Ambiental como
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USEPA y OECD. Sin embargo, la evaluacién ecotoxicoldogica mediante bioensayos puede
utilizar otras especies que deben estar validadas, es decir, deben estar establecidas las
diferencias y semejanzas en las respuestas a toxicos de referencia de la especie utilizada en
relacién a la estandarizada, bajo un disefio experimental lo mds cercano posible al normado

(Ferrari, 2006).

Los bioensayos de laboratorio pueden llevarse a cabo utilizando una gran variedad de
estresores. Entre ellos se pueden distinguir aquellos de origen ambiental (temperatura,
salinidad, oxigeno disuelto, concentracién de amonio, entre otros) y aquellos de origen
antrépico (compuestos tdxicos como metales pesados, hidrocarburos, efluentes, entre

otros).

En los estudios de contaminacion, se reconocen tipicamente dos aproximaciones,
diferentes pero complementarias, para la caracterizacién de los efectos bioldgicos: los ya
mencionados ensayos de laboratorio y los estudios a campo 6 bioevaluaciones.

Las bioevaluaciones tienen el propdsito de investigar la accién de los contaminantes
sobre los procesos que operan en el ecosistema. Aunque las pruebas de laboratorio son mas
faciles de instrumentar, es posible que se cometan errores al no tener en cuenta que los
factores del medio modifican las respuestas de los organismos y que éstos tienen la
capacidad de compensar a través de diferentes mecanismos de detoxificacidn. Por ello es
necesario enfatizar la influencia de los factores del medio para poder detectar la accién
tdxica de los contaminantes o sus efectos subletales. Este aspecto es critico en experimentos
a largo plazo, donde existe la posibilidad que los organismos expuestos a concentraciones
subtdxicas, se adapten o se aclimaten dependiendo de la extensidén de su ciclo de vida y del
tiempo contemplado de prueba (Espina & Vanegas, 2005a). Por otro lado, si bien se
desarrollan en escenarios mas reales, se pierden los controles estrictos de la

experimentacion (Herricks & Schaeffer, 1984).

Todo lo anterior hace evidente la existencia de numerosos y frecuentemente
discrepantes criterios sobre la forma de abordar el problema del estudio de la
contaminacién. La correcta eleccion del mismo dependera finalmente del objetivo

planteado.
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2. Medidas de ecotoxicidad: letalidad y biomarcadores

De acuerdo a Bayne et al. (1976), el estrés es "una alteracion medible del estado
estable fisiolégico (bioquimico, celular o conductual) inducido por un cambio ambiental que
hace al individuo (poblacién o comunidad) mds vulnerable a nuevos cambios ambientales".
Las respuestas primarias de estrés son nerviosas y endocrinas mientras que las segundas,
consecuencia fisiolégica de las primeras, incluyen respuestas tanto fisiolégicas como
bioquimicas. Ambos tipos de respuestas evolucionan como mecanismos adaptativos que
capacitan al organismo para enfrentar las presiones externas. Las respuestas terciarias,
derivadas de las secundarias, engloban alteraciones en la funcidn osmorreguladora e
inmunoldgica, disminucion del crecimiento, modificaciéon del comportamiento migratorio y
reproductivo y reduccién de la habilidad para tolerar estresores ambientales adicionales, lo
cual en ultimo grado causa la muerte del organismo (De Coen et al., 2000; Espina & Vanegas,

20054, 2005b).

Acorde a la gran variedad de respuestas que puede generar la exposicion a un
ambiente contaminado, existen diversas medidas de ecotoxicidad. Ellas pueden ser de
caracter molecular, bioquimico, comportamental, fisioldgico, morfolégico, de crecimiento,
reproductivo, entre otras. El criterio ideal para considerar un punto final (endpoint) es el que
se asocia muy fuertemente con los eventos moleculares que resultan de la exposicién al
téxico. Sin embargo, en la mayoria de los casos, estos eventos son desconocidos y por ello
alternativamente se elige una medida de efecto que sea inequivoca, relevante, clara,

observable, descriptible, medible, reproducible y de significado bioldgico (Ferrari, 2006).

Una de las medidas mas utilizadas es la letalidad ya que cumple con las premisas
previamente enumeradas y provee un medio para comparar toxicidades de sustancias con
mecanismos de accién muy diferentes. La letalidad es un ejemplo de medida definida como
quantal (respuesta "todo o nada") y es tipica de estudios de corto tiempo (Ferrari, 2006).
Entre los indices indicadores del nivel de letalidad, la concentracion letal media (CL50) es
uno de los mas utilizados. La CL50 es la concentracidon de un téxico que causa la muerte del
50% de la poblacién expuesta. Cualquier efecto seleccionado o respuesta seleccionada para

medir la relacidn entre el grado de respuesta de los organismos y la cantidad de téxico
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asume siempre una forma concentracidn-respuesta. Esta relacién tipicamente se representa

en un diagrama x-y donde la curva obtenida presenta una forma sigmoidea.

Asociados a la letalidad, los efectos subletales indican estrés téxico previo a la
muerte. Tipicamente, los efectos subletales medidos en bioensayos se relacionan con las
variaciones en largo, peso y numero de embriones normales; los defectos en la natacién, las
anormalidades morfoldgicas, las alteraciones metabdlicas, entre otros. Todas estas son
respuestas cuantitativas ya que se miden en términos de incidencia y son las requeridas para

medir el grado de respuesta mostrada por cada organismo (Ferrari, 2006).

Un objetivo importante de la ecotoxicologia es la blusqueda de indices de estrés
cuantitativos a nivel celular y subcelular en relacion al impacto de los contaminantes (Espina
& Vanegas, 2005b). Por lo tanto, a pesar de que las sustancias tdxicas tienen efectos sobre
niveles celulares y bioquimicos, las consecuencias ecoldgicas se detectan a nivel de
poblacion, comunidad y ecosistema. Es por ello que es imprescindible poder trasladar los
mecanismos en un nivel a los efectos en otro de manera realista, es decir, respetando las
caracteristicas propias de cada nivel. Los cambios o sefiales de alarma se detectan
visiblemente en niveles de organizacion mayores, involucrando indefectiblemente una
situacion de mayor riesgo ecolégico. La tendencia actual es la de detectar los efectos toxicos
en los menores niveles de organizacién dentro del ecosistema, como parte de una visién

mas reduccionista del sistema (Ferrari, 2006; Jemec et al., 2010).

A partir de esta tendencia, surge el concepto y la utilizacidon de los biomarcadores en
los estudios ecotoxicoldgicos. Hasta el momento, una de las definiciones mas aceptadas y
utilizadas es la propuesta por Depledge (1993) y Depledge et al. (1993), quienes definen a los
biomarcadores con un concepto mas global e integrador: son las respuestas bioldgicas
adaptativas a estresores, evidenciadas como modificaciones bioquimicas, celulares,
histoldgicas, fisioldgicas o comportamentales. En su definicidn clasica, McCarthy & Shugart
(1990) definen a los biomarcadores como las mediciones realizadas en los niveles molecular,
bioguimico o celular, tanto en poblaciones naturales provenientes de habitats
contaminados, como en organismos expuestos experimentalmente a contaminantes, y que

indican tanto que el organismo ha estado expuesto a sustancias toxicas como la magnitud de
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la respuesta del organismo al contaminante. Sencillamente, los biomarcadores se definen

como indicadores a corto plazo de efectos bioldgicos a largo plazo (Cajaraville et al., 2000).

De acuerdo a Rodriguez (2006), para la eleccién de un biomarcador deben
considerarse varios aspectos importantes como especificidad, sensibilidad, relevancia,
factibilidad y variacion natural. Un biomarcador altamente especifico es aquel que responde
a un contaminante en particular y por lo tanto indica inequivocamente su presencia. Sin
embargo, hasta el momento existen pocos biomarcadores que cumplan con esta condicién,
por lo cual se acepta que sea relativamente especifico, es decir, aquel que sufre cambios
ante un grupo relativamente homogéneo de contaminantes con mecanismos de accién
similares. Por otro lado, un biomarcador sensible respondera antes de que se manifiesten
efectos deletéreos en el organismo o en la poblacién. Esta respuesta temprana presenta dos
posibles significados. En primer lugar, puede indicar la deteccion temprana de los efectos de
la contaminacion que pueden luego trasladarse con el tiempo a los niveles mayores de
organizacién. En segundo lugar, puede indicar la deteccion de una respuesta a
concentraciones por debajo de aquellas que causan efectos irreversibles. En este caso, el
hecho de que el organismo esté estresado no indica que existan con el tiempo efectos mas
severos. En este sentido, resulta también muy atil que el biomarcador elegido muestre una
fuerte dependencia tanto de la concentracidon de los contaminantes como del tiempo de
exposicidon a ellos, lo cual permitird una prediccion del riesgo poblacional mas precisa (Van
Gestel & Van Brummelen, 1996; Cajaraville et al., 2000; Forbes et al., 2006; Rodriguez, 2006;

Jemec et al., 2010).

De acuerdo al grado de sensibilidad, los biomarcadores se clasifican en (WHO, 1993;
van der Oost et al., 2003):

-biomarcadores de exposicion: aquellos que sdlo indican la presencia de ciertos
contaminantes, sin que sus valores alterados conlleven un perjuicio significativo al
desempefio del organismo en cualquiera de sus actividades. Son los mejores para establecer
alertas tempranas y consisten en la medicidn de un compuesto quimico especifico en un
tejido o en fluidos de un organismo (PCB, PAHs, Pb, Cd, DDT, etc.).

-biomarcadores de efecto: aquellos que no sélo indican la presencia de

contaminantes en el ambiente, sino que su alteracion se encuentra también asociada a un
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perjuicio significativo en una o mas funciones que comprometan el rendimiento y/o
desempeiio del organismo. Implican una alteracion bioquimica, fisiolégica o de
comportamiento que pueda ser medible y cuya modificacion no esté asociada a alguna
enfermedad (actividades enzimaticas de Fase | y Il, EROD, colinesterasas, proteinas, ARNm,
ADN, aductos en el ADN, metabolitos en bilis, micronucleos, vitelogenina, etc.).
-biomarcadores de sensibilidad: aquellos que son indicadores de una habilidad
inherente del organismo para responder a la exposicién de xenobidticos especificos

(fenotipo y polimorfismo genético).

Es importante también que los biomarcadores tengan un significado biolégico y que
sean faciles de interpretar. Deben ser ademas, faciles de medir, es decir, que sus
determinaciones no sean costosas, sofisticadas ni que demanden demasiado tiempo. Es
habitual la existencia de una variacién ambiental (temperatura, salinidad, fotoperiodo) 6
bioldgica (estadio de ciclo de vida, sexo, tamafio) del biomarcador. En este sentido serd
necesaria la obtencidon simultanea de valores de referencia provenientes tanto de

organismos residentes de zonas pristinas, como de aquellos ensayados como grupo control,

en los casos de determinaciones a campo y en laboratorio, respectivamente.

3. Biomarcadores utilizados en estudios de eutrofizacion

La utilizacién de los biomarcadores en estudios ecotoxicoldgicos resulta de gran
interés ya que genera informacién sobre el impacto tdxico de muestras complejas como
pueden ser los efluentes urbanos, aln si es escaso el conocimiento de su composicion
quimica y si no son totalmente conocidos los mecanismos de toxicidad involucrados (Scholes
et al., 2007).

En este contexto, tanto los estudios a campo como los de laboratorio han
demostrado que diferentes indices bioquimicos, celulares y fisiolégicos podrian ser de
utilidad en los organismos marinos como biomarcadores de exposicién o dafio debido a la

contaminacién quimica (Lam & Gray, 2003).
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3.1 Biomarcadores bioquimicos
e Actividad de Acetilcolinesterasa

La enzima Acetilcolinesterasa (AChE) es reconocida como uno de los biomarcadores
mas antiguos que se han utilizado en estudios ambientales (Payne et al.,, 1996). Es
responsable del rompimiento del neurotransmisor acetilcolina en acido acético y colina
dentro de la sinapsis colinérgica durante la transmisidn del impulso nervioso. Su inhibicidn
estd ligada directamente al mecanismo de acciéon de insecticidas organofosforados vy
carbamatos, es decir, éstos se unen de manera irreversible 6 reversible al sitio catalitico de
la enzima, respectivamente (Cajaraville et al., 2000; Fulton & Key, 2001). En consecuencia, la
acetilcolina se acumula, la membrana post-sinaptica se hiperpolariza y la transmision del
impulso nervioso se interrumpe. De esta manera, los compuestos neurotdxicos pueden
causar serias disfunciones en el organismo, desde cambios comportamentales hasta pardlisis
y muerte (Fulton & Key, 2001).

El porcentaje de inhibicion de AChE puede ser utilizado como un indicador de
exposiciéon de un organismo a pesticidas organofosforados por un periodo considerable
luego de que el contaminante por si mismo sea metabolizado o eliminado del cuerpo del
organismo (Hyne & Maher, 2003). Sin embargo, evidencias recientes sugieren que su
especificidad podria ser cuestionada ya que también es inhibida por metales pesados,
surfactantes, piretroides y compuestos petrogénicos que estan presentes en residuos
urbanos (Guilhermino et al., 1996; Bocquené & Galgani, 1998; Dellali et al., 2001a; Jemec et
al., 2007). Factores ambientales como la temperatura y la salinidad pueden influir también
en su actividad (Escartin & Porte, 1997; Bocquené & Galgani, 1998; Pfeifer et al., 2005).

Este biomarcador ha sido determinado en un considerable nimero de especies de
invertebrados acudticos como moluscos y crustdceos (Bocquené & Galgani, 1998;
Guilhermino et al., 1996; Dellali et al., 2001a; 2001b; Barata et al., 2004; Pfeifer et al., 2005;
Diodato et al., 2012).
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e Actividad de enzimas antioxidantes: Catalasa y Glutation-S-Transferasa

Es bien conocida la relacion existente entre la generacidén de especies reactivas de
oxigeno (ERO) en el organismo y el estrés ambiental. Las ERO son productos del
metabolismo celular y si estos radicales libres no son inmediatamente interceptados por las
defensas antioxidantes, pueden daiar los diferentes componentes celulares claves como
proteinas, ADN y acidos grasos. Este desbalance denominado estrés oxidativo ocurre cuando
la tasa de produccién de ERO excede la tasa de descomposicién, favoreciendo asi su
acumulacién (Livingstone, 2001; Monserrat et al., 2007). Las enzimas antioxidantes del
sistema de defensa del organismo pueden ser inducidas por diferentes condiciones pro-
oxidantes como son la exposicion a diferentes contaminantes, asi como también pueden ser
afectadas por factores endégenos y exdgenos tales como la edad, la dieta, el ciclo
reproductivo, la temperatura y la hipoxia/hiperoxia (Correia et al., 2003). En este sentido, la
exposicidén de los organismos acuaticos a los contaminantes puede promover un aumento en
la tasa de produccién de las ERO, por lo cual es de gran importancia la evaluacién de
pardmetros indicadores de estrés oxidativo en los estudios de contaminacién ambiental (van
der Oost et al., 2003; Alves de Almeida et al., 2007).

Dos enzimas antioxidantes, Catalasa (CAT) y Glutatidon-S-Transferasa (GST) son muy
importantes en la prevencion del dafo oxidativo y en consecuencia revisten interés como
potenciales biomarcadores de contaminacion.

La Catalasa es una enzima oxidoreductasa que descompone el perdxido de hidrégeno
(H,0,) en oxigeno molecular (O,) y agua. Un incremento en la actividad de CAT ha sido
observado en peces expuestos a sedimentos contaminados con PCBs o PAHs, mientras que
también ha sido reportada una inhibicién significativa con otros compuestos (Rendén von
Osten, 2005). De esta manera, los cambios en la actividad a veces son dificiles de interpretar
ya que ademas, también interviene en el metabolismo de los acidos grasos al estar localizada
en los peroxisomas de la mayoria de las células (van der Oost et al., 2003).

La Glutation-S-Transferasa es miembro de wuna gran familia de enzimas
multifuncionales que catalizan la conjugacién de varios compuestos que presentan centros
electrofilicos (compuestos nitrogenados, metales, PAHs, PCBs, plaguicidas), incluyendo los
productos enddgenos de la lipoperoxidacion, con el tripéptido glutationa. Los productos de
esta reaccidon son menos téxicos y se hacen mas solubles en agua, lo cual facilita su excrecion

(Hyne & Maher, 2003; Renddn von Osten, 2005; Jemec et al., 2008). La actividad de GST es
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inducida en diferentes especies y por distintos contaminantes, lo cual es indicador del
proceso de detoxificacién (Jemec et al., 2007). Sin embargo, en otras especies los mismos

compuestos pueden ocasionar una inhibicion de esta enzima (Renddn von Osten, 2005).

e Lipoperoxidacion

El ataque de las ERO a las membranas lipidicas inicia un proceso complejo de
oxidacidn autocatalitica conocido como peroxidacion lipidica o lipoperoxidacién (LPO).
Durante este proceso, los lipidos son oxidados generando hidroperdxidos lipidicos como
productos primarios. La formacidn de estos productos interfiere en el normal metabolismo
de la célula provocando respuestas adaptativas que pueden causar la muerte celular (Alves
de Almeida et al., 2007). Uno de los subproductos formados es el malondialdehido (MDA),
cuya deteccion se utiliza como biomarcador no enzimatico y ha sido considerado indicador
relevante de dafio quimico inducido por téxicos en varios grupos de organismos como
moluscos y crustdceos (Box et al., 2007). Es posible que un aumento en los niveles de MDA
en los organismos esté relacionado con el grado de degradacién ambiental del sitio en

estudio (Charissou et al., 2004).

3.2 Biomarcadores fisioldgicos

Como fue mencionado anteriormente, los biomarcadores pueden ser evaluados en
diferentes niveles de organizacion (individual, celular, bioquimico). En este contexto, las
respuestas fisioldgicas se encuentran en una posicidén intermedia entre los niveles celular e
individual, ofreciendo un nexo entre ambos y entendiendo que eventos que ocurren a nivel
bioquimico y celular impactan finalmente en los ecosistemas (Depledge et al., 1993; Calow &
Forbes, 1998; Espina & Vanegas, 2005b). Es por ello que los biomarcadores fisioldgicos son
considerados adecuados para identificar respuestas frente a la variaciéon de factores
ambientales como temperatura, salinidad y pH, y al efecto de diversos estresores como
metales pesados y otros contaminantes. Son especialmente Utiles en el monitoreo de
eventos contaminantes fluctuantes actuando como sefiales tempranas ya que la respuesta
tdéxica a los mismos es generalmente instantdnea o muy sensible a concentraciones bajas del
téxico (Handy & Depledge, 1999).

La medicion de biomarcadores fisioldgicos se basa en registrar la respuesta del

organismo en estado de reposo y luego cuantificar los cambios de los pardmetros frente a la
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situacion de estrés para poder correlacionar posteriormente estas variaciones con la
exposiciéon a contaminantes (Depledge et al., 1993; Handy & Depledge, 1999). Diversos
indices relacionados con el metabolismo han sido utilizados para evaluar las respuestas
fisiolégicas bajo condiciones estresantes en varios grupos de organismos como crustaceos y
moluscos (Spice & Weber, 1991; Aldridge et al., 1995; Giarratano et al., 2007; Montagna &
Collins, 2008; Amin & Comoglio, 2010; Diodato et al., 2012). Algunos de los indices
recomendados son las tasas de consumo de oxigeno y de excrecién de compuestos
nitrogenados, asi como la relacién atdmica O:N que se desprende de ellas (Mayzaud &

Conover, 1988).

e Consumo de oxigeno

Es generalmente aceptado que el consumo de oxigeno es un buen indicador del
estado metabdlico de un animal bajo estrés por contaminantes. Sin embargo, esta respuesta
puede no ser completamente homogénea ya que en la literatura se reportan casos en los
cuales el consumo de oxigeno ha disminuido 6 aumentado frente a la exposicién de diversos
contaminantes como metales pesados y plaguicidas (Spice & Weber, 1991; Giarratano et al.,
2007; Montagna & Collins, 2008; Amin & Comoglio, 2010). La disminucién en el consumo de
oxigeno, inducida por ciertos contaminantes, puede ser ocasionada por interferencias en el
proceso respiratorio, ya sea por dafios en el tejido respiratorio o restricciones en el
transporte e intercambio gaseoso (Spice & Weber, 1991). Por otro lado, un aumento en el
consumo de oxigeno puede ser reflejo de la actividad locomotora asociada con la respuesta
de escape del animal a las condiciones adversas, aunque también se puede atribuir al
aumento de la actividad ventilatoria ya que cualquier cambio fisiolégico compensatorio que
lleve a cabo el organismo estresado, requerird de un aumento en dicho parametro (Spice &

Weber, 1991; Hebel et al., 1997; Montagna & Collins, 2008).

e Excrecion nitrogenada
En los invertebrados acudticos, el producto de excrecion mas econdmico en términos
energéticos es el amonio, por lo cual es la forma de excrecién mas comun entre estos
organismos (segun la especie, entre el 70 y 100% del N excretado es en forma de amonio) y
ocurre principalmente a través del epitelio branquial (Regnault, 1987; Greenaway, 1991). La

tasa de excrecion de amonio puede variar dependiendo de la especie y el estresor, ya que
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pueden manifestarse tanto aumentos como disminuciones con respecto a un estado basal
(Giarratano et al., 2007; Montagna & Collins, 2008). Un aumento en la excrecién de amonio
puede producirse por un incremento en el catabolismo de los aminoacidos involucrados en
la regulacion osmotica o por la sintesis de polipéptidos (Regnault, 1987). Por otro lado, la
excrecion nitrogenada estd fuertemente relacionada al proceso de osmorregulacién en los
crustdceos, por lo cual cualquier situaciéon que afecte dicho proceso, se manifestara a través
de un cambio en la excrecién de amonio (Lignot et al., 2000; Re et al., 2004; Romano & Zeng,

2012).

e Relacién atomica O:N

Cuando se integran los valores del oxigeno consumido y del nitrdgeno excretado en
relaciones atomicas (O:N), se obtiene informacion acerca del balance entre el catabolismo
de las proteinas, los lipidos y los carbohidratos. La relacidon O:N se basa en considerar que 1
gramo de proteina requiere 0,94 litros de oxigeno en el metabolismo oxidativo y 1 gramo de
lipido requiere 2,04 litros. Claramente, cualquier variable que produce una modificaciéon en
la variacién combinada de ambos procesos metabdlicos, causard un cambio en la relacién
O:N (Mayzaud & Conover, 1988). Sin embargo, es importante tener en cuenta que si ambos
parametros varian en la misma proporcién, este pardmetro se mantendrd constante. Un
aumento del consumo de oxigeno y disminucién en la excrecidén nitrogenada evidencia un
catabolismo lipidico, mientras que si resulta de forma inversa, se evidencia un catabolismo
proteico. Esto resulta del aporte de los estudios de varios autores (Conover & Corner, 1968;
Ikeda, 1974; Mayzaud & Conover, 1988), quienes sugieren que un minimo tedrico de la
relacion O:N de entre 3 y 16 es indicativo de un catabolismo puramente proteico; mientras
que valores mayores indican la utilizacion de lipidos y carbohidratos como fuentes
energéticas.

La proporcién atémica O:N es considerada como una medida directa que refleja
cambios sobre las exigencias de energia debido a variables internas y externas. Bajo
condiciones naturales, un individuo "saludable" y en crecimiento deberia poseer un balance
de nitrégeno positivo. El ingreso de nitrogeno por la dieta debe exceder al necesario para el
crecimiento y la excrecién. Es por ello que la utilizacién de proteinas en lugar de otros
combustibles orgdnicos puede resultar un buen biomarcador de estrés severo (Mayzaud &

Conover, 1988; Rodriguez, 2006; Montagna & Collins, 2008).
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4. indice de Respuesta Integrada de Biomarcadores

El indice de Respuesta Integrada de Biomarcadores (RIB), del inglés Integrative
Biomarker Response, es un indice de estrés desarrollado por Beliaeff & Burgeot (2002) que
resume las respuestas de los biomarcadores y facilita la interpretacién de los resultados en
los programas de monitoreo, constituyéndose de este modo en una herramienta adecuada
para el andlisis y la toma de decisiones (Leinid & Lehtonen, 2005; Broeg & Lehtonen, 2006;
Damiens et al., 2007; Trujillo-Jimenez et al., 2011). Por otro lado, el cdlculo de este indice
resulta un método novedoso ya que combina e integra la respuesta de biomarcadores

bioquimicos, genéticos, histoquimicos, entre otros.

5. Alteraciones en el ciclo de vida en crustaceos: muda

Tanto la reproduccién como el crecimiento en los crustaceos pueden verse alterados
frente a la exposicion a contaminantes (Petriella & Boschi, 1997; Fingerman et al., 1998;
Rodriguez et al.,, 2007; Beltrame et al., 2010). Existen muchos casos en los cuales se ha
detectado una influencia negativa para el crecimiento y supervivencia de crustdceos por
accién de sustancias xenobidticas particularmente pesticidas, plaguicidas y otros
compuestos quimicos derivados del petréleo. La respuesta mds comun de los crustaceos
expuestos a contaminantes no metalicos es la inhibicion de la ecdisis y el aumento de la
duracion del desarrollo (Fingerman, 1985). El conocimiento de la alteracién en dichos
parametros es relevante ya que para proteger el habitat acuatico del dafio por
contaminantes, se deben considerar tanto la sensibilidad de los invertebrados a dichos

contaminantes como sus requerimientos ecoldgicos.

Para los crustdceos, la muda o ecdisis es un proceso extremadamente importante
debido a que no solo les permite crecer y desarrollarse, sino que también permite la
metamorfosis durante los estadios tempranos del ciclo de vida y la reproduccién durante el
estado adulto. Luego de eclosionar, las larvas de crustaceos decdpodos generalmente son
formas libres plancténicas que atraviesan varios estadios de zoea, con determinados
cambios morfoldgicos que ocurren en cada ecdisis o muda. Este proceso culmina en los
cangrejos con un cambio mas radical hacia otro estadio llamado megalopa, en el cual

adquieren una morfologia semejante al adulto. Este Ultimo cambio, denominado
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metamorfosis, origina en la siguiente muda un organismo juvenil benténico (McKenney,
1999).

La presencia de un exoesqueleto rigido en los crustaceos restringe el crecimiento solo
a periodos bien definidos. Esto implica la eliminacion del antiguo exoesqueleto y Ia
formacién de un tegumento nuevo y generalmente de mayor tamano, siendo el conjunto de
estos sucesos conocido como ciclo de muda. En este fendmeno, se alternan fases de relativo
reposo externo con otras de intensa actividad. El intervalo entre dos mudas sucesivas puede
ser dividido en tres etapas: postmuda, intermuda y premuda. En cada muda el viejo
exoesqueleto es eliminado y tiene lugar un subito incremento de tamafio como resultado de
la absorcién de agua, que ocurre antes de que el nuevo tegumento se endurezca por
incorporacién de sales de calcio (Petriella & Boschi, 1997; Hartnoll, 2001). La duracién del
ciclo de muda es especifico de cada especie, aunque generalmente es menor (horas, dias o
semanas) para los estadios larvales que para los adultos (dias, semanas o meses)
(McKenney, 1999).

Todo el mecanismo de muda estd regido por un complejo sistema endocrino
multihormonal, aunque esta bajo un control inmediato de hormonas esteroideas Ilamadas
ecdisteroides (Petriella & Boschi, 1997; Fingerman et al., 1998). Sin embargo, factores
exdgenos como las condiciones de salinidad y temperatura, y el estrés causado por
xenobidticos, y factores enddgenos como el estado nutricional y la regeneracién de

apéndices, pueden modificar las tasas de muda en larvas en desarrollo (McKenney, 1999).

Con este fundamento, la integracion de las evaluaciones a escala fisioldgica junto con
el andlisis de otras respuestas a niveles celular y bioguimico aparecen como la mejor
herramienta en ecotoxicologia para la descripcion de los efectos de una sustancia o mezcla

de sustancias sobre los organismos.
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6. Especies estudiadas

Es ampliamente reconocido que las especies utilizadas en las evaluaciones de dafo
ambiental de un ecosistema deben poseer ciertas particularidades acerca de su origen,
tolerancia y manipulacion, las cuales han sido indicadas anteriormente (pdagina 77). Es por
ello que en este trabajo han sido seleccionados como organismos de ensayo tres especies de
crustdceos residentes del drea de estudio: el is6podo Exosphaeroma gigas (Leach, 1818), el

anfipodo Paramoera sp. y el decapodo Lithodes santolla (Molina, 1782).

e Exosphaeroma gigas (Crustacea, Isopoda, Sphaeromatidae)

Sphaeromatidae es la familia de isépodos con mayor nimero de especies marinas
(Espinosa-Perez & Hendrickx, 2001). Una de ellas es Exosphaeroma gigas (Figura 34), la cual
posee una amplia distribucidon geografica en la region circumpolar, incluida la Isla de Tierra
del Fuego. Sin embargo, es muy escasa la informacidén que se posee acerca de la biologia de
este organismo, estando limitada a la descripcidn de sus caracteristicas morfoldgicas vy
taxondmicas realizadas por Brandt & Wagele (1989). Esta especie carece de dimorfismo
sexual; ademas no hay datos disponibles acerca de su ciclo de vida, estadios larvales, asi
como probables patrones de segregacidn. Sin embargo, ha sido observado un
comportamiento parental importante en cuanto los adultos llevan a sus crias en una cdmara
de incubacidén ubicada ventralmente.

Ciertas caracteristicas de la especie le confieren ventajas respecto al uso potencial en
estudios ecotoxicoldgicos. Asi, su recoleccidon en campo y su mantenimiento en laboratorio
son relativamente faciles. Es una especie muy comun y abundante en el intermareal rocoso
de la costa de las Bahias Ushuaia y Golondrina, que vive protegida bajo las rocas 6 entre
bancos de mejillones, detritivora (Adami & Gordillo, 1999) y es potencialmente uno de los

primeros organismos afectados por contaminantes de origen antrdpico.

Algunos antecedentes sobre la utilizacion de esta especie en bioensayos de
laboratorio son los realizados por Giarratano et al. (2007) donde se evaluaron la toxicidad
aguda y respuestas fisioldgicas frente a la exposicién a metales pesados (Cu, Cd y Zn) a
diferentes salinidades. Por otro lado, Goldsmit (2008) evalué de manera preliminar algunos

parametros fisioldgicos y bioquimicos en organismos expuestos a muestras de agua
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provenientes de Bahia Encerrada, encontrando ciertas dificultades en la utilizacién de esta

especie como organismo de ensayo.

Figura 34. Dibujo (tomado de Brandt & Wagele, 1989) y fotografia del is6podo Exosphaeroma gigas.

e Paramoera sp. (Crustacea, Amphipoda, Eusiridae)

Los anfipodos gamaridos son un grupo de crustdceos muy abundantes en las costas
del Canal Beagle (Chiesa & Alonso, 2007) y han sido ampliamente utilizados en estudios de
toxicidad debido a su alta sensibilidad a los contaminantes y a los cambios en el ambiente
bentdnico (Duquesne et al.,, 2000; Clason et al., 2003; Gagné et al., 2005, entre otros).
Paramoera sp. (Figura 35) es una de las especies presentes en estas costas, muy abundante,
gue se encuentra debajo de rocas y en pequenos pozos de agua, semienterrada en el
sedimento superficial y generalmente asociada a E. gigas y a restos de macroalgas. Aunque
la informacion disponible sobre sus caracteristicas bioldgicas y ciclo de vida es escasa, ha
sido exitosamente utilizada en bioensayos de toxicidad con sedimentos contaminados y en

la evaluacion de determinados parametros bioquimicos (Schvezov & Amin, 2011).

Figura 35. Fotografias del anfipodo Paramoera sp.
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e Lithodes santolla (Crustacea, Decapoda, Lithodidae)

La centolla Lithodes santolla (Figura 36) es un crustaceo decapodo que habita aguas
templado-frias y es la especie de mayor importancia en la explotacién comercial de las aguas
del Canal Beagle. Las aguas someras como las bahias han sido mencionadas como posibles
areas de reclutamiento (Vinuesa & Lovrich, 1992; Lovrich, 1997). El ciclo de vida de la
centolla consta de varias etapas. Resumidamente, el apareamiento y la fertilizacién externa
ocurren durante los meses de noviembre y diciembre. Las hembras llevan los embriones
(huevos) en la cavidad de su abdomen durante nueve meses aproximadamente hasta el
momento de la eclosién que ocurre entre los meses de septiembre y octubre (Vinuesa,
1991). El desarrollo larval incluye tres estadios zoea (zoea |, Il y Ill) con una duracién de
alrededor de 21 a 25 dias en condiciones experimentales, y un cuarto estadio postlarval

llamado glaucothoe (Campoddnico, 1971; Calcagno et al., 2004).

Figura 36. Fotografias de la centolla Lithodes santolla (hembra adulta y larvas zoea ).

Se encuentra disponible una amplia bibliografia sobre diversos aspectos biolégicos de
esta especie incluyendo reproduccién, ciclo de vida, alimentacién, composicion bioquimica,
fisiologia y comportamiento, tanto en los adultos como en los estadios larvales (Vinuesa et
al., 1985; Comoglio, 1994; Lovrich et al., 2003; Anger et al., 2004; Calcagno et al., 2004;
Comoglio et al., 2008; Paschke et al., 2010; Sotelano et al., 2012; Tapella et al., 2012). Mas
aun, gran importancia ha tenido la utilizacién de embriones y larvas de centolla en
bioensayos de toxicidad frente a la exposicion a metales pesados (Cd, Pb, Zn y Cu) y a

petrdleo diesel, estudiando no solo la supervivencia sino también las anormalidades,
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malformaciones y cambios experimentados en las etapas de eclosion y muda (Amin et al.,

1998; Amin & Comoglio, 2002; 2010; Amin et al., 2003).

7. Objetivos especificos

Los bioensayos con estresores ambientales tales como la temperatura, la salinidad, el
pH, las variaciones en la concentracion de oxigeno disuelto y en la concentracién de amonio
han sido muy utilizados en el estudio de crustdceos, principalmente debido a que estos
factores son de gran importancia en el cultivo comercial de dichos organismos. Frente a la
exposicidon a estos estresores, una amplia variedad de pardmetros han sido determinados en
crustaceos, incluyendo recuentos de supervivencia, determinaciones de CL50s, mediciones
de parametros fisioldgicos, celulares y bioquimicos, entre otros (Ellis & Morris, 1995; Maltby,
1995; Moore et al., 1997; Jiang et al., 2000; Wang et al., 2002; Lemos et al., 2003; Kir et al.,
2004; Prenter et al., 2004; Li et al., 2008).

Los crustaceos utilizados en estos bioensayos son residentes de la zona costera, por
lo cual estdn sujetos a las variaciones del ambiente, principalmente influenciadas por el ciclo
de marea. Estas variaciones pueden provocar estrés en los organismos por lo cual es
importante conocer la tolerancia de estas especies a diferentes estresores ambientales

como son las fluctuaciones de salinidad, pH y concentraciéon de amonio.

Los objetivos especificos de este capitulo son:

e evaluar en adultos de isdpodos y anfipodos la tolerancia a un rango de salinidad, pH y
amonio bajo una exposicidon a 96 h, mediante el analisis de la supervivencia y las respuestas
bioquimicas (AChE, CAT, GST y LPO) y fisiolégicas (consumo de oxigeno y excrecién

nitrogenada).

e evaluar en larvas de centolla la tolerancia a una serie de concentraciones de amonio
bajo exposiciones agudas y cronicas mediante el andlisis de la supervivencia, las respuestas
fisioldgicas y las posibles alteraciones en las frecuencias de muda durante el desarrollo

larval.
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METODOLOGIA

1. Resumen general de los bioensayos realizados

Se realizaron bioensayos de laboratorio utilizando como estresores ambientales
salinidad, pH y amonio. Los mismos se desarrollaron a diferentes tiempos de exposicion, en
isopodos, anfipodos y larvas de centolla, determinando diferentes biomarcadores
bioquimicos y fisiologicos. La Tabla 26 resume el trabajo realizado, el cual se detallara en las

secciones siguientes.

Tabla 26. Tabla general de los bioensayos realizados con estresores ambientales en las tres especies

de crustaceos.

Especie Estresor |Tiempo de|Supervi- Biomarcador determinado
estudiada |ambiental|exposicion | vencia | AChE [CAT-GST| LPO |ConsO,/ExcrNH,|MUDA
Salinidad 96 h X X X X X -
ISOPODOS Y H % h y N N N N
ANFiPoDOS | P
Amonio 96 h X X X X X -
48 h - - - - X -
LARVAS Amonio 96 h X
CENTOLLA
crénico X - - - - X

2. Disefio experimental de los bioensayos

En las siguientes secciones se describira la metodologia general empleada en los
diferentes bioensayos de laboratorio. Esta incluye tanto la provisién y acondicionamiento de
agua de mar y recoleccion de organismos, como el disefio experimental de los bioensayos y

la preservacion de las muestras bioldgicas para las posteriores determinaciones bioquimicas.

2.1 Acondicionamiento del agua de mar utilizada en los bioensayos

El agua de mar utilizada tanto en el mantenimiento y cultivo de los organismos, como
en los experimentos, fue colectada de una zona pristina del Canal Beagle. En laboratorio fue
filtrada a través de un filtro de polipropileno de 10 mm y posteriormente con luz ultravioleta
para reducir al minimo la actividad microbiana. Se almacené en tanques oscuros de 250 L

con aireacion constante y a una temperatura de 8 + 0.52C hasta su utilizacién.
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2.2 Recoleccidn de los organismos de ensayo y mantenimiento en laboratorio
++ Isépodos y anfipodos

Los isépodos y anfipodos adultos utilizados en los bioensayos se recolectaron de un
lugar pristino, Playa Larga, Reserva Provincial cercana a la ciudad de Ushuaia (20 km al
norte). En todos los casos se llevé a cabo la misma metodologia, recolectando al azar los
organismos debajo de las piedras en la zona intermareal, con marea baja y a mano con
cucharas plasticas. Ya que la identificacién sexual de los organismos conlleva una
manipulacidn extra, el muestreo se realizé al azar evitando asi un mayor estrés. Se asumio
entonces que el grupo utilizado era representativo de la poblacidn natural, conservando la
heterogeneidad propia de la poblacién residente y en consecuencia, presentando una
variabilidad causada por la exposicién a las mismas condiciones ambientales en todos sus
individuos. De todos modos, los isépodos carecen de dimorfismo sexual por lo cual la
separacion de géneros no resultaba posible.

Una vez recolectados, los organismos se mantuvieron en recipientes de pldstico con
agua del lugar y se trasladaron dentro de una conservadora plastica hasta el laboratorio. Una
vez alli, se realizé la seleccion de los organismos adecuados para los ensayos, seleccionando
aquellos que mostraran un buen aspecto y movilidad y un tamafio similar entre ellos. El
periodo de aclimatacidn hasta el inicio del bioensayo fue de 48 h, en el cual los individuos se
mantuvieron en el laboratorio climatizado (8 + 0.52C), en recipientes de 5 L con agua de mar
filtrada, sin alimentacion, aireacidn constante y fotoperiodo de 12L: 120 con luz

fluorescente.

¢ Larvas de centolla

Las larvas de Lithodes santolla fueron obtenidas de hembras adultas ovigeras
recolectadas del ambiente natural (Canal Beagle) a fines de septiembre de 2010. En el
laboratorio climatizado, se dispusieron en forma individual o de a dos, nueve hembras en
acuarios de 20-30 L de capacidad con agua de mar filtrada y aireacién continua, a una
temperatura de 8 + 0.59C, salinidad de 23-24 y fotoperiodo de 12L: 120. Durante el periodo
de eclosién, las hembras se mantuvieron en ayuno sin que el mismo afecte este proceso, ya
gue no existe vinculacion fisiologica entre los embriones y la hembra ovigera. Diariamente se
filtré y renovd parcialmente el agua de mantenimiento, asegurando asi que las larvas que

nacieran tuvieran menos de 24 horas de eclosion para poder ser utilizadas en los bioensayos.

95



Esto es de importancia ya que las larvas comienzan a mudar al segundo estadio (zoea Il) a

partir del quinto o sexto dia luego de la eclosién del embridn (Comoglio & Vinuesa, 1991).

Para todos los ensayos, zoeas de menos de 24 horas fueron seleccionadas de un
grupo de larvas eclosionadas en forma simultdnea a partir de dos hembras. Después de la
eclosién, las larvas fueron recolectadas suavemente con la ayuda de un tamiz de tela y
almacenadas en recipientes de 3 L con agua de mar filtrada hasta el inicio de cada ensayo.
Fueron seleccionadas aquellas larvas que nadaban activamente y no fueron alimentadas
durante los experimentos ya que estudios previos demuestran que presenta un desarrollo
lecitotréfico, es decir, se alimenta de sus propias reservas (Comoglio & Vinuesa, 1991;

Comoglio, 1994; Calcagno et al., 2004).

2.3 Disefo experimental y preparacion de las soluciones de ensayo
+» Isépodos y anfipodos

Se llevaron a cabo tres bioensayos de tolerancia a 96 h en cada especie, exponiendo
los organismos a diferentes condiciones ambientales en cuanto a salinidad, pH vy
concentracion de amonio. El mismo disefio experimental fue aplicado en ambas especies
para los 3 estresores.

Los experimentos consistieron en una serie creciente de concentraciones del estresor
bajo sistema estatico con renovacién. Una vez al dia se comprobé la supervivencia de los
organismos en todos los tratamientos y se registraron la temperatura, la salinidad, la
conductividad, el oxigeno disuelto y el pH en cada uno de ellos con una sonda
multiparamétrica Horiba U-10®. Al inicio de cada ensayo (Tp) se tomaron muestras de
isépodos y de anfipodos como referencia de los pardmetros iniciales. Al finalizar las 96 h de
ensayo, se llevaron a cabo las mediciones fisiolégicas de consumo de oxigeno y excrecion
nitrogenada. Posteriormente, los organismos fueron colectados, enjuagados en agua
destilada, secados en papel absorbente y dispuestos en tubos eppendorfs que se
conservaron a -202C por 24 h, paso previo necesario para la liofilizacidon de las muestras. Este
proceso extrae el contenido de agua mediante vacio y baja temperatura permitiendo el
posterior analisis bioquimico de las muestras. Una vez liofilizadas se almacenaron en

desecador hasta su posterior andlisis bioquimico.

96



El rango ensayado de los estresores salinidad, pH y amonio fue seleccionado
teniendo en cuenta los valores determinados en la zona costera de la ciudad de Ushuaia,
bajo los cuales los organismos podrian estar sometidos.

Particularmente para la salinidad, los valores ensayados estuvieron dentro del rango
obtenido por Amin et al. (2011b) (3.2 a 32.1) teniendo en cuenta diversos puntos costeros,
siendo la salinidad promedio de 24.55 (+6.63). Ademas, al estar los organismos presentes en
zonas de descarga de cursos de agua dulce y de efluentes urbanos, podrian estar sujetos a
una importante variacién de este parametro.

El pH es un pardmetro que presenta menor variacién a lo largo de los sitios costeros.
Los valores disponibles en la literatura se encuentran dentro del rango 6.57 a 8.47 y
promedian un valor de 7.62 (+0.41) (Amin et al., 2011b).

En cuanto a la concentracion de amonio en la zona costera, los valores de referencia
tomados en el presente estudio fueron extraidos de aquellos obtenidos en muestreos
previos incluyendo sitios costeros y descargas sobre linea de costa. Dichos valores oscilaron
entre 0.03 y 38.5 mg NH," L™, siendo el valor del sitio control o de referencia (Playa Larga) de

0.06 mg NH," L™,

e Salinidad
Los experimentos de tolerancia a variaciones en la salinidad se llevaron a cabo
utilizando cinco salinidades: 5, 10, 15, 25 y 30. Los tratamientos 5, 10 y 15 se obtuvieron por
dilucién de agua de mar filtrada con agua destilada, mientras que los tratamientos 25 y 30 se
lograron por concentracion de agua de mar mediante evaporacidn. Para cada tratamiento se

dispusieron en total 25 isdpodos o0 45 anfipodos en 3 L de agua de mar.

e pH
Los experimentos de tolerancia a diferentes niveles de pH se realizaron utilizando
tres tratamientos: 6.9, 7.8 y 8.5. Estos valores se obtuvieron ajustando el pH del agua de mar
filtrada (=7.65) con HCl o NaOH. En cada tratamiento se dispusieron 22 isépodos o 45

anfipodos en 3 L de agua al pH correspondiente.
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e Amonio

Los experimentos de tolerancia a diferentes concentraciones de amonio se realizaron
utilizando seis concentraciones nominales (control de agua de mar, 5.5, 9.57, 16.66, y 29 mg
NH," L'l) cuyos valores reales fueron 0.045, 3.10, 5.75, 10.41 y 17.12 mg N-NHs L Las
concentraciones ensayadas se obtuvieron agregando en una serie de concentracion
logaritmica, una determinada cantidad del reactivo cloruro de amonio (NH4Cl) al agua de
mar filtrada, excepto en el tratamiento control al cual no se le adiciond reactivo. La
concentracion de amonio en cada tratamiento se determind mediante el método del
indofenol descripto por Strickland & Parsons (1972). Las concentraciones medias de amonio
se calcularon promediando los valores de amonio inicial, medio y final de los 4 dias de
ensayo para cada tratamiento (variacion entre 6 y 13%; n=12). Finalmente, en cada
recipiente de ensayo se dispusieron 25 isépodos o 45 anfipodos en 3 L de agua con la

concentracion de amonio correspondiente.

¢ Larvas de centolla
Se realizaron tres bioensayos de tolerancia con larvas de centolla, exponiendo los
organismos a diferentes concentraciones de amonio. Los diferentes tiempos de exposicidn y

los parametros registrados en cada bioensayo se indican en la Tabla 26.

e Ensayoagudoa96h

Se realizé un bioensayo a 96 h utilizando una serie de concentraciones nominales de
amonio de 10.10; 16.32; 27.20; 45.07; 73.82; 121.99 y 202.02 mg N-NH; L™ (equivalentes a
13; 21; 35; 58; 95; 157 y 260 mg NH,4 L'l, respectivamente). Todas las concentraciones
ensayadas se prepararon a partir de una solucién madre de NH,Cl (1000 mg L) tomando las
alicuotas correspondientes a cada una.

Se seleccionaron al azar larvas recién nacidas (zoeas |). Grupos de 10 organismos se
colocaron en recipientes con 150 mL de solucion. Cada tratamiento se realizé por triplicado,
incluyendo un control de agua de mar filtrada (menos de 0.04 mg N-NH; L) y se
mantuvieron en el laboratorio climatizado a una temperatura de 8 + 0.59C, cubiertas con
papel semitransparente (para evitar la luz fluorescente en forma directa) y sin aireacion.
Diariamente se registraron las larvas muertas y las sobrevivientes se transfirieron a

recipientes con medio fresco, de acuerdo al sistema estdtico con renovacion diaria
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empleado. El criterio de muerte utilizado en este ensayo fue el cese del latido cardiaco
observado bajo lupa (Rodriguez & Amin, 1991).

Se calculé el porcentaje de supervivencia de larvas en cada tratamiento y la
concentracion letal 50 (CL50) a 96 h y sus limites de confianza al 95% mediante el analisis

Probit incluyendo la correccidn de Abbott para la mortalidad del control (Finney, 1971).

e Ensayoagudoad48h

A partir de los resultados de mortalidad a 96 h, se seleccionaron 2 concentraciones
subletales de amonio (20.20 y 40.40 mg N-NH; L) para realizar un bioensayo de tolerancia a
48 h. Los tratamientos se prepararon con las correspondientes cantidades de NH4CI,
adicionando un control de agua de mar filtrada. Se seleccionaron larvas recién nacidas y se
expusieron grupos de 140 organismos en recipientes con 350 mL por cada tratamiento
ensayado.

Luego de las 48 h se registraron el consumo de oxigeno y la excrecidn nitrogenada
como respuestas fisioldgicas frente a la exposicién a amonio. La metodologia utilizada se

describira en la seccién 3.2 (pagina 101).

e Ensayos cronicos hasta muda al estadio postlarva

Para evaluar la toxicidad crdnica en las larvas de centolla, se realizaron dos
bioensayos siguiendo la misma metodologia descripta para el ensayo agudo a 96 h, es decir,
se utilizaron las mismas 8 concentraciones de amonio (control, 10.10; 16.32; 27.20; 45.07;
73.82; 121.99 y 202.02 mg N-NH; L™) e idéntico disefio experimental. Zoeas | permanecieron
expuestas a las diferentes concentraciones de amonio durante el desarrollo larval hasta
alcanzar el estado postlarval de megalopa. Las larvas ensayadas provinieron de dos
eclosiones masivas diferentes (El y Ell, respectivamente) para poder evaluar al mismo
tiempo la variacién de respuesta entre las mismas.

Diariamente se registré la supervivencia y se determind bajo lupa el estadio larval en
el cual se encontraba cada organismo. Las larvas que mudaban de estadio, fueron
transferidas a nuevos recipientes agrupando a todas aquellas mudadas simultdneamente y
sometidas a idéntico tratamiento para continuar con el seguimiento diario de muda. Se
calculé el tiempo medio de vida (TV50) que es el tiempo en el cual el 50% de las larvas

ensayadas muere y fue estimado para cada tratamiento mediante el andlisis Probit. También
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se calculd el tiempo medio de muda (TM50) que es el tiempo en el cual el 50% de las larvas
ensayadas mudan de un estadio al siguiente y fue estimado para cada cambio de estadio
(zoea I'a ll, I a lll y Il a postlarva) y para cada tratamiento mediante el analisis Probit
(Finney, 1971). Por ultimo, se estimaron el porcentaje acumulado de muda como la
proporciéon de larvas mudadas de un estadio al siguiente respecto al nimero total de larvas
en cada tratamiento (zoea l a ll, Il a lll y lll a postlarva) y el porcentaje total de muda como la

proporcién de larvas mudadas del estadio zoea | al postlarval de megalopa.

3. Medicion de biomarcadores
3.1 Biomarcadores bioquimicos

Los biomarcadores bioquimicos AChE, CAT, GST y LPO se determinaron en isdpodos y
anfipodos. En todos los casos se utilizé un grupo de organismos enteros (3 isdopodos o 5
anfipodos para cada muestra) que fue homogenizado con el buffer correspondiente a cada
técnica en particular. Los homogenatos se centrifugaron y el sobrenadante se guardé a -202C
hasta el dia siguiente, momento en el cual se realizaron las determinaciones.

La actividad de AChE se midid en base a la determinacidn de la tasa de produccién de
tiocolina siguiendo la técnica de Ellman et al. (1961) adaptada a microplaca (Guilhermino et
al.,, 1996) y se expresé en nmoles de sustrato hidrolizado por minuto por miligramo de
proteina (nmol min™ mg prot™).

La actividad enzimatica de CAT se determind midiendo la disminucidn de la
absorbancia debido a la descomposiciéon del perdxido de hidréogeno (H,0,) en
espectrofotémetro a 240 nm siguiendo la técnica de Beutler (1982). Los resultados se
expresaron en micromoles de H,0, hidrolizado por minuto por miligramo de proteina (umol
min™* mg prot™), lo que equivale a 1 UCAT mg prot™.

La actividad enzimdatica de GST se realizé siguiendo la técnica de Habig et al. (1974),
procedimiento que mide la conjugacién del 1-cloro-2,4-dinitrobenceno (CDNB) con el
glutatién reducido (GSH), indicado como el incremento en la absorbancia a 340 nm. Los
resultados se expresaron en milimoles de CNDB conjugado por minuto por miligramo de
proteina (mmol min™ mg prot™) lo que equivale a 1 UGST mg prot™.

La LPO se estimdé a partir de la formacién las especies reactivas del &acido
tiobarbiturico (TBARS) y se cuantificé en términos de malondialdehido (MDA), siguiendo la

técnica de Beuge & Aust (1978). Se midid la absorbancia en espectrofotdometro a 535 nmy
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los resultados se expresaron en nanomoles de MDA formado por miligramo de proteina
(nmol MDA mg prot™).

Para la cuantificacién final de los biomarcadores mencionados, se determiné el
contenido de proteinas solubles de cada muestra segun la técnica propuesta por Markwell et
al. (1978), leyendo en espectrofotémetro a 750 nm vy utilizando una curva estandar de
albdmina bovina a partir de una solucién madre (concentracion 3.8 g dL'Y).

Los protocolos detallados de todos los biomarcadores medidos se describen en el

Anexo Il (pagina 219).

3.2 Biomarcadores fisioldgicos

Los biomarcadores fisioldgicos se determinaron en isépodos, anfipodos y larvas de
centolla y en todos los bioensayos realizados. La metodologia utilizada para determinar el
consumo de oxigeno y la excrecidn nitrogenada fue similar en las 3 especies; las diferencias
se presentaron en la cantidad de organismos por réplica, en el tiempo de aclimatacion de las
mismas y en el tiempo que las cdmaras permanecieron cerradas.

Al finalizar el periodo de exposicion de cada bioensayo, grupos de 5 isépodos, 5
anfipodos o 28 larvas de centolla se colocaron en camaras respirométricas de 72mL de
capacidad bajo un sistema de flujo continuo de agua de mar filtrada (6 a 12 mL por minuto)
provisto por una bomba peristaltica multicanal. Cdmaras sin organismos se adicionaron
como controles. Después de un periodo de aclimatacién de entre 1:30 y 2 horas, se tomaron
muestras de agua de cada camara para determinar la concentracion inicial de oxigeno y de
amonio. Las camaras sumergidas en un bafio térmico controlado a 8 £ 0.52C y en oscuridad
(para disminuir la actividad) se cerraron herméticamente durante un periodo de tiempo
determinado (2 horas en isépodos y anfipodos, y 3 horas para las larvas de centolla).
Posteriormente se tomaron nuevas muestras para medir las concentraciones finales de
ambos parametros. La concentracion de oxigeno se midié utilizando un electrodo
polarografico YSI® 5100 y la concentracién de amonio se determind siguiendo la técnica de
Strickland & Parsons (1972). Todas las determinaciones se realizaron por duplicado.

El oxigeno consumido y el amonio excretado fueron calculados como la diferencia
neta entre los valores iniciales y finales en el periodo de cierre, corregido por la capacidad de
la cdmara y el peso seco de los organismos. Los resultados se expresaron en mg O, h™* gty

en Hg N-NH; h g?. La proporcién O:N se estimé de acuerdo a Taboada et al. (1998),
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utilizando los valores de consumo de oxigeno y excrecién de amonio transformados a ug

atomo h'g™.

4. indice de Respuesta Integrada de Biomarcadores

El RIB se calcula por la combinacion de diferentes biomarcadores en un uUnico valor, el
cual puede ser utilizado para describir el nivel de estrés inducido por diversos compuestos
sobre las poblaciones estudiadas, teniendo en cuenta diferentes sitios, épocas o
tratamientos ensayados, como es el caso del presente estudio.

Especificamente, el cdlculo del RIB se basa en las diferencias relativas entre los
biomarcadores en cada set de datos. Asi, es calculado como la suma de las areas de un
grafico radial (un método simple multivariado) por cada dos biomarcadores vecinos en un

set de datos, segln el siguiente procedimiento:

(1) cdlculo de la media y desviacidén estandar por cada biomarcador para todas las muestras.
(2) estandarizacién de los datos para cada muestra mediante la ecuacion xi'= (xi - x)/s; donde
xi'= valor estandarizado del biomarcador; xi= valor medio del biomarcador de cada muestra;
x= media general de xi calculada a partir de todas las muestras; s= desviacién estandar de xi
calculada a partir de todas las muestras. Aqui se obtiene por cada biomarcador, media=0 vy
desviacion estandar= 1.

(3) adicion del valor estandarizado obtenido para cada muestra (xi') al valor absoluto del
valor minimo de todos las muestras (yi = xi' + |xmin'|).

(4) calculo de las areas individuales del grafico radial por multiplicacion del valor obtenido
estandarizado de cada biomarcador (yi) con el valor estandarizado del siguiente
biomarcador (yi+1) dividiendo por 2 (Ai = (yi x yi+1)/2).

(5) célculo del indice de RIB como la suma de todas las areas del grafico radial: RIB= ZAi es
decir, {[(B1 x B2)/2]+[(B2 x B3)/2]+ ... [(Bn-1 x Bn)/2] + [(Bn x B1)/2]} (Beliaeff & Burgeot,
2002).

En el presente estudio se calculd el RIB en isdpodos y anfipodos para cada

tratamiento ensayado de salinidad, pH y amonio, utilizando un total de 6 biomarcadores

(AChE, CAT, GST, LPO, Consumo de Oxigeno y Excrecién Nitrogenada). Debido a que el valor
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del RIB es directamente dependiente del nimero de biomarcadores utilizados, se dividio el

valor del RIB obtenido por 6 para calcular el RIB/n, de acuerdo a Broeg y Lehtonen (2006).

5. Alteraciones en el ciclo de vida en crustaceos: muda

Para evaluar el efecto de la exposicion de amonio sobre el ciclo de muda en las larvas
de centolla, las mismas se observaron bajo lupa para identificar el estadio larval en el cual se
encontraban. La distincién de los diferentes estadios se realizd en base a la aparicion de las
exuvias y a los cambios morfolégicos presentes en las larvas (Campoddnico, 1971;
McLaughlin et al., 2001). Segin Campoddnico (1971), la zoea | carece totalmente de
apéndices en el pleon, mientras que en el estadio zoea Il se observa el desarrollo
rudimentario de los pledpodos, hecho que permite su diferenciacién en forma notable del
primer estadio. La zoea Ill completa el desarrollo de dichos apéndices los cuales son

conspicuos pero aun no funcionales.

6. Analisis estadistico

Con el objetivo de evaluar la existencia de diferencias significativas entre los valores
de biomarcadores determinados en los tratamientos dentro de cada bioensayo, se realizd un
ANOVA cuando se cumplieran los supuestos de normalidad y homocedasticidad, utilizando
los test de Shapiro-Wilk y de Levene, respectivamente (Sokal & Rohlf, 1981). En el caso de la
existencia de diferencias significativas entre tratamientos, las comparaciones multiples se
llevaron a cabo empleando el test de Tukey (n desiguales). Para el caso de no cumplirse
dichos supuestos, los datos se analizaron por medio del test no paramétrico de Kruskal
Wallis y comparaciones multiples de Dunn (Daniel, 1978). En todos los casos se utilizé el
Software estadistico STATISTICA 6.0 trabajando con un p<0.05. Para los cdlculos

correspondientes a la CL50 se utilizé el Andlisis Probit (Finney, 1971).
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RESULTADOS

1. BIOENSAYOS CON ISOPODOS Y ANFiPODOS

1.1. Determinacion de parametros fisicoquimicos en los bioensayos
Los valores de los pardmetros fisicoquimicos registrados diariamente durante los

bioensayos con estresores ambientales se presentan en las Tablas 27, 28 y 29.

Tabla 27. Parametros fisicoquimicos determinados en los diferentes tratamientos de salinidad.

salinidad pH Conductividad |Oxigeno Disuelto| Temperatura
media DS media DS media DS media DS

5 7,25 0,10 9,38 0,04 9,16 0,71 8,04 0,76

10 7,49 0,14 17,58 0,08 9,23 0,48 7,80 0,80

15 7,54 0,11 25,34 0,09 9,26 0,39 7,82 0,54

25 7,78 0,19 40,32 0,08 9,12 0,17 7,84 0,30

30 8,13 0,05 47,60 0,07 8,75 0,14 7,80 0,32

Tabla 28. Parametros fisicoquimicos determinados en los diferentes tratamientos de pH.

Salinidad Conductividad |Oxigeno Disuelto| Temperatura
media DS media DS media DS media DS
6.9 23,65 0,24 38,18 0,39 8,40 0,93 8,53 0,28
7.8 23,85 0,06 38,60 0,14 8,60 0,53 7,90 0,28
8.5 23,95 0,06 38,73 0,10 8,65 0,44 7,80 0,14

pH

Tabla 29. Pardmetros fisicoquimicos determinados en las diferentes concentraciones de amonio (mg

N-NH; L™

pH Conductividad |Oxigeno Disuelto| Temperatura Salinidad
media DS media DS media DS media DS media DS
0.04 7,83 0,07 39,88 1,28 9,80 1,15 8,38 0,21 24,88 0,88
3.10 7,81 0,01 38,58 0,38 10,34 0,99 6,68 0,29 23,63 0,31
5.75 7,80 0,01 38,68 0,43 10,13 0,89 6,60 0,14 23,70 0,37
10.41 7,78 0,04 38,88 0,43 9,70 1,13 6,70 0,18 23,85 0,29
17.12 7,75 0,07 38,68 0,30 9,73 1,52 7,23 0,15 23,78 0,22

Amonio
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1.2. Supervivencia a 96 h
A continuacién se presentan las superviviencias totales para cada tratamiento
ensayado (Tabla 30) debido a que no se detectaron diferencias notorias en la supervivencia

entre las replicas utilizadas.

Tabla 30. Supervivencia de isépodos y anfipodos en los bioensayos de tolerancia a salinidad, pH vy

amonio.

Supervivencia (%)

Bioensayos y Tratamientos

Isopodos | Anfipodos

5 88 93,3
10 96 100
Salinidad 15 100 100
25 100 100
30 100 100
6.9 95,5 97,8
pH 7.8 100 93,3
8.5 100 100
0.04 90,9 97,8
Amonio 3.10 90,9 100
(mg N-NH, L'l) 5.75 90,9 93,3
10.41 95,5 95,6
17.12 90,9 97,8

En isdpodos, la menor supervivencia se registré en el tratamiento 5 de salinidad
(88%), mientras que en anfipodos los menores valores (93.3%) se registraron en los
tratamientos 5 de salinidad, pH de 7.8 y 5.7 mg N-NH; L™} (Tabla 30).

Debido a que los valores de mortalidad fueron muy bajos, no fue posible calcular la

CL50 en isépodos y anfipodos para los bioensayos de salinidad, pH y amonio.
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1.3. Biomarcadores bioquimicos

% Acetilcolinesterasa

La actividad de AChE fue mayor en anfipodos que en isépodos para todos los
tratamientos ensayados (Figura 37).

En los ensayos con isépodos, los valores iniciales de AChE no presentaron diferencias
significativas entre ensayos (F=0.10; p=0.899), siendo el valor medio de 5.07 + 0.73 nmol
min™ mg prot™. Tampoco se detectaron diferencias significativas dentro de cada bioensayo
(salinidad: H=5.46; p=0.3622; pH: H=2.17; p=0.5385; amonio: H=5.24; p=0.2639). Sin
embargo, las mayores inhibiciones de AChE con respecto al valor inicial correspondiente se
registraron en los tratamientos de salinidad 10 (2.52 + 1.30 nmol min mg prot'l), pH 8.5
(3.30 + 0.82 nmol min™ mg prot™) y 5.75 mg N-NHs L™ (2.43 + 0.46 nmol min™* mg prot), las
cuales representaron disminuciones del 52.7%, 41.6% y 42.7% respectivamente (Figura 37).

Para los bioensayos con anfipodos, los valores iniciales de AChE presentaron
diferencias significativas (F=12.78; p=0.018), siendo el valor medio de 14.83 + 5.24 nmol min
! mg prot™. También se detectaron diferencias significativas entre los tratamientos dentro
de cada bioensayo (salinidad: F=9.50; p=0.0015; pH: F=5.14; p=0.0286; amonio: F=9.56;
p=0.0058), registrandose una estimulacién de la actividad respecto al nivel inicial. Los
incrementos fueron maximos a salinidad 30 (15.19 + 1.48 nmol min™ mg prot™), pH 8.5
(24.91 + 2.57 nmol min™* mg prot™) y 10.41 mg N-NH; L™ (29.60 + 3.53 nmol min™* mg prot?),

representando aumentos del 65.5%, 57.8% y 51.6%, respectivamente (Figura 37).
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Figura 37. Actividad de AChE en isépodos y anfipodos expuestos a diferentes concentraciones de
salinidad, pH y amonio. Letras diferentes para cada ensayo y especie indican diferencias significativas

(p<0.05). Ensayos sin indicacidn representan grupos homogéneos. Media + desvio estandar.

¢ Catalasa

En forma general, los anfipodos expuestos presentaron mayores valores medios de
CAT que los registrados en is6podos (Figura 38). En ambas especies no hubo diferencias
significativas entre los valores iniciales de cada bioensayo (F=2.98; p=0.1935 para isépodos y
F=0.98; p=0.4390 para anfipodos), siendo los valores medios de 0.66 + 0.39 UCAT mg prot™y
de 1.03 + 0.34 UCAT mg prot™ respectivamente (Figura 38).

En isépodos las respuestas fueron no significativas y no se detecté una tendencia
general para todos los bioensayos (salinidad: H=5.54; p=0.3537; pH: H=5.50; p=0.1386;
amonio: H=5.67; p=0.2250). Para los bioensayos de salinidad y amonio se registré un
incremento notable respecto del nivel inicial en los tratamientos de salinidad 5 (0.76 + 0.36

UCAT mg prot™) y de 17.12 mg N-NH; L™ (1.42 + 0.09 UCAT mg prot™), correspondiendo a un
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aumento del 168% y 122%, respectivamente. En cuanto al bioensayo de pH, se registré una
disminucion progresiva a medida que el pH se elevo (Figura 38).

En anfipodos, se detectaron diferencias significativas entre las distintas salinidades
ensayadas (H=13.16; p=0.0219), siendo maximo el incremento en la salinidad 5 (2.51 + 0.50
UCAT mg prot™; 239%). A pesar de que en los bioensayos de pH y amonio no se registraron
diferencias significativas (F=0.69; p=0.5814; y H=8.40; p=0.0780, respectivamente) si se
observé una alta actividad a pH 6.9 (1.34 + 0.36 UCAT mg prot’; 42% respecto del valor
inicial). Por otra parte, hubo disminucion en todos los tratamientos de amonio,
registrandose el mayor decremento en la maxima concentracién de amonio ensayada (0.38

+0.04 UCAT mg prot’’; 73%) (Figura 38).
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Figura 38. Actividad de CAT en isdpodos y anfipodos expuestos a diferentes concentraciones de
salinidad, pH y amonio. Letras diferentes para cada ensayo y especie indican diferencias significativas

(p<0.05). Ensayos sin indicacién representan grupos homogéneos. Media + desvio estandar.
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% Glutatién S- Transferasa

Los bioensayos con anfipodos presentaron mayor actividad GST que los de isépodos.
Los valores iniciales de GST de los 3 bioensayos de anfipodos fueron significativamente
diferentes (F=11.77; p=0.0129) con una media de 0.13 + 0.05 UGST mg prot™; siendo no
significativos en los ensayos de isdopodos (F=0.65; p=0.5830) y con un valor medio de 0.05 +
0.02 UGST mg prot™ (Figura 39).

En los bioensayos de isépodos, no se hallaron diferencias significativas entre
diferentes tratamientos de un mismo estresor (salinidad: H=8.61; p=0.1254; pH: H=2.00;
p=0.5724; amonio: H=5.24; p=0.2639), detectdndose variabilidad en la respuesta. Las
maximas disminuciones se registraron en los tratamientos salinidad 15 (0.02 £ 0.01 UGST mg
prot?) y pH 6.9 (0.02 + 0.03 UGST mg prot); mientras que las maximas actividades se
presentaron en salinidad 30 (0.07 + 0.02 UGST mg prot™), pH 8.5 (0.06 + 0.03 UGST mg prot’
')y 10.41 mg N-NH; L™ (0.13 + 0.03 UGST mg prot ™) (Figura 39).

En anfipodos, los valores de GST difirieron significativamente entre salinidades (F=8.44;
p=0.0017), pero no entre diferentes tratamientos de pH y de amonio (H=4.74; p=0.1916 y
F=0.96; p=0.4695, respectivamente). La actividad disminuyé a medida que se incrementd la
salinidad (maxima disminucion de 66% en salinidad 30; 0.06 + 0.01 UGST mg prot),
aumento con el pH respecto del inicial (maximo de 57% en pH 8.5; 0.14 + 0.05 UGST mg prot’
!); mientras que se mantuvo similar en las diferentes concentraciones de amonio, con

valores entre 0.12 y 0.13 UGST mg prot™ (Figura 39).
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Figura 39. Actividad de GST en isépodos y anfipodos expuestos a diferentes concentraciones de
salinidad, pH y amonio. Letras diferentes para cada ensayo y especie indican diferencias significativas

(p<0.05). Ensayos sin indicacion representan grupos homogéneos. Media * desvio estandar.
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¢ Lipoperoxidacion

Tanto en isépodos como en anfipodos, los valores medios de LPO se mantuvieron
dentro del mismo rango (1.3 a 2.7 nmol MDA mg prot"l). Se encontraron diferencias
significativas entre los valores iniciales de los ensayos en isdpodos (F=6.07; p=0.0459; valor
medio de 2.03 + 0.34 nmol MDA mg prot!), pero no en anfipodos (F=2.42; p=0.1845; valor
medio de 1.85 £ 0.26 nmol MDA mg prot'l). Por otro lado, en ambas especies no se
registraron variaciones significativas entre los tratamientos de pH (H=7.00; p=0.0719 para
isopodos y F=3.22; p=0.1201 para anfipodos) y amonio (F=2.29; p=0.1933 para isépodos y
F=1.98; p=0.1814 para anfipodos). Sin embargo, si se encontraron diferencias significativas
entre salinidades (H=12.84; p=0.0249 para isépodos y H=11.57; p=0.0412 para anfipodos)
(Figura 40).

Particularmente en isdpodos, la LPO disminuyd con el aumento de la salinidad,
siendo minimo el valor a salinidad 25 (1.51 + 0.10 nmol MDA mg prot™; 26%). Los valores
medios en los diferentes tratamientos de pH se mantuvieron homogéneos, mientras que se
registré el maximo valor de LPO a la mayor concentracion de amonio, el cual representa un
aumento del 39% (2.34 + 0.15 nmol MDA mg prot™) respecto del valor inicial (Figura 40).

En anfipodos, la LPO aumentd en todos los tratamientos respecto del nivel inicial
(entre 16 y 40% de incremento), aunque el mayor registro se encontré en la salinidad 10
seguido por la salinidad 30. En forma contraria, en los ensayos de pH, la LPO fue menor a la
inicial y minima en el pH 7.8 (1.58 + 0.09 nmol MDA mg prot'l). No se observéd una tendencia
en la respuesta a la exposicion de amonio, registrdndose menores niveles (correspondientes
a un 11% promedio de disminucidn con respecto al valor inicial) en las concentraciones 5.75

y 17.12 mg N-NH; L™ (Figura 40).
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Figura 40. LPO en isépodos y anfipodos expuestos a diferentes concentraciones de salinidad, pHy
amonio. Letras diferentes para cada ensayo y especie indican diferencias significativas (p<0.05).

Ensayos sin indicacidn representan grupos homogéneos. Media + desvio estandar.
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1.4. Biomarcadores fisioldgicos

++ Consumo de oxigeno

Los valores de las tasas de consumo de O, en los 3 bioensayos realizados fueron
mayores en anfipodos que en isépodos, con una tendencia a la disminucién del consumo con
el aumento de salinidad. Se presentaron diferencias significativas en isépodos entre las
distintas salinidades (F=8.32; p=0.0012), siendo menores los valores en las salinidades 15, 25
y 30 (media de 0.24 + 0.04 mg O, h™ g™). Sin embargo, en anfipodos las diferencias fueron
no significativas (F=2.72; p=0.0692), registrandose un mayor consumo a la menor salinidad
(0.79 +0.27 mg O, h™* g) (Figura 41).

En los bioensayos de pH no se detectaron diferencias significativas para ambas
especies estudiadas (F=4.19; p=0.0636 para isépodos y F=0.57; p=0.5835 para anfipodos). A
medida que se incrementd el pH, la tendencia en el consumo de O, fue de aumento en
isépodos (maximo valor de 0.25 + 0.04 mg O, h'* g?) y disminucién en anfipodos (minimo
valor de 0.58 + 0.08 mg 0, h™ g*) (Figura 41).

Con respecto a los bioensayos con amonio, sélo fueron significativas las diferencias
en el consumo de O, en los anfipodos (F=27.25; p=0.0000), siendo mayor esta tasa a la
maxima concentracién de amonio ensayada, registrandose un 50% de incremento entre el
tratamiento control y el 17.12 mg N-NH; L. Si bien no se detectaron diferencias
significativas en el consumo de O, en los isépodos (H=7.41; p=0.1158), el maximo valor de

0.17 mg O, h™* g se registré a la mayor concentracién ensayada (Figura 41).
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Figura 41. Consumo de oxigeno en isdpodos y anfipodos expuestos a diferentes concentraciones de
salinidad, pH y amonio. Letras diferentes para cada ensayo y especie indican diferencias significativas

(p<0.05). Ensayos sin indicacion representan grupos homogéneos. Media * desvio estandar.

+*+ Excrecion de amonio

En los bioensayos de salinidad y pH, en forma general la excrecién de amonio
presentd valores mayores en anfipodos, mientras que en el bioensayo de amonio fue mayor
en isdpodos (Figura 42).

Se registraron diferencias significativas en la excrecion nitrogenada entre salinidades
ensayadas, tanto en isépodos como en anfipodos (F=10.66; p=0.0009 y F=9.59; p=0.0026,
respectivamente). Para los bioensayos con isépodos se observd un aumento de la excreciéon
hacia las mayores salinidades (mdaxima excrecién de 14.89 + 1.27 pg N-NH3 h g' en
salinidad 30). Sin embargo, para los ensayos con anfipodos no se detecté una tendencia en
la respuesta, siendo menores los valores en las salinidades 10 y 30 (promedio de 8.35 g N-

NH; h™ g) (Figura 42).
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En cuanto a los bioensayos de pH, la excrecién nitrogenada tendié a disminuir en
isdopodos (F=6.25; p=0.0342) y a aumentar en anfipodos (F=6.30; p=0.0272). Los valores mas
altos se registraron a pH 6.9 en isépodos (8.34 + 1.63 pg N-NH; h™ g') y a pH 8.5 en
anfipodos (8.15 + 1.27 pg N-NHs h™* g!) (Figura 42).

Por otro lado, para ambas especies estudiadas, la excrecién de amonio aumenté
significativamente hacia las mayores concentraciones de amonio (H=12.75; p=0.0126 para
isopodos y H=12.95; p=0.0115 para anfipodos). En isdpodos, los mayores valores se
encontraron en las concentraciones 10.41 y 17.12 mg N-NH; L™ (promedio de 41.68 + 0.18
Hg N-NH; h* g), mientras que en anfipodos fue mayor la excrecién a 17.12 mg N-NH; L™

(32.89 pg N-NHs h* g) (Figura 42).
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Figura 42. Excrecion de amonio en isdpodos y anfipodos expuestos a diferentes concentraciones de
salinidad, pH y amonio. Letras diferentes para cada ensayo y especie indican diferencias significativas

(p<0.05). Ensayos sin indicacidn representan grupos homogéneos. Media * desvio estandar.
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% Relacién atémica O:N

Este parametro presenté diferencias significativas en todos los ensayos. En isépodos,
la relacién O:N presentd una tendencia a disminuir hacia mayores salinidades (F=39.06;
p=0.0000), mientras que en anfipodos no se detectd un patréon de respuesta siendo mayores
los valores en las salinidades 10 y 30 (H=10.91; p=0.0275) (Figura 43).

Por otro lado, analizando las relaciones O:N en los diferentes valores de pH, el valor
mas alto registrado en anfipodos (135.5 + 34.10; F=12.00; p=0.0080) y el mas bajo registrado
en isépodos (19.45 + 2.28; H=6.56; p=0.0376) se encontraron al pH mas bajo (Figura 43).

Finalmente, se observé en ambas especies, una tendencia inversa entre la relacién
O:N vy las concentraciones de amonio ensayadas. A medida que las concentraciones
aumentaron, los valores de O:N disminuyeron significativamente (F=3.62; p=0.0317 en
isépodos y F=7.77; p=0.0031 en anfipodos). Los valores maximos se encontraron en el
tratamiento control (4.79 + 1.78 para isépodos y 74,35 + 5.10 para anfipodos), mientras que
los menores se registraron en la concentracion 10.41 mg N-NH; L™ para is6podos (1.32 +

0.31) y 17.12 mg N-NH; L™ para anfipodos (24.49 + 7.14) (Figura 43).
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1.5. indice de Respuesta Integrada de Biomarcadores
A continuacién se presentan los valores del RIB/n en isépodos y anfipodos obtenidos
a partir de la combinacion de los 6 biomarcadores determinados en los distintos

tratamientos de salinidad, pH y amonio (Figura 44).

Isépodos RIB/n Anfipodos
25 2,5 2,08
2,0 2,0
15 1,41 008 15 11,25 1,41
1,0 1 0,75 0.48 ’ 10 0,78 0,73
’ 0,31
0,5 0'07 ’ 0,5 0'29
0,0 T T T 0,0 T T
Inicial 5 10 15 25 30 Inicial 5 10 15 25 30
Salinidad Salinidad
2,5 25
2,0 2,0 1,60
1,5 1,22 15 1,05
10 | 0,82 7 0,81
1,0 041 0,63 0,54 !
0,5 4 0,5
0,0 , 0,0 ; .
Inicial 6.9 7.8 8.5 Inicial 6.9 7.8 8.5
pH pH
2,5 2,35 2,5
2,0 2,0 1,82
1.30 1,47
15 4 1,5
0,88
1,0 1,0 ’ 0,75
0,56 )
05 0,40 0,22 05 0,45
0,0 . 0,0 .
0.04 3.10 5.75 10.41 17.12 0.04 3.10 5.75 1041  17.12
Amonio (mg N-NH, L?) Amonio (mg N-NH, L)

Figura 44. Valores del RIB/n para los ensayos de salinidad, pH y amonio en isépodos y anfipodos.

Los valores iniciales del RIB/n obtenidos a partir de los ensayos de salinidad y pH
muestran una variacién importante tanto en isépodos como en anfipodos.

En isépodos, los menores valores del RIB/n (lo cual implica menor nivel de estrés de
los organismos expuestos) se presentan en los tratamientos 15 y 25 de salinidad, en todo el
rango de pH estudiado y en la concentracion 5.75 mg N-NH; L'%; mientras que en anfipodos

se presentan en el rango 15 a 30 de salinidad, pH 7.8 y concentracion 5.75 mg N-NH; L™,
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2. BIOENSAYOS CON LARVAS DE CENTOLLA

2.1. Ensayo agudo a 96 h

Las curvas de supervivencia representadas en la Figura 45 muestran que tanto el

tratamiento control como las menores concentraciones de amonio ensayadas (10.10, 16.32

y 27.20 mg N-NH; L'!) presentan un alto porcentaje de supervivencia (mayor al 85%) a lo

largo de las 96 horas, mientras que en las mayores concentraciones de amonio la mortalidad

se incrementod.
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Figura 45. Supervivencia a 96 h de larvas de centolla frente a la exposicidn a 8 concentraciones de

amonio (control; 10.10; 16.32; 27.20; 45.07; 73.82; 121.99; 202.02 mg N-NH; L'l).

A partir de estos valores de supervivencia, la CL50 y demas parametros estadisticos

calculados por el andlisis Probit para todos los tiempos fueron:

Tiempo CL50 Limites de ) )
(h) (mg N-NH;L™)| confianza95% Pendiente R
24 | | e |
48 220,03 184,30-328,80 4,99 0,79
72 218,58 155,66-404,23 2,01 0,73
96 119,84 96,98-145,27 4,22 0,67

La CL50 a 96 h para el amonio en larvas de centolla es 119.84 mg N-NH; L™ (154.24

mg NH, LY).
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2.2. Ensayo agudoa48h

En el bioensayo agudo con amonio, la supervivencia a 48 h de las larvas ensayadas
fue mayor al 95% tanto en el control como en las concentraciones subletales utilizadas

(20.20 y 40.40 mg N-NHs L™).

La variacidon de los biomarcadores fisiolégicos (consumo de oxigeno y excrecién de

amonio) medidos en larvas de centolla puede observarse en la Figura 46.
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Figura 46. Consumo de oxigeno, excrecidon de amonio y relacidon atémica O:N en larvas de centolla
expuestas 48 h a dos concentraciones subletales de amonio. Letras diferentes indican diferencias

significativas (p<0.05). Sin letra indica grupos homogéneos. Media + desvio estandar.
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A pesar de no detectarse diferencias significativas en el consumo de O, (F=3.02;
p=0.0902) se observé una tendencia de disminuciéon a medida que aumenté la concentracién
de amonio formando asi un grupo homogéneo (valor medio de 0.58 + 0.10 mg O, h™* g*)
(Figura 46). Sin embargo, si se encontraron diferencias significativas en la excrecién de
amonio (H=11.57; p=0.0031) entre los tres tratamientos ensayados, aumentando la
excrecion a medida que se incrementd la concentracién de amonio (21.91 + 5.16; 816.41 +
32.04 y 1275.11 + 188.30 pg N-NH; h™ g' en control, 20.20 y 40.40 mg N-NH3 L7,
respectivamente). De acuerdo a los valores obtenidos en ambos pardmetros, la relacién
atémica O:N fue significativamente mayor en el control (27.26 + 9.32), mientras que en los
tratamientos de 20.20 y 40.40 mg N-NH; L™ esta relacién se redujo significativamente
(H=11.57; p=0.0031), formando entre ellos un grupo homogéneo (valor medio de 0.50 *

0.17) y diferente del control.

2.3. Ensayos cronicos hasta muda a postlarva
En esta seccidn se presentan los resultados de dos ensayos crénicos realizados en
larvas de centolla, Ensayo | (El) y Ensayo Il (Ell), frente a la exposicidon a una serie de 8

concentraciones de amonio.

e Supervivencia

Ambos ensayos concluyeron cuando la Ultima larva del grupo inicial ensayado alcanzé
el estado postlarval de megalopa, es decir, a los 29 dias en el Ensayo | y a los 26 dias en el
Ensayo Il. La supervivencia disminuyd en todos los tratamientos a medida que transcurrio el
tiempo de exposicién y que se incrementd la concentracion del estresor (Figuras 47 y 48). Sin
embargo, la supervivencia fue levemente menor en el control que en la concentracidn de
16.32 mg N-NH; L™ en el EI (40 y 50% de supervivencia, respectivamente) y que en la de
10.10 mg N-NH3; L™ en ambos ensayos (40 y 43% de supervivencia respectivamente para el

El, y 67 y 72% respectivamente para el Ell).
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Figura 47. Supervivencia a 29 dias de larvas de centolla frente a la exposicion a 8 concentraciones de

amonio (control; 10.10; 16.32; 27.20; 45.07; 73.82; 121.99; 202.02 mg N-NH; LY.
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Figura 48. Supervivencia a 26 dias de larvas de centolla frente a la exposicion a 8 concentraciones de

amonio (control; 10.10; 16.32; 27.20; 45.07; 73.82; 121.99; 202.02 mg N-NH; L'l).
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e Porcentajes de muda
En forma general para ambos ensayos, a medida que aumentd la concentracién de
amonio el porcentaje de muda dentro de cada estadio fue disminuyendo (Tablas 31 y 32).
Del total de zoeas | ensayadas, solo el 40% y el 66.7% (El y Ell, respectivamente) llegd al
estadio de postlarva en los controles de agua de mar. Estos porcentajes fueron
disminuyendo hasta que no se registraron zoeas Ill que mudaran al estadio de postlarva en

los tratamientos de 45.07 (solo en Ell), 73.82, 121.99 y 202.02 mg N-NH; L™

Tabla 31. Ensayo |. Porcentajes acumulados (zoea | a I, Il a lll y Il a postlarva) y totales de muda

(zoea | a postlarva) en larvas de centolla expuestas a 8 concentraciones de amonio.

Ensayo | Concentraciones de amonio (mg N-NH; L'l)
Control | 10.10 16.32 27.20 45.07 73.82 | 121.99 | 202.02
ZoealaZoeall 70 83,3 86,7 75 51,7 16,7 0 -
Zoeall aZoeallll 76,2 76 96,2 76,2 73,3 40 0 -
Zoealll aPostlarva 75 68,4 60 37,5 27,3 0 - -
Zoeal a Postlarva 40 43,3 50 21,4 10,3 0 - -

Tabla 32. Ensayo Il. Porcentajes acumulados (zoea | a ll, Il a lll y Il a postlarva) y totales de muda

(zoea | a postlarva) en larvas de centolla expuestas a 8 concentraciones de amonio.

Concentraciones de amonio (mg N-NH; L'l)
Ensayo Il
Control | 10.10 16.32 27.20 45.07 73.82 | 12199 | 202.02
Zoeal aZoeall 96,7 96,6 86,7 90 86,7 66,7 20,7 0
ZoeallaZoealll 82,8 96,4 84,6 88,9 69,2 15 0 -
Zoealll aPostlarva 83,3 77,8 77,3 54,2 0 - - -
Zoeal a Postlarva 66,7 72,4 56,7 43,3 0 - - -

Estos resultados se presentan graficamente en las Figuras 49 y 50.
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Figura 49. Ensayo |. Porcentajes de mudas acumuladas. Sélo se grafican aquellos tratamientos que

presentaron zoeas que mudaron de un estadio al siguiente.

En el El, las zoeas | comenzaron a mudar a zoea Il a partir de 4 dia después de la
eclosién y de forma similar en todos los tratamientos (Figura 49). Sin embargo, la muda de
zoea Il a Il comenzé a partir del 6 dia de eclosién en los tratamientos 10.10, 16.32 y 45.07
mg N-NH3 L'l, mientras que en el de 73.82 mg N-NH; L™ se retrasé hasta el dia 11; teniendo
en cuenta que en el control las mudas comenzaron en el 10™ dia (al igual que en el
tratamiento 27.20 mg N-NH; L™%). Entre los dias 6 y 11, hubo solapamientos entre las mudas
de zoea l a ll y Il a lll de diferentes tratamientos. Finalmente, la muda a postlarva se adelanté
en los tratamientos 10.10 y 16.32 mg N-NHs L™}, ya que en el control, 27.20 y 45.07 mg N-
NH; L™ ocurrié a partir del dia 18. Es interesante destacar que en el tratamiento 10.10 mg N-
NH; L', el 100% de las zoeas Ill habian mudado antes de que comenzaran a hacerlo aquellas

del control.
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Figura 50. Ensayo Il. Porcentajes de mudas acumuladas. Sélo se grafican aquellos tratamientos que

presentaron zoeas que mudaron de un estadio al siguiente.

En el Ell, los porcentajes acumulados de muda en los distintos tratamientos siguieron

el mismo patrén que en el El. Sin embargo, en este ensayo la muda de zoea Il a postlarva en

el control se presentd a partir del dia 15 después de la eclosidon, mientras que en los otros

tratamientos ocurrié entre los dias 16 y 19 (Figura 50).
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e Tiempo medio de vida del desarrollo larval

En forma general, el tiempo medio de vida (TV50) para ambos ensayos aumentd
gradualmente a medida que se incrementé la concentracion de amonio, siendo este
incremento mds significativo en la concentracidn de 45.07 mg N-NH; L™ del El (Tabla 33). Es
decir que, en promedio, una larva zoea | del El del tratamiento control tardé 19.51 + 1.38
dias en alcanzar el estadio de postlarva, mientras que una larva zoea | del El expuesta a la
concentracién 45.07 mg N-NH; L tardé 23.25 + 0.35 dias en hacerlo (Tabla 33). Por otro
lado, se registraron diferencias entre ambos ensayos ya que en el Ell las larvas tardaron
menos tiempo en mudar a postlarva en todas las concentraciones ensayadas.

Tabla 33. Tiempo medio de vida para los distintos tratamientos de El y Ell (dias + desviacion

estandar).
Zoeal-PL
Ensayo | Ensayo Il
Control || 19,51+1,38 | 18,93+0,31
10.10 19,25+0,25 | 18,94+0,20
16.32 19,75+0,29 | 19,71+£0,11
27.20 19,75+1,06 | 19,18+0,1
45.07 23,25+0,35
73.82
121.99
202.02

e Tiempo medio de muda

El tiempo medio de muda (TM50) para cada muda y cada tratamiento de amonio se
puede observar en las Tablas 34 y 35.

De acuerdo a los valores obtenidos en el El, el 50% de las larvas ensayadas en el
tratamiento control mudaron de zoea | a Il en 4.06 dias; mientras que de zoea Il a lll
tardaron casi 6 dias mas y finalmente de zoea lll a postlarva tardaron 8.39 dias mas (Tabla
34). Comparando los TM50 de los diferentes tratamientos de amonio, se observé que en la
muda de zoea | a Il y de Il a lll este pardmetro fue variable, es decir, no siguié una tendencia
definida en los tratamientos ensayados; mientras que de zoea Il a postlarva el TM50
aumenté al incrementarse la concentracion de amonio (de 8.39 dias en el control a 12.04

dias en 45.07 mg N-NHs L™).
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Con respecto al Ell, no fue posible calcular los TM50 en el control para la muda de
zoea Il a lll y en la concentracion de 10.10 mg N-NH3 L para las mudas de zoea lla lll y lll a
postlarva (Tabla 35). Sin embargo, se observo que, al igual que en el El, de zoea lll a
postlarva el TM50 aumentd significativamente de 8.43 dias en el control a 9.04 dias en la

concentracién 16.32 mg N-NH; L™Y).

Tabla 34. Ensayo |. Tiempo medio de muda (dias) en larvas de centolla expuestas a 8 tratamientos de

amonio (mg N-NH; L™). Entre paréntesis se presentan el limite inferior y el superior. Analisis: PROBIT.

PL: postlarva. ---: sin resultado.

Ensayo | Zoea I-ll Zoeal ll-lll Zoea lll-PL
Control | 4,06(3,42-4,44) | 5,93(5,42-6,48)* | 8,39(7,95-8,75)
10.10 4,58(3,99-5,02) | 541(4,92-6,01) | 869(8,30-9,05)
16.32 4,21(3,79-4,48) | 5,69(5,41-5,97) | 9,27(8,81-9,59)
27.20 4,32(4,08-4,56) | 6,04(5,20-6,44)
45.07 4,09(2,65-4,89) | 5,44(4,75 - 6,20) 12,04
73.82 4,14 (3,47 - 4,94)* 6,99
121.99
202.02

*Con analisis Lichtfield & Wilcoxon (1949)

Tabla 35. Ensayo Il. Tiempo medio de muda (dias) en larvas de centolla expuestas a 8 tratamientos

de amonio (mg N-NH; L). Entre paréntesis se presentan el limite inferior y el superior. Analisis:

PROBIT. PL: postlarva. ---: sin resultado.

Ensayo Il Zoeal-ll Zoeall-1ll Zoea lll-PL

Control | 4,27(3,92-4,54) 8,43(8,09-8,71)
10.10 4,63(4,38-4,86)
16.32 4,37(4,04-4,63) | 5,63(5,40-5,84) (9,04(8,61-9,50)*
27.20 4,54(4,25-4,79) | 5,88(5,23-6,15)

45.07 4,16(3,94-4,37) | 5,53(5,27-5,78)
73.82 4,91(4,54-5,21) | 6,18 (1,36 - 28,19)*

121.99 |(4,15(3,57-4,83)*

202.02

*Con analisis Lichtfield & Wilcoxon (1949)
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DISCUSION

Los crustaceos se distribuyen en una amplia gama de habitats acuaticos, en los cuales
experimentan diferentes grados de variabilidad ambiental. Aquellos que ocupan zonas
ocednicas profundas y altas latitudes se encuentran en entornos relativamente estables
donde los factores fisicos muestran poca variacion temporal y espacial. Sin embargo, otros
ambientes como la zona intermareal y los estuarios, pueden experimentar rapidas y amplias
fluctuaciones de los factores fisicos en respuesta a cambios diarios en la altura de marea. Por
otro lado, el aporte de agua dulce y nutrientes generan también variaciones estacionales en
estos ambientes. Por consiguiente, los crustaceos que se ubican en las zonas costeras son un
grupo particular dentro de los organismos marinos ya que presentan una amplia variedad de
respuestas frente a los cambios ambientales como pueden ser la salinidad, la temperatura,
la acidificacidon del medio o la toxicidad de ciertas sustancias (Spanopoulos-Hernandez et al.,

2005; Camargo & Alonso, 2006; Whiteley, 2011; Romano & Zeng, 2012).

El isdpodo Exosphaeroma gigas y el anfipodo Paramoera sp. son crustdceos
residentes de la zona intermareal de la costa de la ciudad de Ushuaia, por lo cual estan
sujetos a constantes fluctuaciones en las condiciones ambientales. En el presente estudio, se
expusieron durante 96 h, individuos recolectados del ambiente natural a un amplio rango de
tres estresores ambientales: salinidad, pH y amonio. Si bien se registraron algunos
organismos muertos durante el periodo de exposicion, el porcentaje de supervivencia fue
muy alto (mayor al 88% en isépodos y al 93.3% en anfipodos) y no pudo calcularse la CL50
para estos organismos ya que ningun tratamiento provoco letalidad.

Considerando que la salinidad es uno de los factores mds importantes que influyen
en la distribucion y los procesos metabdlicos de los crustdceos acuaticos (respiracion,
excrecion, transporte activo intracelular, tasas de alimentaciéon y osmorregulacidn), existen
en la literatura diversos trabajos en los cuales se evalia la supervivencia de dichos
organismos frente a esta variable ambiental (Pante, 1990; Steele & Steele, 1991; Ponce-
Palafox et al., 1997; Normant & Lamprecht, 2006; Anger et al., 2008; Criales et al., 2011;
Romano & Zeng, 2012, entre otros). Particularmente para la familia Sphaeromatidae,
Henninger et al. (2010) trabajaron con machos y hembras de Exosphaeroma hylocoetes del

estuario de Kasouga (Sudafrica) y encontraron que las tasas de crecimiento no diferian
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significativamente a distintas combinaciones de temperatura (15 y 252C) y salinidad (15 y
35). En la especie Sphaeroma serratum, perteneciente a la misma familia que E. gigas (Flia.
Sphaeromatidae), Charmantier & Charmantier-Daures (1994) estudiaron la tolerancia de
embriones, juveniles y adultos a un amplio rango de salinidad y determinaron que esta
especie es eurihalina pudiendo tolerar salinidades entre 2 y 74. Mas precisamente, los
adultos de S. serratum hiperregulan a bajas salinidades, son hiperosmoconformes en agua
de mar y son hipoosmoconformes en medios altamente salinos. Otro caso similar es el de la
especie Sphaeroma quoianum cuya distribucién se encuentra limitada a ambientes con
salinidades de entre 5 y 30 (mesohalinos a polihalinos), segin estudios realizados por
Davidson et al. (2008) en el estuario de Tamar (Australia), la Bahia Port Phillip (Tasmania) y la
Bahia Coos (Estados Unidos).

En cuanto a los anfipodos, también se cuenta con registros de tolerancia a diversas
salinidades. Por ejemplo, Hyne et al. (2005) registraron una alta supervivencia de adultos de
Melita plumulosa a un rango de salinidad entre 5 y 35 durante 28 dias de experimentacioén,
asi como Normant & Lamprecht (2006) encontraron en el gamarido eurihalino Gammarus
oceanicus (Mar Baltico), supervivencias del 92% y del 100% a las salinidades 5 y 20,
respectivamente. Por otro lado, Ashton et al. (2007) evaluaron la tolerancia Caprella mutica
a la salinidad, y encontraron que esta especie presenta un rango mas acotado en este
parametro, siendo la CL50 a 48 h de 18.7 + 0.2; mientras que a salinidades menores a 15, la
mortalidad fue del 100%.

Teniendo en cuenta los antecedentes antes mencionados para especies similares y
los resultados del presente estudio se puede inferir que tanto E. gigas como Paramoera sp.
son especies eurihalinas, ampliamente adaptadas al rango de salinidad evaluado. En este
sentido, los organismos tienen que enfrentar estas condiciones cambiantes y por ello deben
ser capaces de regular la osmolaridad hemolinfatica en relacidon al entorno a través de
mecanismos de osmorregulacion (Normant & Lamprecht, 2006; Lapucki & Normant, 2008).
Segun ha sido descripto por Norman & Lamprecht (2006), un proceso de adaptacion a largo
plazo es el que ha permitido a algunas especies desarrollar estrategias fisiolégicas para

enfrentarse con una salinidad reducida.

Actualmente, hay un interés creciente en el estudio de los efectos potenciales de la

acidificacion del ambiente, causada por el incremento progresivo de las concentraciones de
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CO, atmosférico, sobre los organismos acudticos. Esto se debe a que a valores de pH bajos,
es posible la disolucién del esqueleto calcificado de los crustaceos y la reduccion de las tasas
de calcificacion, lo cual impacta directamente en el ciclo de muda y en la supervivencia del
individuo (Kurihara et al., 2008; Hofmann et al., 2010; Whiteley, 2011).

Varios autores han reportado que las fluctuaciones de pH pueden ser sumamente
téxicas para los crustdceos decdpodos, causando reducciones en la supervivencia,
crecimiento y reproduccién, las cuales también pueden ser acompafiadas por graves
enfermedades o aun incluso causar mortalidad (Wang et al., 2002; Cheng et al., 2003;
Kurihara et al., 2008; Zhou et al., 2009, entre otros).

En el presente estudio, se registro 0% de mortalidad en isépodos a pH 7.8 y 8.5, y
solo un 5% al menor pH (6.9), mientras que en anfipodos la mayor mortalidad (del 7%)
ocurrié al pH intermedio (7.8). Sin embargo, estos valores son relativamente bajos respecto
a aquellos registrados en otras especies de crustdceos. La diversidad de tolerancia registrada
es amplia; en adultos de Litopenaeus vannamei se registrd una supervivencia del 65% a pH
5.6 y del 35% a pH 9.3 a 24 h (Wang et al.,, 2009), mientras que postlarvas de la misma
especie presentaron una supervivencia mayor al 80% por 96 h a un rango de pH entre 7.1y
9.1 (Pan et al.,, 2007). Felten et al. (2006; 2008) registraron supervivencias dispares
trabajando con los anfipodos Gammarus fossarum y G. pulex, determinando que a 72 h de
exposicién los primeros presentaron mayor supervivencia a pH 4.5 y 55 (42 y 89%
respectivamente) que los segundos a la mitad del tiempo a pH 4.1 y 5.1 (29 y 72%,
respectivamente). Por otro lado, los ostrdcodos Physocypria kraepelini presentaron valores
medios de letalidad a 96 h de 5.59 y 8.61; hallandose el rango seguro de supervivencia de
esta especie entre 6.59 y 7.61 (Yu et al.,, 2009), mientras que el cangrejo Halicarcinus
planatus (Canal Beagle) presenté alta tolerancia al rango de pH ensayado (7.5 a 9.5) (Diodato
et al,, 2012).

Pocos estudios han sido realizados con isépodos residentes del intermareal. Uno de
ellos evalué la mortalidad de Paradella dianae durante 22 dias de exposicién a pH 7.6 en dos
situaciones (estable y variable) y el resultado fue una mayor mortalidad a pH 7.6 variable
(entre 7.3y 8; 63%), seguida por el pH 7.6 estable (52%) y finalmente por el pH control (8.17;
34%). En este caso, a pesar de ser valores relativamente neutros de pH, la baja supervivencia
podria significar que condiciones fluctuantes ambientales pueden producir efectos

estresantes que conducen a un dafio fisioldgico, y que a corto o mediano plazo causan la
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mortalidad de los individuos que no pueden aclimatarse a las condiciones variables (Alenius

& Mungia, 2012).

El amonio es considerado uno de los agentes contaminantes mas importantes en los
ecosistemas acudticos no sélo debido a su naturaleza sumamente tdxica (por su facil
acumulacién en el agua), sino también porque estd presente en exceso en las diversas
descargas antropogénicas, incluyendo escurrimiento agricola, efluentes industriales vy
municipales, entre otras fuentes. Mientras que la mayoria de la informacién sobre la
toxicidad del amonio se ha originado por las consecuencias ocasionadas en los sistemas de
acuicultura, la introduccion de grandes cantidades de amonio en los ambientes naturales ha
recibido considerable atencion a partir de los afios 80 (USEPA, 2009; Romano & Zeng, 2012).

En el agua, el amonio se presenta en una forma ionizada (NH4') y en otra no ionizada
(NHs). Esta ultima es considerada la forma mas téxica para los animales acuaticos debido a
su facil difusion a través de la membrana branquial (Evans & Cameron, 1986; Camargo &
Alonso, 2006). La exposicidn de los crustaceos a elevados niveles de amonio en el ambiente
estd fuertemente ligada al proceso de osmorregulacién, ya que éste es uno de los
mecanismos utilizados por los crustdceos como respuesta al amonio ambiental. Por otro
lado, la susceptibilidad al amonio se debe al dafio causado en las branquias ya que las
mismas se encuentran en contacto directo con el medio externo. Debido a que las branquias
tiene funciones en la excreciéon de amonio, osmorregulacidn, intercambio de gases y balance
de pH, dafios a nivel branquial es una posible causa de mortalidad (Camargo & Alonso, 2006;
Romano & Zeng, 2012). En consecuencia, la toxicidad del amonio ha sido evaluada sobre
diversos parametros en los organismos acuaticos, por lo cual ha sido demostrado su efecto
negativo sobre la supervivencia, el crecimiento, el ciclo de muda, la alimentacién, la
reproduccioén, la acumulacion y la excrecion de amonio, entre otros aspectos fisioldgicos;
tanto en estadios larvales como en juveniles y adultos (Rebelo et al., 1999; Racotta &
Hernandez-Herrera, 2000; Romano & Zeng, 2007a; 2007b; Miranda-Filho et al., 2009; Yu et
al., 2009; Liao et al., 2011).

En el presente estudio se evaludé la exposicién de crustdceos durante 96 h a
diferentes concentraciones de amonio (entre 3.10 y 17.12 mg N-NH; L™, equivalente a 5.5 y
29 mg amonio L™, respectivamente). Las mismas resultaron ser subletales tanto para

isdpodos como para anfipodos, motivo por el cual no fue posible calcular la CL50 a 96 h ni
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pudo observarse un patrén definido de respuesta. La ausencia de mortalidad durante los
bioensayos demuestra la capacidad de tolerancia de ambas especies a la exposicién a
amonio, aunque los anfipodos hayan presentado mayor supervivencia que los isépodos en
los distintos tratamientos.

Son escasos los trabajos realizados sobre la toxicidad de amonio en isdpodos; uno de
ellos se realizé con Asellus aquaticus, el cual resultd dos veces mas tolerante al amonio que
el anfipodo Gammarus pulex, mientras que los adultos fueron menos tolerantes que los
estadios juveniles (Maltby, 1995). Sin embargo, varios estudios han sido realizados con
anfipodos. Ejemplo de ello es el trabajo de Prenter et al. (2004), en el cual determinaron que
la especie invasora Gammarus pulex es mas tolerante que la nativa G. duebeni celticus, cuyas
CL50 a 96 h fueron 1.54 y 1.15 mg amonio LY respectivamente. Por otro lado, Moore et al.
(1997) trabajaron con juveniles y subadultos del anfipodo estuarino Leptocheirus plumulosus
y determinaron CL50s a 96 h de 44 y 89 mg amonio LY respectivamente. Respecto a otras
especies de crustaceos, se han llevado a cabo estudios con larvas y juveniles del cangrejo
Portunus pelagicus (Romano & Zeng, 2007a; 2010; Liao et al.,, 2011), adultos de
Chasmagnatus granulata (Rebelo et al., 1999); juveniles y postlarvas de Farfantepenaeus
paulensis (Miranda- Filho et al., 2009), adultos de Penaeus vannamei (Racotta & Hernandez-
Herrera, 2000), entre otros. Todos los estudios coinciden en que la supervivencia disminuye

a medida que aumenta la concentracién de amonio ensayada.

Una gran cantidad y diversidad de compuestos quimicos han sido y estan siendo
introducidas a los ecosistemas acudticos. Para evaluar si los organismos son afectados por
estos contaminantes ambientales y de qué manera lo son, varios indicadores de efecto han
sido desarrollados y establecidos durante los ultimos afios (Lam & Gray, 2003; Van der Oost
et al., 2003; Lam, 2009). Estas sefiales tempranas de advertencia llamadas biomarcadores
reflejan respuestas bioldgicas integradas frente a la exposicidn a contaminantes,
proporcionando ademds informacién sobre la sensibilidad de organismos en cuanto a
incorporacion, biotransformacién y desintoxicacion (Livingstone, 1993; Galloway et al.,
2002).

Sin embargo, en muchos casos se ha observado que las actividades en los
biomarcadores bioquimicos, como AChE, CAT y GST, dependen de las condiciones abidticas

del ambiente. Esto significa que los cambios en los niveles de los biomarcadores
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simplemente son parte natural del ciclo de la especie y por lo tanto, no se encuentran
relacionados a la exposicidn a contaminantes. La temperatura ha sido identificada como uno
de los factores mas importantes que regulan la actividad de los biomarcadores en bivalvos y
crustdceos, mientras que también se ha demostrado la influencia del pH y la salinidad del
agua en diversas especies (Sheehan & Power, 1999; Olsen et al., 2001; Robillard et al., 2003;
Damiens et al., 2004; Khessiba et al., 2005; Pfeifer et al., 2005; Bocchetti & Regoli, 2006;
Menezes et al., 2006; Cailleaud et al., 2007; Jemec et al., 2008; Paital & Chainy, 2010; Tu et
al., 2012).

La actividad de la enzima acetilcolinesterasa es considerada como un biomarcador
apropiado para detectar la exposicion de organismos a contaminantes neurotdxicos, por lo
cual su inhibicién es sefial de la presencia de dichos compuestos (Galgani & Bocquené, 2000;
Fulton & Key, 2001; Lionetto et al., 2003). Sin embargo, se ha demostrado que la
temperatura y la salinidad también tienen un efecto directo y/o indirecto sobre la actividad
de esta enzima (Escartin & Porte, 1997; Bocquené & Galgani, 1998; Dellali et al., 2001a;
Pfeifer et al., 2005). En el presente estudio, la actividad de AChE registrada en E. gigas no
vario significativamente en los distintos niveles de salinidad, pH y amonio ensayados. Sin
embargo, los niveles obtenidos de inhibicién de esta enzima respecto al control (43-53%)
son considerados en la literatura como de grado leve; ya que Fulton & Key (2001) han
sugerido que una inhibicion significativa en la actividad de AChE en invertebrados, se
observa tipicamente en concentraciones cercanas a las letales. Sin embargo, en Paramoera
sp. se presenté una estimulacién en la actividad de AChE en las mayores salinidades (25 y
30), mayor pH (8.5) y concentraciones de amonio de 3.1 y 10.4 mg N-NH3 L™ . En este
sentido, los valores hallados es el presente estudio son mayores a los reportados por
Schvezov & Amin (2011) para organismos recolectados del mismo sitio (Reserva Provincial
Playa Larga). En este caso las diferencias pueden ser atribuidas a que los anfipodos utilizados
en el presente estudio fueron recolectados en febrero-marzo, mientras que los utilizados en
el estudio previamente mencionado fueron colectados en el mes de abril. Estas épocas
presentan una diferencia de temperatura media del agua de mar de 22C (promedio de 9.4°C
en febrero y de 7.4°C en abril; Servicio de Hidrografia Naval). Estas diferencias concuerdan

con resultados obtenidos por otros autores, los cuales correlacionan de manera positiva la
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actividad de AChE con la temperatura (Pfeifer et al., 2005; Khessiba et al., 2005; Menezes et
al., 2006; Cailleaud et al., 2007).

La catalasa es una de las enzimas antioxidantes que se induce en primera instancia
para proteger al organismo del dafio provocado por las EROs. Esto se lleva a cabo mediante
la remocion del H,0, de las células durante el metabolismo aerébico basal o luego de la
generacioén de radicales de O, promovidos por contaminantes, que pueden estar dentro del
limite de tolerancia del organismo (Winston et al., 1990). En el presente estudio, el nivel de
CAT en los isépodos aumenté principalmente en los tratamientos de menor salinidad vy
mayor concentracién de amonio, mientras que en anfipodos ocurrié lo mismo a la menor
salinidad y menor pH. Esto puede indicar que en condiciones por fuera del valor éptimo de
funcionamiento como pueden ser bajas salinidades, ambientes acidificados y altas
concentraciones de sustancias tdxicas (como el amonio), hay una induccidn en la sintesis de
CAT debido a la generacion excesiva de EROs, causada por dichos estresores. Este hecho
también concuerda con trabajos realizados en otros crustaceos y moluscos (Cossu et al.,
1997; Correia et al., 2003; Douhri & Sayah, 2010; Tu et al., 2012). Por ejemplo, Robillard et
al. (2003) encontraron en el bivalvo Anodonta cygnea que la CAT aumenta con la
temperatura y disminuye con el pH, mientras que Tu et al. (2012) observaron en Penaeus
monodon que el nivel de CAT disminuye a salinidades menores a la éptima, lo cual puede
estar asociado con el costo energético que insume el proceso de osmorregulacion.
Finalmente, los valores de CAT en anfipodos son similares a los hallados por Schvezov &
Amin (2011) para el mismo sitio.

La glutation S-transferasa pertenece a una familia de enzimas que utilizan la
glutationa (GSH) como sustrato en reacciones que permiten la biotransformacion y
eliminacidon de un amplio rango de compuestos exdgenos productores de estrés oxidativo
(Contreras-Vergara et al., 2004). La glutationa reducida contribuye para que los productos
sean menos toxicos y mas hidrosolubles, por lo cual pueden ser excretados de las células con
mayor facilidad (Olsen et al., 2001). Es por ello que la inducciéon de la actividad de GST es un
indicio de un proceso de detoxificacion y ha sido utilizada en diversas investigaciones
(McLoughlin et al., 2000; Jemec et al., 2007; Drobne et al., 2008). En concordancia con los
resultados de actividad de CAT obtenidos en el presente estudio, los niveles de GST fueron
significativamente menores (respecto al valor inicial) en anfipodos frente a las diferentes

salinidades. En este caso, esta respuesta de Paramoera sp. es inversa a la detectada en P.
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monodon el cual presenta mayor actividad de GST a mayores salinidades (Tu et al., 2012).
Contrariamente a Paramoera sp., E. gigas presentd mayores actividades de GST a las mas
altas salinidades, coincidiendo con el camardn estuarino Crangon crangon (Menezes et al.,
2006). Con respecto a la variacion de GST con los niveles de pH, variadas son las respuestas
observadas en los organismos estudiados. Por un lado, Zhou et al. (2009) encontraron que el
nivel de GST en Litopenaeus vannamei es estimulado por el pH acido e inhibido a pH alcalino,
mientras que Olsen et al. (2001) encontraron contrariamente, la existencia de una relacién
significativa y positiva de la actividad de la GST de Chironomus riparius con el pH, es decir, las
mayores actividades se presentaron a mayores niveles de pH (8.1 y 8.4). Esta ultima
respuesta es coincidente con lo registrado en el presente estudio para ambas especies de
crustdceos. Por ultimo, las distintas concentraciones de amonio ensayadas en este trabajo
no tuvieron efectos significativos sobre la actividad de GST tanto en isépodos como en
anfipodos, siendo probable que las mismas hayan resultado bajas como para generar una
respuesta en la actividad de esta enzima o que otro mecanismo alternativo esté funcionando
en lugar de la activacion de la GST.

Sin embargo, los resultados demuestran que no fue necesario que se desencadenara
el proceso de lipoperoxidacién en los organismos expuestos a los estresores ambientales
ensayados, teniendo en cuenta que esta es una respuesta que se desarrolla cuando ninguno
de los otros mecanismos antioxidantes responde (Frenzilli et al., 2001). Jemec et al. (2008)
observaron que isdpodos recolectados del campo y llevados al laboratorio presentaban
niveles de enzimas antioxidantes disminuidos gradualmente como consecuencia de la
aclimatacidn de los organismos a las condiciones estables de laboratorio. El hecho de que los
niveles de LPO registrados de forma generalizada en el presente estudio disminuyeron o se
mantuvieron constantes respecto del nivel inicial, puede deberse a que los organismos en su
lugar de origen podrian haberse encontrado bajo una situacidén estresante causada por otra
variable ambiental y en el transcurso de las 96 horas de ensayo lograron aclimatarse a las
condiciones de laboratorio, a pesar de encontrarse en uno de los bioensayos realizados,

expuestos al amonio.

En el presente trabajo se han registrado en forma general respuestas significativas de

los parametros fisioldgicos estudiados para ambas especies de crustaceos residentes, lo cual
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indicaria que estos parametros son herramientas adecuadas para evaluar la tolerancia de E.
gigas y Paramoera sp. frente a la exposicidon a estresores ambientales.

La escasa variacion de las tasas de consumo de oxigeno en isépodos y anfipodos al
ser expuestos a un amplio rango de salinidad concuerda con los resultados registrados en la
supervivencia para los mismos bioensayos y con el hecho de considerar que ambas especies
son de caracter eurihalino en la zona costera de la ciudad de Ushuaia (ver en este mismo
apartado). En este sentido, ha sido demostrado para algunos decapodos eurihalinos que la
salinidad no tiene un efecto pronunciado sobre el consumo de oxigeno si los organismos
experimentales son aclimatados a las salinidades de prueba y si éstas no son extremas (Re et
al., 2004). Este hecho puede ser comparable con la exposicién natural a la cual estan sujetos
los organismos residentes del intermareal en su lugar de origen, dado que enfrentan en
forma constante variaciones de salinidad, ya sea por los cambios en los aportes de agua
dulce a la costa o simplemente por estar expuestos a un ciclo diario de marea. Sin embargo,
los isdpodos presentaron una disminucién significativa del consumo de oxigeno a las
mayores salinidades lo cual concuerda con la tendencia encontrada por Giarratano et al.
(2007) para la misma especie. De hecho, los valores registrados para las salinidades 20 y 30
(media de 0.30 mg 0, h™ g) son similares a los hallados en el presente estudio para el
mismo rango de salinidad (media de 0.24 mg O, ht g'l). Por su parte, otros autores han
encontrado esta misma relaciéon de aumento del consumo de oxigeno a bajas salinidades en
crustdceos como Onisimus glacialis (Aarset & Aunaas, 1990), Penaeus japonicus (Chen &
Chen, 1997) y Litopenaeus stylirostris (Spanopoulos-Hernandez et al., 2005). De acuerdo a Li
et al. (2007), esta tendencia puede ser atribuida al gasto de energia requerido para el
proceso de osmorregulacidon, mientras que otros autores la atribuyen a una posible reaccion
de escape frente a condiciones desfavorables, teniendo en cuenta que en ciertos casos el
costo energético de la osmorregulacion puede ser relativamente bajo (McAllen & Taylor,
2001).

Con relacion a la respuesta frente a variaciones de pH, las tasas de consumo de
oxigeno fueron similares en los tres niveles evaluados, aunque en E. gigas se observoé un leve
aumento de este parametro, lo cual coincide con lo observado por Alenius & Mungia (2012)
para el isépodo Paradella dianae. Contrariamente, Chen & Lin (1995) registraron

disminuciones del consumo de oxigeno en Penaeus chinensis a medida que aumentaba el pH
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en el mismo rango evaluado en el presente estudio, en concordancia con la respuesta
registrada en Paramoera sp.

Finalmente, frente a la exposicidon al amonio, tanto en isépodos como en anfipodos
se registraron incrementos de la tasa de consumo de oxigeno a las maximas concentraciones
ensayadas, lo cual coincide con las observaciones de Chen & Lin (1995) en P. chinensis y de
Diodato et al. (2012) en H. planatus. Cuando los organismos acudticos son expuestos a altos
niveles de amonio, las branquias son los érganos mas sensibles al posible dano por toxicidad
del amonio, debido a que estan expuestas al medio exterior en forma permanente (Romano
& Zeng, 2007b). Las branquias cumplen funciones muy importantes y variadas en los
crustaceos, las cuales incluyen la excrecion de amonio, la osmorregulacion, el intercambio
de gases y el equilibrio de pH (Péqueux, 1995). Un dafio a este nivel provocaria desbalances
fisioldgicos que, de acuerdo al grado de dafio ocurrido, puede llegar a causar la muerte del

organismo.

Con relacién a la tasa de excrecidon nitrogenada, en el presente estudio fue un
parametro de importancia, ya que presentd variaciones significativas en ambas especies
para los tres estresores evaluados, lo cual indica la sensibilidad de este pardmetro para las
condiciones de estudio.

Tendencias opuestas de este pardmetro frente a la exposicion a diferentes
salinidades se observaron para las especies bajo estudio. Es decir, en los isdpodos la
excreciéon aumentd en las mdaximas salinidades, probablemente como ha sido mencionado
por Regnault (1987) a causa del catabolismo de aminodcidos involucrado en la regulacion
osmética. Los aminodcidos libres son efectores osmadticos importantes en los crustaceos que
contribuyen a mantener la concentracién interna por encima de la concentracion del medio
cuando ésta se encuentra por debajo del punto isosmatico de la especie (Kinne, 1971; Dall,
1981). Esta tendencia ha sido detectada también para la misma especie por Giarratano et al.
(2007), mientras que lo contrario ha sido observado para otras especies de crustaceos, como
Onisimus glacialis (Aarset & Aunaas, 1990) y Gammarus oceanicus (Normant & Lamprecht,
2006), expuestos a un rango similar de salinidad (5 a 35). En este sentido, para los anfipodos
evaluados en el presente estudio se observé una tendencia general de disminucién de la

excrecion con el aumento de la salinidad; si bien a la salinidad 10 los organismos
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presentaron una disminucion significativa, la cual podria estar vinculada con algun proceso
de ajuste metabdlico a dicha salinidad.

La excrecién de amonio en anfipodos aumenté con el pH, al igual que lo observado
para H. planatus (Diodato et al., 2012). Sin embargo, lo contrario ocurrié en isépodos donde
la excrecidon fue mayor a pH 6.9 y disminuyé con el incremento de pH, lo cual concuerda con
lo registrado por Chen & Lin (1995) y Chen & Kou (1996) para P. chinensis y Macrobrachium
rosembergii, respectivamente. Este hecho podria deberse a que a pH altos habria un cambio
en el producto de excrecién (de amonio a urea, nitritos y nitratos), lo cual estaria
relacionado con la detoxificacién del amonio, ya que a medida que se incrementa el pH
aumenta la toxicidad del amonio (Emerson et al., 1975).

Es reconocido el hecho de que el amonio ejerce efectos importantes sobre la
fisiologia de los crustaceos (Regnault, 1987; Chen & Kou, 1992; Mugnier & Justou, 2004;
Racotta & Hernandez-Herrera, 2000). En el presente estudio, la maxima concentracién de
amonio ensayada provocd un aumento significativo en la excrecién de amonio en ambas
especies. Trabajos realizados por diversos autores han demostrado que los mecanismos que
utilizan los crustdceos para hacer frente a la toxicidad del amonio y a las altas salinidades
estan ampliamente relacionados, lo cual implicaria a la osmorregulacién como un proceso

utilizado en dichas situaciones (Chen & Lin, 1995; Li et al., 2007; Romano & Zeng, 2010).

Finalmente, el consumo de oxigeno y la excrecidn de amonio pueden integrarse en la
relacion atdmica O:N, la cual refleja ademas, los cambios en los requerimientos energéticos
debido a variables internas y externas, es decir, el balance entre el catabolismo de proteinas,
lipidos y carbohidratos (Mayzaud & Conover, 1988). Sin embargo, debe tenerse en cuenta
que si ambos pardmetros fisioldgicos varian en la misma proporcién, la relacién O:N se
mantendrd constante.

En el presente estudio, la disminucidn de la relacién O:N en isdpodos expuestos a las
maximas salinidades corresponderia a un catabolismo proteico, reflejo de una situacién de
estrés, ya que dicha tasa se desprende de una disminucion del consumo de oxigeno
acompafada de un aumento en la excrecidn de amonio. Si bien esta ultima tendencia
también se observd para los organismos expuestos a amonio, la relacién O:N
correspondiente no presentd una tendencia firme. Este hecho demuestra que la observacion

de este parametro por si solo puede enmascarar verdaderos cambios metabdlicos que los
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organismos manifiestan ante estos estresores ambientales (Giarratano et al., 2007; Amin &
Comoglio 2010).

Para el caso particular de los anfipodos, los mismos presentaron valores de O:N en
los mismos rangos que los isdpodos, salvo en las dos salinidades donde la excrecién
nitrogenada disminuyé notablemente (salinidades 10 y 30), provocando de este modo un
aumento importante en la relacidon atémica mencionada. Las disminuciones registradas en la
relacion O:N de anfipodos expuestos a diferentes niveles de pH y amonio indicarian una
respuesta al estrés a medida que dichos pardmetros se incrementaron, ya que, en forma
general, resultaron del aumento de ambas tasas metabdlicas.

De este modo, los resultados obtenidos en el presente trabajo sustentan el limitado
poder descriptivo que por si sola tiene la relaciéon atdomica O:N, lo cual hace que sea
imprescindible el andlisis conjunto de las tasas metabdlicas de la cual se desprende, para un

correcto analisis de los efectos de los estresores estudiados sobre los organismos.

La utilizacién del indice de Respuesta de Biomarcadores (RIB) ha resultado ser en el
presente estudio una herramienta muy util ya que logré resumir adecuadamente en un
Unico valor los niveles de los biomarcadores determinados, integrando tanto respuestas
bioquimicas como fisioldgicas.

La variabilidad de los valores iniciales del RIB puede deberse a la variaciéon natural
gue presentan los organismos al estar expuestos a un ambiente fluctuante como es la zona
intermareal. Por otro lado, teniendo en cuenta que el valor del RIB es mayor cuando el grado
de estrés aumenta, se puede inferir cual es el rango dptimo de los estresores ambientales en
el cual los organismos pueden vivir sin presentar indicios de estrés. En el caso de los
isépodos, las salinidades entre 15 y 25, valores de pH entre 6.9 y 8.5, y 5.75 mg N-NHs L™
serian condiciones en las cuales los organismos residentes estarian libres de un estrés
significativo, dado los bajos valores del RIB obtenidos. En el caso de los anfipodos, las
salinidades entre 15 y 30, un pH de 7.8 y la concentracién de 5.75 mg N-NH; L™ parecen ser
condiciones dptimas para la supervivencia de la poblacidon. En ambas especies ocurrié que a
las concentraciones ensayadas menores a 5.75 mg N-NH; L™ el valor del RIB fue mayor (en
lugar se der mas bajo, segun lo esperado). Este hecho podria explicarse como un efecto de
hormesis, que implica una estimulacidn a dosis bajas y una inhibicién a dosis altas (Calabrese

& Baldwin, 2001; 2002; Calabrese, 2008).
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Considerando que los valores normales de estos parametros ambientales registrados
en el sitio de recolecciéon de los organismos ensayados (Playa Larga) coinciden con los
hallados como dptimos para ambas especies, se puede reconocer a dicho ambiente como un

sitio control conservando su condicidn de pristino.

La utilizacién de los estadios de vida tempranos y juveniles de los crustaceos en
ensayos de toxicidad ha sido de importancia en la investigacidon debido a que los organismos
jévenes son en general mas sensibles a los téxicos que los adultos (USEPA, 2002a; 200b). En
el presente estudio se utilizaron larvas recién eclosionadas del decdpodo Lithodes santolla,
crustaceo que conforma desde hace mas de cuatro décadas la principal pesqueria en el
Canal Beagle.

Como se menciond en la introduccion, los estadios larvales de la centolla han sido
objeto de estudio en varios aspectos bioldgicos incluyendo las respuestas frente a la
exposicidn a contaminantes como metales pesados e hidrocarburos. Sin embargo, la
toxicidad del amonio no habia sido evaluada aun. En este sentido, el valor obtenido de CL50
a 96 h en el presente estudio fue de 119.84 mg N-NH5 L™ (154.24 mg NH, L™), siendo el
mismo diez veces mas alto comparado con la CL50 a 96 h (11.16 mg N-NH; L") obtenida para
las zoeas | del cangrejo Portunus pelagicus (Liao et al., 2011). Mas aun, los estadios de
cangrejo 7 (0.7 g) de P. pelagicus, considerados altamente tolerantes respecto a otras
especies (Romano & Zeng, 2007a; Liao et al., 2011), presentaron una CL50 a 96 h de 50.65
mg N-NHs L, 1a cual es dos veces menor a la hallada en el presente estudio para zoeas | de
L. santolla. Estas comparaciones indican que las larvas de centolla presentan una resistencia
relativamente alta, la cual podria estar asociada a su mayor tamafio comparado con las
larvas de otros decapodos. También su caracter lecitotréfico podria ser de importancia en
esta resistencia ya que les permite evitar la entrada de contaminantes al organismo por la
via digestiva (Amin et al., 2003).

Al evaluar las respuestas fisioldgicas (consumo de oxigeno y excreciéon de amonio) de
zoeas | mediante un bioensayo de tolerancia a dos concentraciones subletales de amonio
(20.20 y 40.40 mg N-NHs L), se observé que dichas concentraciones tuvieron efecto solo
sobre la excrecion. En este sentido, el consumo de oxigeno se redujo a medida que se
incrementd la concentracién de amonio, pero dicha disminucién fue leve y no significativa.

Una tendencia similar fue registrada por Amin & Comoglio (2010) al exponer larvas zoea | de
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L. santolla a cobre, cuya toxicidad provocé un leve aumento del consumo de oxigeno. Knops
et al. (2001) describen tres posibles explicaciones para el mantenimiento constante de una
tasa metabdlica cuando el individuo se encuentra bajo estrés: la primera es que los costos
adicionales asociados con el estrés estdn enmascarados por otros efectos del téxico; la
segunda es que esta demanda energética es muy pequefia comparada con los costos de
todo el metabolismo; y la tercera es que por lo menos durante el tiempo de exposicion, no
hubo un costo adicional debido al estrés quimico.

Sin embargo, fue notable el aumento en la excrecién que presentaron las larvas
expuestas al amonio. Es reconocido que los crustaceos expuestos al amonio ambiental,
acumulan amonio en la hemolinfa (Chen & Kou, 1993; Chen & Lin, 1995; Mugnier & Justou,
2004). De este modo, la respuesta encontrada en el presente estudio estaria relacionada con
dicha acumulacién, ya que el amonio ingresaria al organismo por alguna otra via distinta de
la digestiva y utilizaria la osmorregulacion (a través de la excrecién de amonio) como un
mecanismo para expulsar la acumulacion excesiva de amonio presente en la hemolinfa
(Romano & Zeng, 2012). Debido entonces al importante incremento de la excrecién en las
larvas ensayadas, la relacion atémica O:N para dichas concentraciones subletales fue minima
respecto del control, lo cual estaria relacionado en mayor medida al cambio en la excrecion y
no a un cambio en la utilizacion del sustrato energético, tal como fue expresado
anteriormente para los ensayos con isépodos y anfipodos.

Es importante mencionar que los valores fisioldgicos registrados en larvas no
expuestas al amonio en el presente estudio (control) concuerdan con los hallados por Amin
& Comoglio (2010) para la misma especie y utilizando la misma metodologia. En este
sentido, los valores de consumo de oxigeno y de excreciéon de amonio registrados fueron de
0.72mg O, h' gty 225 Mg N-NH; h g' para Amin & Comoglio (2010), respectivamente,
mientras que fueron de 0.64 mg O, ht gty 21.9 Mg N-NH; h™ g para el presente estudio,
respectivamente. El hecho de que estas tasas fisiolégicas se mantengan dentro del mismo
rango en condiciones experimentales, es un sustento valido para considerar a las larvas de

centolla como adecuados organismos de prueba.

La toxicidad del amonio puede presentar efectos a largo plazo sobre los organismos
expuestos, principalmente en el proceso de muda (Chen & Kou, 1992; Koo et al., 2005;

Miranda-Filho et al., 2009). En el presente estudio, la supervivencia registrada en los ensayos
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cronicos | (El) y 1l (EIl) disminuyd linealmente con el tiempo y con la concentracién de
amonio. Sin embargo, se presentd una leve diferencia entre ambos ensayos, posiblemente
debido a la existencia de una variacion natural de respuesta entre ambos grupos de larvas
ensayadas. Se ha observado que las primeras eclosiones como las ultimas de una hembra
ovigera producen larvas con alta variabilidad de respuesta, mayor sensibilidad y mortalidad y
por lo tanto son menos resistentes a las condiciones ambientales fluctuantes, siendo mas
homogéneas las respuestas cuando las larvas provienen de los principales pulsos de eclosidon

(L. Comoglio; comunicacién personal).

A partir del analisis de la variacion de los porcentajes de muda y de los tiempos
medios de vida y de muda en las distintas concentraciones de amonio ensayadas, se pueden
arribar conjuntamente a varias conclusiones. Por un lado, se observé que dicho porcentaje
de muda fue disminuyendo al incrementarse la concentracién de amonio, es decir, que el
amonio ejerce un efecto tdxico sobre el ciclo de vida de las larvas de centolla. Sélo las zoeas
expuestas a las mas bajas concentraciones de amonio lograron alcanzar el estadio de
postlarva, y a su vez, tardaron mas dias en alcanzarlo en las maximas concentraciones de
amonio a las que sobrevivieron (27.20 y 45.07 mg N-NH;3 L™). Ademads, se observé que la
muda de zoea lll a postlarva fue el pasaje mas critico de los tres evaluados, ya que la
reduccion en el numero de individuos fue notable principalmente a partir del tratamiento
27.20 mg N-NH; L™. Por otro lado, también se registraron diferencias en el tiempo de inicio
de cada muda. En forma general y respecto al control, la muda se adelantd en las larvas
expuestas a las menores concentraciones (10.10 y 16.32 mg N-NH; L'l), mientras que se
retrasé en aquellas expuestas a las mayores concentraciones. El adelanto de la muda podria
explicarse como una estrategia de defensa del organismo para detoxificarse (Du Preez et al.,
1993; Amin et al., 2003), y este hecho ha sido registrado también en otras especies como en
los juveniles de Litopeneaus stylirostris (Mugnier et al., 2008) y en Penaeus monodon (Chen
& Kou, 1993). Sin embargo, el atraso en la muda podria deberse a la relacién inversa entre el
amonio y el oxigeno disponible. Es decir, los altos niveles de amonio, ademds de ser tdxicos
para los invertebrados, hacen disminuir los niveles de oxigeno lo cual perjudicaria el
desarrollo de la larva o le causaria un estrés metabdlico (Forward et al., 1997; 2001). La
relacion amonio-oxigeno y su efecto sobre los invertebrados también fue reportada por

Mugnier et al. (2008) quienes encontraron que la combinacién de la toxicidad del amonio y
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la hipoxia condujo a una respuesta fisiolégica mas fuerte que aquella causada por ambos
estresores por separado. También fueron observados retrasos en la muda en larvas de
centolla expuestas a lindano y acetona (Lombardo et al., 1991). Mas precisamente, la
acetona presentd un efecto de retraso en la muda, que fue mas marcado conforme se
incrementaba la concentraciéon de acetona; mientras que el lindano provocé una fuerte
inhibicién en la muda causando la ausencia de mudas exitosas de zoea | a zoea Il bajo
cualquier concentracidon ensayada. Por su parte, Amin et al. (2003) encontraron en esta
misma especie que los metales pesados Cd, Pb y Zn causan efectos significativos tanto en el
porcentaje como en el tiempo de muda, registrando también un retraso en el pasaje de un

estadio al siguiente.

Tanto el estudio de los parametros fisiolégicos como de las alteraciones en el ciclo de

muda en larvas de L. santolla, han sido herramientas utiles para evaluar la tolerancia de esta

especie a un estresor ambiental relevante como es el amonio en el ambiente acuatico.
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CONCLUSIONES PARCIALES

La escasa mortalidad registrada en los bioensayos de tolerancia a salinidad, pH vy
amonio en Exosphaeroma gigas y en Paramoera sp. hace evidente la resistencia que
presentan estas especies a las variaciones en las condiciones ambientales, lo cual indicaria
gue se encuentran adaptadas a habitar ambientes caracterizados por importantes
fluctuaciones, como es la zona intermareal del Canal Beagle. Sin embargo, algunos cambios
en las respuestas bioquimicas y fisiolégicas han sido detectados.

Si bien se encontraron en los organismos ensayados ciertas tendencias de aumento y
disminucion en las actividades de los biomarcadores bioquimicos, sélo en algunos casos esas
respuestas fueron especificas y significativas. De esta manera, para los niveles de salinidad,
pH y amonio estudiados, los biomarcadores seleccionados y analizados de forma individual
no han mostrado una variacion importante e indicativa de respuesta a dichos estresores. Por
el contrario, los biomarcadores fisiolégicos fueron mas sensibles a las variaciones en los
estresores ambientales, por lo cual se debe tener en cuenta esta fluctuacién al momento de
utilizarlos en estudios de toxicidad. Cuando se analizaron los biomarcadores bioquimicos y
fisiolégicos de manera integrada mediante la utilizacién del RIB, el resultado obtenido fue
satisfactorio, ya que se pudieron reconocer cuales serian las condiciones 6&ptimas
ambientales frente a las cuales ambas especies residentes se encontrarian en mejor
condicidn en el ambiente estudiado.

Con relacion a los estudios realizados en larvas de Lithodes santolla se puede
concluir que, a pesar de la alta tolerancia al amonio que presenta el primer estadio larval, los
efectos del amonio sobre el ciclo de vida de estos crustaceos, principalmente sobre la
frecuencia y la duracién de muda, y sobre la obtencidon de estadios postlarvales. Estos
resultados revisten gran importancia ya que es posible encontrar valores de amonio en la
zona de reclutamiento de esta especie similares a los perjudiciales para el normal desarrollo
de los primeros estadios de la centolla.

De acuerdo a lo hallado en el presente estudio y en concordancia con lo expuesto por
varios autores citados oportunamente en la seccion de Discusidn, es de relevancia
determinar los niveles base de las actividades de los biomarcadores, para poder discernir las

variaciones debidas a contaminantes de las variaciones intrinsecas respecto de pardmetros
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como salinidad, pH y amonio. El biomarcador ideal seria aquel que sélo responde ante la
presencia de contaminantes y no a otras variables como los pardmetros naturales
fisicoquimicos; pero, en la realidad esto es sumamente improbable que ocurra. Para lograr
una interpretacion adecuada de las respuestas de los biomarcadores, estudios como el aqui
presentado son una contribucién importante al establecimiento de niveles de actividad de
referencia contra los cuales los cambios en el biomarcador pueden ser contrastados y
constituyen por lo tanto, pasos preliminares esenciales para el desarrollo de los bioensayos,

complementando los mismos con la determinacidn de los biomarcadores seleccionados.
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PARTED
Bioensayos de toxicidad con efluentes urbanos
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INTRODUCCION

Durante las ultimas décadas, los ambientes costeros han sido influenciados por
aportes derivados de las actividades urbanas e industriales (Cajaraville et al., 2000). Las
aguas residuales no tratadas que son descargadas en las zonas superiores de los cursos de
agua, introducen en las aguas costeras gran cantidad de nutrientes (compuestos de
nitrégeno, fdsforo y silice), micro-contaminantes, patégenos y farmacos, incluyendo
sustancias cancerigenas (Ternes, 1998; Ono et al., 2000; Mara, 2003). Por otro lado, el
estudio de los efectos de la exposicion a los efluentes sobre los organismos, poblaciones o
comunidades, reviste gran importancia ecolégica, a causa de la complejidad de las mezclas
de compuestos de origen antropogénico que se encuentran presentes en los efluentes
(Smolders et al., 2004).

Una medida directa de la toxicidad de los efluentes fue definida por la Agencia de
Proteccién Ambiental de Estados Unidos (USEPA, 2002a) como “Whole Effluent Toxicity”
(WET,; toxicidad total o integrada del efluente), es decir, el efecto téxico total de un efluente
medido directamente por medio de una prueba de toxicidad (USEPA, 1991). El objetivo de
los bioensayos WET es identificar, caracterizar y brindar informaciéon para eliminar los
efectos téxicos de las descargas sobre los recursos acuaticos (USEPA, 1996). Es decir, los
bioensayos WET pretenden contribuir a la proteccion de la vida acudtica mediante la
prediccion del efecto de un efluente sobre el sistema receptor (Osteen et al.,, 1999). Sin
duda, las pruebas WET han sido herramientas sumamente Utiles para identificar los
impactos de toxicidad en el ambiente, aunque debe tenerse en cuenta su limitacién dada
por la variabilidad, la especificidad en relacion a las especies estudiadas y las diferencias
entre los estudios a campo y laboratorio (Chapman, 2000).

Poder relacionar los efectos observados en los bioensayos de toxicidad con
contaminantes especificos o aun con clases de contaminantes, es una tarea muy dificil
debido a que la composicion de los efluentes generalmente es desconocida, compleja y
sumamente variable (Whelan & Titamnis, 1981; De Maagd, 2000; Sarakinos et al., 2000).
Mas aun, estas mezclas complejas contienen sustancias cuyas determinaciones analiticas no

estan disponibles o son muy costosas, por lo cual, existe una necesidad de desarrollar
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estrategias que permitan evaluar, en este contexto, si una zona costera determinada estd
bajo estrés o no.

En este sentido, la utilizacion de biomarcadores es un mecanismo efectivo para
estimar la toxicidad de mezclas complejas (Hebel et al., 1997; de Lafontaine et al., 2000;
Damiens et al., 2007; Jemec et al., 2010). Mas precisamente, los biomarcadores bioquimicos
y fisiolégicos han sido ampliamente utilizados como herramienta para detectar posibles
efectos adversos en los niveles de organizacion mas altos (Peakall, 1992; Maltby et al., 2001;

de Coen & Janssen, 2003; van der Oost et al., 2003).

Los estudios ecotoxicolégicos sobre los efectos de las aguas residuales o efluentes
sobre el ambiente acudtico son numerosos, utilizando una variedad de especies, incluyendo
los crustdceos, debido a sus caracteristicas biolégicas y toxicoldgicas (Lagadic & Caquet,
1998). Actualmente, una variedad de especies de crustaceos son utilizadas como "especies
estdndar" para la realizacion de bioensayos de toxicidad de efluentes; entre ellas se
encuentran Daphnia magna, Ceriodaphnia dubia, Mysidopsis bahia, Hyalella curvispina y
Leptocheirus plumulosus (Eagleson et al., 1990; Bervoets et al., 1996; USEPA 2002a; 2002b;
Diamond et al., 2008). Sin embargo, es comun encontrar en la literatura bioensayos WET
realizados con especies residentes de los sitios afectados (Gross et al., 2001; Arvai et al.,
2002; Vallarino et al., 2002; Smolders et al., 2004; Di Marzio et al., 2005; Bartolini et al.,
2009; Diodato et al., 2012).

Teniendo en cuenta la problematica ambiental a la cual se encuentra sometida la
zona costera de la ciudad de Ushuaia, principalmente relacionada a la descarga de efluentes

urbanos e industriales sin tratamiento, el objetivo especifico de este capitulo es:

e evaluar en adultos de isépodos y anfipodos la supervivencia y las respuestas
bioquimicas (AChE, CAT, GST y LPO) y fisiolégicas (consumo de oxigeno y excrecién
nitrogenada) frente a la exposicion aguda a una serie de concentraciones de tres efluentes

costeros con diferente grado de aportes urbanos.
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METODOLOGIA

1. Resumen general de los bioensayos realizados con efluentes

Se realizaron bioensayos de laboratorio a 96 h de exposicidon con organismos adultos
de Exosphaeroma gigas y Paramoera sp. utilizando una serie de concentraciones de
efluentes costeros que son vertidos en Bahia Ushuaia y Golondrina. Los mismos constaron

de ensayos preliminares y posteriormente de los definitivos.

1.1 Bioensayos preliminares

Los objetivos de los bioensayos preliminares fueron los siguientes:

v'adecuar el disefio estandar de los bioensayos a las condiciones de trabajo presentes
en el laboratorio, incluyendo la utilizacién de equipamiento especifico para la realizacidn de
los mismos, como el uso de una bomba peristaltica de flujo continuo

v ajustar las concentraciones de efluente a ensayar en los bioensayos definitivos

Los bioensayos preliminares se llevaron a cabo sélo en E. gigas y se utilizd agua
recolectada de la linea de costa, es decir, agua de mezcla entre efluente y agua de mar
(Tabla 36). Los lugares seleccionados fueron la desembocadura del Arroyo Rodriguez (ARd;
EP1) y las salidas de un colector pluvio-cloacal en la zona industrial (ZI; EP2) y de otro sobre
Bahia Golondrina (BG; EP3). Se utilizaron en total 6 concentraciones del efluente (10, 16, 25,
40, 63 y 100% de efluente) y un control de agua de mar filtrada (0% de efluente), se registro
diariamente la supervivencia y al finalizar las 96 h de exposicidn se preservaron liofilizados
los organismos para la posterior determinacion de los niveles de los biomarcadores AChE,

CATy GST.
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Tabla 36. Bioensayos preliminares. Resumen general de los bioensayos realizados con efluentes

costeros en isépodos. ARd: desembocadura del Arroyo Rodriguez; ZI: Zona Industrial; BG: Bahia

Golondrina.
BIOENSAYOS PRELIMINARES
Especie Tiempode| Tipode |Concentraciones|Supervi-|Biomarcador determinado
) Ensayo |Efluente L. ) :
estudiada exposicion | bioensayo ensayadas vencia | AChE CAT GST
EP1 ARd 96h  |Laboratorio| 018
aboratorio| o o0e X X
ISOPODOS | EP2 Zl 96h |Laboratoria| 0 10E
aboratorio| .\ o 00e X X
0-10-16-25-
EP3 BG 96 h Laboratorio X X X X
40-63-100%

1.2 Bioensayos definitivos

Los bioensayos definitivos se realizaron tanto con organismos de E. gigas como de
Paramoera sp., utilizando efluentes crudos localizados en la desembocadura del Arroyo
Rodriguez (ARd); en la desembocadura del Arroyo Grande (AGd) y en la salida del rebalse
pluviocloacal sobre Bahia Golondrina (BG). Los tres efluentes seleccionados para estos
bioensayos también corresponden a sitios evaluados en la caracterizacion ambiental

presentada en la Parte B de la presente Tesis Doctoral (pagina 25).

Se realizaron un total de cinco bioensayos definitivos para cada especie. Los
bioensayos denominados E1, E2 y E3 se realizaron utilizando una serie de concentraciones
de los efluentes ARd, AGd y BG, respectivamente. Los bioensayos E4 y E5 evaluaron la
toxicidad de los tres efluentes mencionados bajo una concentracién determinada e igual
para los tres. El disefio de estos ultimos fue planteado en base a los resultados obtenidos
previamente en E1, E2 y E3. Un resumen de los bioensayos definitivos realizados se presenta

en la Tabla 37.
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Tabla 37. Bioensayos definitivos. Resumen general de los bioensayos realizados con efluentes
costeros en las dos especies de crusticeos. ARd: desembocadura del Arroyo Rodriguez, AGd:

desembocadura del Arroyo Grande; BG: Bahia Golondrina.

BIOENSAYOS DEFINITIVOS
Especie Ensayo Efluente | Tiempode| Tipode | Concentra- [Supervi- Biomarcador determinado
estudiada puro |exposicion| bioensayo ciones vencia | AChE [ CAT | GST | LPO | ConsO,/ExcrNH,
E1 ARd 96 h Laboratorio | 0-20-60-100% X X X X X X
E2 AGd 96h Laboratorio | 0-20-60-100% X X X X X X
E3 BG 96 h Laboratorio | 0-20-60-100% X X X X X X
ARd
ISOPODOS Y .
ANEIPODOS E4 AGd 96h Laboratorio 0-60% X X X X X X
BG
ARd
E5 AGd 96h Laboratorio 0-50% X X X X X X
BG

2. Diseio experimental de los bioensayos

La metodologia general empleada en los bioensayos de laboratorio con efluentes
costeros fue similar para todos los realizados en este trabajo. Tanto la provision y
acondicionamiento de agua de mar como la recoleccién de organismos y su mantenimiento
en laboratorio, se llevaron a cabo de la manera descripta para los bioensayos con estresores

ambientales (ver secciones 2.1y 2.2 de la Parte C, pagina 94).

2.1. Recoleccion de efluentes

Los efluentes se recolectaron el dia previo al inicio del bioensayo, tomando la
muestra en marea baja, para evitar la mezcla con el agua de mar. Simultdneamente se
recolectaron muestras para la determinacién de los pardmetros fisicoquimicos y
microbioldgicos. Una vez en el laboratorio, se mantuvieron a 8°C y en oscuridad hasta su

utilizacion.

2.2. Determinacion de parametros fisicoquimicos y microbiolégicos en los efluentes

Para cada uno de los bioensayos realizados, tanto preliminares como definitivos, se
registraron los parametros fisicoquimicos de los efluentes recolectados (temperatura,
salinidad, pH, conductividad, oxigeno disuelto y turbidez) y se determiné posteriormente la
concentracion de nutrientes inorganicos disueltos, MOP vy coliformes totales y fecales. Los
protocolos utilizados fueron los mismos utilizados para la caracterizacion ambiental (seccién

3 de la Parte B; pagina 32).
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2.3 Diseio experimental y preparacion de las concentraciones de ensayo

Todos los bioensayos se realizaron en un laboratorio climatizado con control de
temperatura y fotoperiodo (8 + 0.52C; 12L: 120, respectivamente). Para cada tratamiento
ensayado se expusieron 30 isépodos y 40 anfipodos. Para obtener las distintas
concentraciones de efluentes utilizadas para cada bioensayo, se procedié a la dilucién de los
mismos con agua de mar filtrada. En los bioensayos E1l, E2 y E3 se evaluaron 3
concentraciones de cada efluente (20, 60 y 100% de efluente); mientras que en los
bioensayos E4 y E5 se evaluaron simultaneamente dos uUnicas concentraciones de cada
efluente mencionado (60% de efluente en el E4 y 50% de efluente en el E5). En todos los
ensayos se adiciond un tratamiento control de agua de mar filtrada (0% de efluente).

Los bioensayos se mantuvieron bajo un sistema de flujo continuo mediante el uso de
una bomba peristdltica de 8 canales (Figura 51). Diariamente se prepararon las
concentraciones de efluente utilizadas para renovar los depdsitos correspondientes.

Al inicio de cada ensayo (Ty) se tomaron muestras de isépodos y de anfipodos como
referencia de los pardmetros iniciales a estudiar. Diariamente se registré la supervivencia de
los organismos en todos los tratamientos. Al finalizar las 96 h de exposicidn, se llevaron a
cabo las mediciones fisiolégicas de consumo de oxigeno y excrecién nitrogenada.
Posteriormente, los organismos fueron dispuestos en tubos eppendorfs y liofilizados (de
acuerdo al protocolo detallado en la seccién 2.3 de la Parte C, pagina 96), a fin de preservar

las muestras para la posterior determinacién de biomarcadores.

Figura 51. Fotografias del disefio de los bioensayos de laboratorio con efluentes.

152



3. Medicion de biomarcadores
Las determinaciones de los biomarcadores indicadas para cada bioensayo (Tablas 36
y 37) se realizaron segun los protocolos descriptos en la seccién 3 de la Parte C (pagina 100).
Todos los biomarcadores fueron medidos en las muestras a Ty (Tiempo Inicial) y a 96
h, en las diferentes concentraciones de efluente. Dado el alto porcentaje de mortalidad
registrado en el E4 solo se contd con material biolégico para las determinaciones de
biomarcadores en 0% y AGd 60%. Debido a estos resultados se realizé el E5 utilizando para

el mismo una concentracion menor de efluente (50%).

4. indice de Respuesta Integrada de Biomarcadores

En el presente capitulo se calculé el RIB/n teniendo en cuenta las diferentes
concentraciones de efluentes ensayadas en los ensayos definitivos E1, E2 y E3. El cdlculo se
realizé de la misma manera que la descripta en la pagina 102 (Parte C). Ademas, se realizd
para cada efluente (ARd, AGd y BG) un grafico radial (star plot) en el cual cada valor de RIB/n

de cada tratamiento fue graficado como un vector.

153



RESULTADOS

1. Determinacion de parametros fisicoquimicos y microbiolégicos en los efluentes

Los parametros fisicoquimicos y microbiolégicos determinados en los efluentes
colectados de linea de costa (para realizar los bioensayos preliminares) y en aquellos
colectados crudos (para los bioensayos definitivos) se presentan en las Tablas 38 y 39,

respectivamente.

Tabla 38. Parametros fisicoquimicos y microbiolégicos determinados en los efluentes costeros
utilizados en los bioensayos preliminares. ARd: desembocadura del Arroyo Rodriguez; ZI: Zona

Industrial; BG: Bahia Golondrina; nd: no detectable.

CARACTERIZACION DE LOS EFLUENTES DE LINEA DE COSTA
Parametros determinados Unidades EP1 EP2 EP3
Efluente ARd Z| BG
Fecha Sept08 Oct08 Dic08
Temperatura eC 8,5 8,3 9,3
Salinidad - 29,7 15,7 27,4
PARAMETROS |pH - 8,23 7,99 7,72
FISICOQUIMICOS |Conductividad mS ecm* 47,1 26,1 43,6
Oxigeno Disuelto mg Lt 6,69 10,76 12,58
Turbidez NTU 2,47 8,26 nd
Nitratos mg L™ 2,4 3,78 0,02
Nitritos mg L™ 0,26 0,15 0,12
NUTRIENTES |Amonio mg L™ - 2,80 nd
Fosfatos mg L™ 1,29 0,56 0,18
Silicatos mg L™ 1,24 1,02 0,31
MATERIA ORGANICA PARTICULADA mgC m° 6865 1907 890
BACTERIOLOGIA Coliformes Totales | NMP 100mL™| >230 >690 <1800
Coliformes Fecales | NMP 100mL™| >230 >690 | <1800
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Tabla 39. Parametros fisicoquimicos y microbiolégicos determinados en los efluentes costeros
utilizados en los bioensayos definitivos. ARd: desembocadura del Arroyo Rodriguez; AGd:

desembocadura del Arroyo Grande; BG: Bahia Golondrina.

CARACTERIZACION DE EFLUENTES PUROS
- ~ m [Ts]
Ensayo w | w| w &
oT|E T | T o | T
clo|Y|Iz|lo|¥Y]|lz|lvw|Y¥
Efluente |zl | 2|l g|@
2133 = =
==
Fecha sl =] S g 5
Temperatura | < | oo | :n :\ < :\ M| o :\
(eC) a|lN|lwn]| D (~D]o -
. . |—|\ l.D_- |—|_- (\I_ﬁ |—|_- (\I__
Salinidad clo|lo|®|®|c| Y| S|
w [=e] ~ u u TS (=] o~ ~
H 'EI‘__ G‘]__ Lﬁ__ \—I__ G‘]__ - (\I__ \—I__ Lﬁ__
p N I I I CT- 20 MLl I O I S
Conductividad & ||| S| 2188 | &R
[ag] -~ D" = S ~ - ™~ u
{ms cm—l} =¥ Bl clo| gl a|l o
Oxigeno Disuelto| S | S| & < |8 gl .| . | .
o )
i ololcl|c o (=)
Turbidez AR EIEIE IR
A o
~ o o (] w =t [Ty [=)]
Nitratos HEBEIEIRIEIE R AR
(mg L) Sleo|<|wm| = ||| &|m
Nitritos MBI BRI R EIR R
{mg L—l} o o o o o o o o o
i wlglow|n|lo|ZT| - | Y
Amonio ale]lm|mn|= :\ 2\ o 2\
{mg L—l} [+.0] (=] w ~ (=] =~ — (=] P
n|lgs|lvwln alle|w|D
Fosfatos 213|882 2\ S g\
(mg 1) nlo|la|ls oY 8
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Silicatos A EEIEIEIR B
{mg L—l} o~ o~ o~ (o] — o o~ — [ag]
Materia Organica vlslglelalelgle =
Particulada Nlo|lx|e|®m|lalx|w|
(mgC _3} [ KN R Y w|w | —|Y
mgC m
A o o o o
Coliformes Slelglsl8|8]8]88
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Se registraron diferencias en los parametros determinados entre los efluentes
recolectados sobre la linea de costa y aquellos crudos. Principalmente se presentaron
variaciones de salinidad, acercdndose en el primer caso, a los valores del agua de mar (15-
30).

Por otro lado, comparando los pardmetros registrados entre los efluentes crudos de
los E1, E2 y E3, se observa que los efluentes ARd y BG presentan los valores mds altos de
temperatura, nutrientes, MOP y coliformes totales y fecales, y los menores de oxigeno

disuelto. La tendencia inversa se registré en el efluente AGd.

En la Tabla 40 se presentan los valores de temperatura (2C), salinidad, pH,
conductividad (mS cm™) y oxigeno disuelto (mg L) registrados en las diferentes

concentraciones de los efluentes puros utilizados en los bioensayos:

Tabla 40. Parametros fisicoquimicos registrados en las concentraciones de los efluentes costeros
utilizados en los bioensayos definitivos. ARd: desembocadura del Arroyo Rodriguez; AGd:

desembocadura del Arroyo Grande; BG: Bahia Golondrina. Conc: concentracion.

Efluente Conc. Temperatura Salinidad pH Conductividad |Oxigeno Disuelto
0% 8,2 29 7,86 46 12,8
ARd 20% 7.8 23,6 7,56 38,1 12,01
60% 7,8 12,2 7,29 20,9 10,86
100% 7,9 0,1 7,52 0,4 9,75
0% 8,1 29,2 8,22 47,2 12,72
AGd 20% 8,5 24 8,08 39,6 13,43
60% 7,6 12,4 8,1 21,8 14,93
100% 7,4 0,3 7,57 1,0 16,25
0% 8,7 29,5 7,94 46,2 9,2
BG 20% 8 23,9 7,83 38,7 9,33
60% 7,6 12,4 7,54 21,3 9,88
100% 7,2 0,1 7,44 0,3 10,34
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2. Supervivenciaa 96 h

En todos los bioensayos realizados y para ambas especies, el tratamiento control (0%
de efluente) superd el 96% de supervivencia, lo cual le proporciona amplia validez al ensayo
(Tablas 41y 42).

En los bioensayos preliminares (Tabla 41), la mortalidad fue mayor en la
concentraciéon 100% de efluente en todos los casos, siendo maxima en el EP1 (ARd, 23%). Sin
embargo, la mortalidad fue minima en el EP2 (ZI, 7%), mientras que no se registraron
individuos muertos en el EP3 (BG).

Para los bioensayos definitivos (Tabla 42), la mortalidad en ambas especies fue
abrupta a las 24 h en el tratamiento 100% de efluente en los ensayos E1 y E3, mientras que
fue aumentando gradualmente durante las 96 h en el E2 tanto en isépodos como en
anfipodos. Asimismo, los Unicos sobrevivientes a las 96 h en el tratamiento 100% de efluente
del E2 fueron los anfipodos.

Por otro lado, se registré una gran diferencia de mortalidad entre los efluentes del E4
y del E5 a pesar de presentar solo un 10% de diferencia en la concentracion ensayada.

Al comparar la supervivencia de isépodos y anfipodos expuestos a las mismas
condiciones de ensayo, se evidencia que, aunque las tendencias son similares en ambas
especies, los anfipodos son mas resistentes a la toxicidad que los isépodos.

Debido al modo de respuesta de los organismos frente a la exposicion a efluentes,
con una supervivencia alta durante las 96 h de exposicion o muy baja en cortos periodos de

tiempo, no fue posible realizar el calculo de la CL50 para los efluentes utilizados.
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Tabla 41. Bioensayos preliminares. Supervivencia cada 24 h de isdpodos expuestos a los efluentes de

linea de costa.

SUPERVIVENCIA BIOENSAYOS PRELIMINARES
Ensayo |Concentracion| 24h | 48h | 72h | 96h
0% 96,67 | 96,67 | 96,67 | 96,67
10% 100 | 100,0 | 100,0 | 96,7
16% 100 100 100 100
(:::) 25% 100 100 100 100
a40% 100 | 96,67 | 96,67 | 96,67
63% 96,67 | 96,67 | 96,67 | 96,67
100% 90 90 | 86,67 (76,67
0% 100 100 100 100
10% 100 100 100 | 96,67
16% 96,67 | 96,67 | 96,67 | 93,33
I;ZP S 25% 96,67 | 96,7 | 96,7 | 93,33
0% 100 | 100 | 100 | 100
63% 100 | 100 | 100 | 100
100% 100 100 | 96,67 (93,33
0% 100 100 100 100
10% 100 | 100 | 100 | 100
16% 100 | 100 | 100 | 100
EP3
(BG) 25% 100 | 100 | 100 | 100
A40% 100 100 100 100
63% 100 100 100 100
100% 100 | 100 | 100 | 100
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Tabla 42. Bioensayos definitivos. Supervivencia cada 24 h de isépodos y anfipodos expuestos a

efluentes crudos.

SUPERVIVENCIA BIOENSAYOS DEFINITIVOS
Isépodos Anfipodos

Ensayo |Concentracion | 24h | 48h | 72h | 96h | 24h | 48h | 72h | 96h
0% 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
El 20% 100 | 96,7 | 96,7 | 96,7 | 100 | 100 | 100 | 100
(ARd) 60% 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100

100% 0 0 0 0 0 0 0 0
0% 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
E2 20% 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
(AGd) 60% 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
100% 9 | 667 |367]| 0 100 | 96,7 | 86,7 | 83,3

0% 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 98
E3 20% 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
(BG) 60% 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100

100% 0 0 0 0 0 0 0 0
0% 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
60% ARd 100 | 60 | 67 0 70 | 35 | 30 | 27,5
£ 60% AGd 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
60% BG 37| 0 0 0 30 10 | 75 | 75
0% 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
50% ARd 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
£ 50% AGd 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
50% BG 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100
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3. Biomarcadores bioquimicos

3.1. Bioensayos preliminares

¢ Acetilcolinesterasa
La actividad media de AChE registrada en los tratamientos control de ARd, ZI y BG
fueron estadisticamente diferentes (KW= 6.00; p=0.0498), siendo ARd > ZI > BG (Figura 52).
En los ensayos con ARd y BG la actividad de AChE no presentd diferencias significativas entre
las concentraciones ensayadas (F=1.42; p=0.2702 y F=1.94; p=0.1496, respectivamente);
mientras que en con ZI si fueron significativas (F=7.85; p=0.0022) ya que el tratamiento
control (0% de efluente) presenté un valor medio mds alto (7.04 + 0.40 nmol min™* mg prot™)

que los restantes (promedio de 2.71 £ 0.40 nmol min™ mg prot™) (Figura 52).
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Figura 52. Actividad de AChE en isépodos expuestos a diferentes concentraciones de los efluentes
ARd, ZI y BG. Letras diferentes para cada ensayo indican diferencias significativas (p<0.05). Ensayos

sin indicacidn representan grupos homogéneos. Media * desvio estandar.
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++ Catalasa y Glutation S-Transferasa
La actividad de CAT en el ensayo con el efluente BG no mostré diferencias
significativas entre las concentraciones ensayadas (F=1.19; p=0.3651).
En cambio, la actividad de GST fue significativamente mayor en el tratamiento
control (0.04 + 0.003 UGST mg prot™; F=11.08; p=0.0003) que en el resto de las
concentraciones ensayadas, siendo minimo el valor registrado en el tratamiento 100%

(0.008 + 0.004 UGST mg prot™*) (Figura 53).
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Figura 53. Actividad de CAT y GST en isépodos expuestos a diferentes concentraciones del efluente
BG. Letras diferentes para cada ensayo indican diferencias significativas (p<0.05). Ensayos sin

indicacion representan grupos homogéneos. Media * desvio estandar.
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3.2. Bioensayos definitivos

< Acetilcolinesterasa

En los ensayos con isépodos, la actividad de AChE registrada para el control (0% de
efluente) en el ensayo con ARd y para el valor inicial en el ensayo con BG fueron
significativamente mayores (15.05 + 3.16 nmol min* mg prot"l; F=7.82; p=0.0008 y 15.02 +
3.98 nmol min™ mg prot'l; F=7.75; p=0.0010, respectivamente). Para los bioensayos con AGd
y con los tres efluentes al 50% (E5) no se registraron diferencias significativas entre los
tratamientos ensayados (H=2.26; p=0.5195 y F=1.13; p=0.4542, respectivamente), aunque se
observa una estimulacién de la actividad de AChE en AGd y una inhibicidn en los tres
efluentes al 50%, respecto del valor inicial (Figura 54).

Sin embargo en los anfipodos, sélo se encontraron diferencias en la actividad de
AChE en los organismos expuestos al efluente AGd, las cuales presentaron una tendencia a la
disminucion a medida que aumenté la concentracién del efluente (F=7.82; 0.0222), siendo
maxima la inhibicién en el 100% AGd (56%). Por otro lado, la actividad de AChE en los
ensayos con ARd y BG fue similar entre tratamientos, registrandose valores medios de 5.26 +
0.42 nmol min™ mg prot™ en ARd (F= 0.42; p=0.7475) y de 4.94 + 0.65 nmol min™* mg prot™
en BG (F= 2.04; p=0.1964) (Figura 54).
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Figura 54. Actividad de AChE en isépodos y anfipodos expuestos a diferentes concentraciones de los
efluentes ARd, AGd y BG. Letras diferentes para cada ensayo y especie indican diferencias
significativas (p<0.05). Ensayos sin indicacidn representan grupos homogéneos. Media + desvio

estandar.

¢ Catalasa

Los valores medios iniciales de la actividad de CAT en isépodos fueron
estadisticamente similares en todos los ensayos realizados (promedio de 0.61 + 0.10 UCAT
mg prot’’; F=0.78; p=0.5534). Sin embargo, la actividad de CAT en el control del ARd (0% de
efluente) (1.39 + 0.06 UCAT mg prot™) fue tres veces mds alta comparada con los otros
controles (promedio de 0.46 + 0.17 UCAT mg prot™). En dichos ensayos, la actividad de CAT
no presento una tendencia definida de aumento o disminucion entre tratamientos, mientras
que en los tres efluentes al 50% se registré una disminucidn no significativa respecto del

valor inicial (Figura 55).
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En anfipodos, sélo se detectaron diferencias significativas entre el valor inicial de CAT

(0.04 + 0.00 UCAT mg prot™) y los correspondientes a 20 y 100% de efluente AGd (0.48 +

0.00 UCAT mg prot™ y 0.54 + 0.08 UCAT mg prot™, respectivamente; F=7.29; p=0.0257),

siendo 10 veces mayor el valor registrado en 100% AGd que su correspondiente valor inicial.

Una tendencia de aumento se registré frente a la exposicidon a ARd, aunque las diferencias

fueron no significativas (H=6.00; 0.1116) (Figura 55). Finalmente, la actividad de CAT en el E5

presentd una inhibicidon del 13% en el tratamiento AGd 50%, mientras que en los demas

tratamientos fue estimulada (maxima estimulacion del 29% en ARd 50%) (Figura 55).
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% Glutatién S-Transferasa

Los valores iniciales de la actividad de GST registrados en los ensayos fueron
significativamente diferentes tanto en isdpodos como en anfipodos (F=12.75; p=0.0052 y
F=9.23; p=0.0286, respectivamente).

La actividad de GST solo fue significativamente diferente en isdopodos expuestos al
efluente ARd (F=26.71; p=0.0042), en el cual el valor inicial (0.005 + 0.00 UGST mg prot'l) fue
menor que en los tratamientos 20 y 60% de efluente. En los bioensayos con los efluentes
AGd y BG se observd una tendencia a la disminuciéon de la actividad GST, siendo mas
pronunciada en BG (Figura 56).

Para los ensayos con anfipodos, la actividad de GST, si bien no fue significativamente
diferente, presentd una tendencia a aumentar con el incremento en las concentraciones de
los efluentes ARd y BG (maximos aumentos del 49% y 16%, respectivamente), y a disminuir
hacia el tratamiento 100% AGd (disminucién del 23%) (Figura 56).

Al comparar los 3 efluentes diluidos al 50% (E5), se observé en ambas especies un
leve aumento de la actividad de GST en los distintos tratamientos respecto del valor inicial, a
pesar de que las diferencias no fueron significativas (F=1.16; p=0.3838 en isépodos; F=1.02;

p=0.4519 en anfipodos) (Figura 56).
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¢ Lipoperoxidacion

En isdpodos no se registraron diferencias significativas entre los valores iniciales de
LPO (F=0.78; p=0.5182; valor medio de 1.86 + 0.13 nmol MDA mg prot™); mientras que si se
detectaron entre los valores iniciales para los ensayos con anfipodos (F=32.10; p=0.0011).

Los niveles de LPO en isépodos disminuyeron respecto del valor inicial en los ensayos
con los efluentes ARd y BG (mdximas disminuciones en 20% ARd y 0% BG); mientras que
fueron homogéneos en el ensayo con el efluente AGd (H=0.70; p=0.8741; valor medio de
1.77 + 0.06 nmol MDA mg prot™!). Asimismo, los niveles de LPO en los tres efluentes al 50%
fueron significativamente menores que el valor inicial (F=20.75; p=0.0003) (Figura 57).

De manera contraria a lo registrado en isdpodos, los niveles de LPO detectados en
anfipodos aumentaron conforme se incrementd la concentracién de los efluentes ARd, AGd
y BG. Las maximas diferencias respecto del valor inicial se registraron en 60% de ARd, 100%
de AGd y 60% de BG (aumentos del 6%, 24% y 17%, respectivamente). Sin embargo al
comparar la concentracion de los 3 efluentes al 50%, la LPO sdlo aumentd levemente en AGd

(6%); mientras que en el resto de los tratamientos disminuyd (Figura 57).
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4. Biomarcadores fisioldgicos

++» Consumo de oxigeno

Los valores control de las tasas de consumo de oxigeno de isépodos fueron
significativamente diferentes en los ensayos realizados (H=8.73; p=0.0331) siendo mas alta
en el ensayo con el efluente ARd (0.86 + 0.08 mg O, ht g'l) qgue en el resto de los ensayos
(valor promedio de 0.20 + 0.04 mg O, h™* g?). La tendencia del consumo de oxigeno en
relacién a la concentracion del efluente fue variable entre los bioensayos realizados con esta
especie. Mas precisamente, se registrd una disminucion significativa promedio del 27%
(F=12.72; p=0.0070) entre el control y los tratamientos 20 y 60% ARd, mientras que hubo un
aumento no significativo de esta tasa en los organismos expuestos al efluente AGd (F=3.56;
p=0.1613). Sin embargo, en aquellos expuestos a BG el consumo de oxigeno no registro
variaciones significativas (H=5.73; p=0.0572). Comparando los valores de consumo de
oxigeno entre las concentraciones al 50% de efluente, la tasa registrada en los organismos
expuestos a AGd fue significativamente menor (0.17 £ 0.01 mg O, ht g'l; F=8.07; p=0.0064)
que las restantes (Figura 58).

Para los ensayos con anfipodos, los valores control del consumo de oxigeno fueron
significativamente distintos (F=44.59; p=0.0000), registrdndose el menor valor en la
exposicién a AGd (0.16 £ 0.05 mg O, ht g'l). En estos ensayos la tasa de consumo de oxigeno
presentd un aumento significativo en las mayores concentraciones de los efluentes ARd
(F=27.03; p=0.0021), AGd (F=27.08; p=0.0016) y BG (F=13.95; p=0.0013). Es por ello que los
maximos incrementos se registraron en 20% y 60% ARd (aumento promedio del 96%), 100%
AGd (aumento del 200%) y en 60% BG (aumento del 47%). Sin embargo, en el bioensayo con
los tres efluentes al 50% no se registré una variacion significativa en la tasa de consumo de
oxigeno en estos organismos siendo los valores similares entre los tratamientos ensayados

(media de 0.53 + 0.02 mg O, h™* g™) (Figura 58).
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Figura 58. Consumo de oxigeno en isdpodos y anfipodos expuestos a diferentes concentraciones de
los efluentes ARd, AGd y BG. Letras diferentes para cada ensayo y especie indican diferencias
significativas (p<0.05). Ensayos sin indicacidn representan grupos homogéneos. Media + desvio

estandar.

%+ Excrecion de amonio

La excrecion nitrogenada en los controles de los ensayos realizados con isépodos
presentaron diferencias significativas (H=9.00; p=0.0293) siendo el menor valor registrado en
el ensayo con BG (5.82 + 0.15 pg N-NH; h™ g!). Ademas, en los bioensayos con los efluentes
ARd y BG la excrecidon en isépodos aumentd significativamente con la concentracion del
efluente ensayado (aumentos maximos del 100% en 60% ARd y del 500% en 60% BG),
mientras que con el efluente AGd disminuyé de manera significativa a la mitad del valor del
control (F=35.56; p=0.0081). Al comparar simultdneamente los 3 efluentes al 50%, se

observo que la excrecidn nitrogenada de isdpodos del control (15.49 £ 0.39 g N-NH; htg?
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fue similar a aquella registrada en organismos expuestos a AGd, pero distinta al valor

obtenido en ARd y BG (H=10.50; p=0.0067) (Figura 59).

Al igual que en isépodos, los valores control de excrecidon en anfipodos fueron

estadisticamente distintos (H=8.18; p=0.0424), registrandose el menor valor en el E5 (0.14

Mg N-NH; h™ g?). Por otra parte, la excrecién varié de acuerdo al efluente ensayado.

Mientras que aumentd significativamente en ARd (F=98.67; p=0.0018) y AGd (F=154.14;

p=0.0000) con incrementos maximos del 875% en 20% ARd y del 166% en 100% AGd;

disminuyd un 46% promedio en BG (H=2.93; 0.2315) (Figura 59). Respecto del inicial, se

registré un aumento significativo de la excrecién para los organismos expuestos al 50% de

los efluentes ARd y BG.
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Figura 59. Excrecion de amonio en isdpodos y anfipodos expuestos a diferentes concentraciones de

los efluentes ARd, AGd y BG. Letras diferentes para cada ensayo y especie indican diferencias

significativas (p<0.05). Ensayos sin indicacidn representan grupos homogéneos. Media * desvio

estandar.
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+** Relacion O:N

La relacion O:N registrada en isépodos disminuyd significativamente en aquellos
organismos expuestos a la mayor concentracién ensayada de ARd (disminucidon de 60%;
H=7.20; p=0.0274) y de BG (disminucidn de 82%, F=34.96; p=0.0000), mientras que aumentod
300% en el tratamiento 60% AGd (F=58.29; p=0.0011). Teniendo en cuenta los valores
obtenidos en el E5, la relacion O:N aumentd significativamente sélo en el 50% AGd (F=7.01;
p=0.0067) (Figura 60).

Para los ensayos con anfipodos los valores de O:N determinados mostraron una
disminucion significativa en los organismos expuestos a ARd con respecto al control
(F=88.63; 0.0021), mientras que la relacién fue similar en los tratamientos de AGd (valor
promedio de 12.6 + 1.5) y aumentd en 20% BG (duplicando aunque no significativamente el
valor correspondiente al control; F=3.21; p=0.0948). Sin embargo, en el ensayo con tres
efluentes al 50% no se encontraron diferencias significativas entre tratamientos (H=4.25;

p=0.2357) (Figura 60).
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Figura 60. Relacion O:N en isépodos y anfipodos expuestos a diferentes concentraciones de los
efluentes ARd (E1), AGd (E2) y BG (E3). Letras distintas dentro de cada ensayo y especie indican
diferencias significativas (p<0.05). Ensayo sin indicacidn representa diferencias no significativas

(media + desvio estandar).

173



5. indice de Respuesta Integrada de Biomarcadores

A continuacién se presentan los valores del RIB/n en isépodos y anfipodos obtenidos
a partir de la combinacién de los 6 biomarcadores determinados en las distintas

concentraciones de los efluentes ARd, AGd y BG (Figura 61).
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Figura 61. Valores del RIB/n para los ensayos con efluentes puros ARd, AGd y BG en isdpodos y

anfipodos.
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Al graficar los RIB/n en un grafico radial, se pueden ver mas claramente las

diferencias entre los tratamientos ensayados de 0, 20 y 60% de efluente (Figura 62).

0% 0%
s RIB/n °

60% 20% 60% "' 20%

Isépodos Anfipodos
=——ARd = AGd BG

Figura 62. Graficos radiales que representan los valores del RIB/n para los ensayos con efluentes

puros ARd, AGd y BG en isdpodos y anfipodos.

A través de ambos tipos de representaciéon (Figuras 61 y 62), se puede observar que
los valores iniciales del RIB/n obtenidos a partir de las diferentes concentraciones de los
efluentes puros ensayados presentan una variacion significativa en ambas especies.

Tanto en isépodos como en anfipodos, los valores del RIB/n permanecieron
aproximadamente constantes en las distintas concentraciones ensayadas del efluente AGd,
mientras que se presentaron mayores valores de RIB/n en las mayores concentraciones de
efluentes ARd y BG. Por otro lado, los maximos valores obtenidos fueron frente al efluente

ARd, seguidos de aquellos del efluente BG y por ultimo los de ARd.
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DISCUSION

Los efluentes municipales tienen el potencial de afectar tanto la estructura y el
funcionamiento de los ecosistemas acudaticos como los recursos naturales que emplea el ser
humano cotidianamente. Es por ello que los impactos de la descarga de efluentes urbanos al
ambiente costero incluyen: eutrofizacidon; degradacion de las poblaciones acudticas
residentes y de su hdbitat (agua y sedimentos); restriccién en el consumo de mariscos y
pescados; mayor incidencia de enfermedades transmitidas por el agua y causadas por
contaminacién del agua potable; clausuras de balnearios y playas por contaminacion
microbioldgica; degradacidn de la estética del ambiente; entre otros (Scanes & Philip, 1995;
Chambers et al., 1997).

Como ha sido descripto en la introduccidn general de esta tesis doctoral, la ciudad de
Ushuaia presenta un sistema de tratamiento de efluentes municipales insuficiente para la
demanda actual de la poblacién, que sélo recolecta una fraccién de los efluentes domésticos
generados. La mayoria de los efluentes no tratados son descargados en las dreas costeras y
en los cursos de agua que atraviesan la ciudad y sus alrededores. A pesar de que la
importancia de esta problematica se ha incrementado en los Ultimos afios, poca es la
informacidn disponible acerca de la toxicidad de los efluentes urbanos sobre los organismos
acuaticos de la zona costera de la ciudad de Ushuaia.

El presente estudio es el primero que se lleva a cabo utilizando anfipodos Paramoera
sp. para evaluar la toxicidad de efluentes urbanos. Sin embargo, trabajos de caracter
preliminar fueron realizados previamente por Goldsmit (2008) con el isépodo E. gigas.
Particularmente, Goldsmit (2008) realizd6 bioensayos en laboratorio e in situ exponiendo
isdpodos adultos al agua de dos sitios impactados de la zona costera del Canal Beagle. Como
resultado registr6 muy baja mortalidad (3%) a 96 h aunque observé cambios bioquimicos
como el aumento en la actividad CAT hacia las 48 h de exposicién a un efluente de Bahia
Encerrada, localizado cerca del sitio ARd incluido en el presente estudio, lo cual reflejo la
activacion del mecanismo de defensa por estrés oxidativo. Por otro lado, también se llevaron
a cabo estudios sobre la toxicidad aguda frente a la exposicién de metales pesados en E.
gigas, siendo éstos mas afectados por cadmio y cobre (Giarratano et al., 2007). El trabajo

mas reciente realizado en el area de estudio sobre efluentes urbanos es el de Diodato et al.
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(2012), en el cual se realizaron bioensayos in situ con el decdpodo Halicarcinus planatus,
exponiéndolo 96 h a la descarga de tres sitios costeros, dos de los cuales han sido objeto de
estudio en la presente tesis (ARd y ZI). Del mismo modo que lo observado por Goldsmit
(2008), no se registré mortalidad de los organismos expuestos a los distintos efluentes, pero
si se detectaron cambios a nivel fisioldgico y bioquimico.

En el presente estudio, se determind una alta supervivencia de los crustaceos
residentes frente a la exposicion a las diferentes concentraciones de los efluentes
ensayados, excepto en las correspondientes al efluente puro (100% de efluente) de los sitios
ARd y BG. Sin embargo, los anfipodos expuestos al efluente AGd sobrevivieron a la maxima
concentracion, lo cual demuestra que el grado de calidad ambiental que presenta este sitio
se encuentra aln dentro de rangos tolerables para la biota residente. Las diferencias en la
toxicidad de los tres efluentes estudiados pueden ser parcialmente explicadas mediante los
valores de los parametros fisicoquimicos hallados in situ, tanto los registrados en los
bioensayos realizados como aquellos provenientes de la caracterizacién ambiental (ver Parte
B) y de trabajos anteriores (Amin et al., 1996a; Amin et al., 2011b). Es poco probable que la
mortalidad se deba a la baja salinidad de los efluentes puros, debido a la amplia tolerancia
de ambas especies a los valores extremos de este parametro (ver Parte C). Por otro lado,
cuando se evalua la toxicidad de efluentes urbanos es necesario tener en cuenta que la
calidad de los mismos varia de forma constante y diaria. Este hecho fue evidente en el
presente trabajo dado que se presentaron grandes diferencias en la mortalidad de los
individuos al ser expuestos al 50% y 60% de concentracién para cada uno de los tres

efluentes estudiados.

El presente estudio demostré ademas, que a pesar del perfil que los caracteriza, los
efluentes estudiados no presentan efectos letales sobre la supervivencia de organismos
residentes del intermareal como son los isépodos y los anfipodos. De hecho, fueron
observados en estos organismos cambios bioquimicos y fisioldgicos en lugar de una
respuesta aguda y letal. A partir de los valores de supervivencia registrados en los
bioensayos, se puede inferir que los anfipodos serian mas resistentes a la toxicidad que los
isdpodos. Por otro lado, la presencia de poblaciones naturales de estos crustaceos a lo largo
de la costa de las Bahias Ushuaia, Encerrada y Golondrina podrian indicar un signo de

adaptacion de estos organismos a las distintas condiciones ambientales (Medina et al., 2007;
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Comoglio et al., 2011). Esta respuesta de "no letalidad" frente a eventos de eutrofizacion y/o
contaminacién también fue observada por otros autores, incluyendo otras especies. Por
ejemplo, Grapentine et al. (2004), registraron una disminucién del crecimiento en anfipodos
expuestos in situ a la descarga de efluentes mixtos en diferentes puntos del lago Ontario, sin
observar toxicidad alguna asociada. Gust et al. (2010) registraron baja mortalidad en
gasterépodos expuestos a efluentes de distintas plantas de tratamientos en Francia,
mientras que Vallarino et al. (2002) observaron cambios en la composicion de las
comunidades intermareales en la zona bajo influencia del vertido de efluentes cloacales de

la ciudad de Mar del Plata, con respecto a las dreas control.

En incidentes de contaminacién aguda, las perturbaciones bioquimicas y fisioldgicas
son evidentes y a menudo letales. La letalidad es una respuesta extrema e inefectiva para
determinar los efectos de la toxicidad de efluentes ya que presenta poco valor como
biomarcador desde la perspectiva del ecosistema. En cambio, la utilizacion de
biomarcadores bioquimicos y fisioldgicos se convierte en una herramienta util, debido a que
permite conocer los posibles efectos crdnicos sobre el ecosistema bajo estudio.

En el presente trabajo, la actividad de AChE fue inhibida sélo en algunos casos frente
a la exposicién a los efluentes; por ejemplo en isépodos expuestos a BG y en anfipodos a
AGd. Sin embargo, fue estimulada tanto en los ensayos preliminares como en los definitivos,
en el tratamiento control consistente en agua de mar filtrada. Esto podria indicar que las
condiciones control son mas favorables para el funcionamiento del individuo que las del
efluente; e incluso mejores que las que ofrece el ambiente natural (tratamiento inicial). En
este sentido, es posible que los organismos en su lugar de origen (Reserva Playa Larga) estén
expuestos a alguna condicidon de estrés, a pesar de ser considerado desde el punto de vista
ambiental y de impacto antrépico, un lugar pristino.

El aumento de la actividad CAT encontrada en individuos de ambas especies
expuestos a las mayores concentraciones de efluente podria ser el resultado del comienzo
de un proceso de estrés oxidativo motivado por la exposicién a las sustancias presentes en
los efluentes. Este hecho concuerda con lo hallado por Douhri & Sayah (2010) para el
anfipodo Orchestia gammarellus, el cual presentd una maxima actividad de CAT en los sitios
contaminados con efluentes urbanos, industriales y con gran actividad portuaria de la Bahia

de Tangier (Marruecos), respecto de un sitio localizado lejos de las fuentes de
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contaminacién. Dellali et al. (2001b) también detectaron una estimulacidn de la CAT cuando
se empobrecia la calidad del agua a la cual estaban expuestas dos especies de bivalvos
(Ruditapes decussatus y Mytilus galloprovincialis). Sin embargo, en el presente trabajo, esta
enzima mantuvo constante su actividad frente a la exposicidon a BG, lo cual indicaria que otro
mecanismo de detoxificacion podria haberse activado, por ejemplo, el proceso de LPO
(Schvezov & Amin, 2011).

Son escasos los trabajos realizados sobre la respuesta de la actividad de GST frente a
la exposicidon de efluentes urbanos, ya que los estudios disponibles estan principalmente
referidos a la evaluacidn de los efectos de pesticidas y otros compuestos quimicos sobre
diversas especies de crustaceos, como ser el isépodo terrestre Porcellio scaber (Drobne et
al., 2008; Jemec et al., 2008; Kolar et al., 2010). En los animales estresados por el contacto
con sustancias quimicas, es posible tanto el aumento como la disminucién de la actividad de
GST, porque la misma depende del tipo de quimico, del tiempo y de la dosis de exposicién
(Sheehan & Power, 1999; Drobne et al.,, 2008). Teniendo en cuenta que en el presente
estudio la actividad de GST fue variable y que se registraron ambas tendencias segun la
especie y efluente ensayado, la misma podria potencialmente deberse a la presencia en los
efluentes de alguna sustancia especifica (como metales pesados o compuestos organicos).
Por ello seria necesario contar con la informacién detallada de la composiciéon de los mismos
para poder ajustar la respuesta a los compuestos presentes en los efluentes.

Finalmente, los niveles iniciales de LPO registrados para ambas especies, aumentaron
a medida que disminuy6 la temperatura del ambiente (ya que las exposiciones a ARd, AGd y
BG fueron realizadas en los meses de abril, mayo y junio, respectivamente), lo cual puede
indicar que los organismos estén mdas expuestos al dafo oxidativo con las bajas
temperaturas. Estos resultados también fueron observados por otros autores (Power &
Sheehan, 1996; Company et al., 2006) los cuales reportan aumentos de LPO en invierno
como resultado de la reduccidn de las enzimas antioxidantes, hecho que concuerda con los
resultados obtenidos en el presente trabajo, en el cual los niveles de CAT y GST disminuyen
con las bajas temperaturas. Por otro lado, el hecho de que durante la época invernal la
poblacidon natural de estos organismos se observe diezmada (Diodato S., observaciéon
personal) seria también una explicacion a este fendmeno natural del ciclo de vida de ambas

especies.
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El dafo oxidativo de los tejidos puede ocurrir cuando los sistemas antioxidantes y
desintoxicantes son deficientes e incapaces de neutralizar los intermediarios activos
producidos por los toxicos y sus metabolitos (Frenzilli et al., 2001). La alta induccidon de CAT
registrada en isépodos y anfipodos expuestos a las altas concentraciones de los efluentes
ARd y BG puede haber prevenido la reaccion de las ERO con las membranas y otros lipidos,
reduciendo asi al minimo la LPO. Sin embargo, esta relacidon no fue tan clara entre la LPO y la
actividad de GST debido al comportamiento variable de esta ultima, hecho que coincide con

resultados previos obtenidos por Schvezov & Amin (2011).

Los ensayos fisiolégicos intentan medir respuestas dentro del funcionamiento
fisiolégico normal del organismo y poder correlacionar éstas con la exposicion o el efecto
contaminante (Handy & Depledge, 1999). En este sentido, el consumo de oxigeno y la
excrecion de amonio han sido herramientas Utiles en este estudio debido a las respuestas
inmediatas de los organismos para modificar sus procesos metabdlicos segun las condiciones
del ambiente.

Es comunmente aceptado que la variacién en el consumo de oxigeno es un buen
indicador del estado metabdlico del organismo (Vosloo et al., 2002), aunque esta respuesta
puede ser completamente heterogénea de acuerdo a la especie estudiada y al estresor
ensayado (Spicer & Weber, 1991; Giarratano et al., 2007; Montagna & Collins, 2008; Amin &
Comoglio, 2010). En el presente trabajo, tanto los organismos de E. gigas como los de
Paramoera sp. expuestos a los efluentes presentaron tasas de consumo de oxigeno mas
altas que aquellos no expuestos (tratamiento control). Solo para el caso de la exposicidon de
is6podos a ARd el consumo siguié una tendencia inversa. Este hecho podria deberse a
diversos motivos, entre los cuales se puede mencionar en primer lugar que los organismos
ensayados se encontraban probablemente en una situacion metabdlica diferencial previa al
inicio del ensayo, lo cual esta sustentado también por el hecho de que algunos de los
biomarcadores determinados en los mismos individuos registraron valores altamente
disimiles para el tratamiento control. En segundo lugar, la posible ocurrencia de un efecto de
hormesis, mencionado previamente, en el cual frente a la exposicién a determinados
efluentes (AGd y BG) los organismos mostraron un aumento metabdlico en el consumo de
oxigeno pero que en el caso particular de ARd mostraron una inhibicién. De corresponderse

lo ocurrido en el presente estudio con un efecto de hormesis, entonces esto indicaria que las
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condiciones del efluente ARd son mas tdxicas que las del resto y que los organismos no
podrian hacer frente a la misma mediante un gasto energético extra aumentando el
consumo de oxigeno, sino que lo resolverian mediante una inhibicién del mismo.

Aumentos en este parametro también fueron registrados en individuos de
Halicarcinus planatus expuestos a efluentes descargados en la costa de Bahia Ushuaia con
caracteristicas similares a los utilizados en estos bioensayos (Diodato et al., 2012). Como se
menciond en la introduccidn, el incremento de esta tasa metabdlica podria estar relacionado
a una respuesta de escape del organismo frente a las condiciones adversas relacionadas a la
baja disponibilidad de oxigeno en el medio y a las altas concentraciones de nutrientes
(principalmente amonio) y materia organica.

Por su parte, la excrecion de amonio en ambas especies también presentd valores
mas altos en las distintas concentraciones de efluentes respecto del control, siendo éstas
mayores frente a la exposicion a ARd y BG. En coincidencia con los bioensayos individuales
con ARd, AGd y BG, el ensayo utilizando los mismos efluentes al 50% demostré que la
excrecion aumentd en los organismos expuestos a los efluentes que presentan mayor
impacto (ARd y BG). Este hecho demuestra que los sitios impactados generan un aumento
en la excrecidon de amonio, mientras que un sitio menos contaminado como es AGd provoca
poca variacidn en este pardmetro. En este sentido, el aumento es la excrecién podria estar
ligado a un incremento en el catabolismo de los aminoacidos involucrados en la regulacién
osmotica (Regnault, 1987) o a un aumento en el requerimiento total metabdlico lo cual
indicaria que los organismos se encuentran frente a una condicién estresante (Tedengren et
al., 1999); en concordancia con lo expuesto por Calow (1989), quien sostiene que el efecto
de los téxicos puede ser tolerado por los organismos de un gran nimero de formas y que
una de ellas es la excrecion.

Como ya fue mencionado en la introduccion de la Parte B, la relacion atdmica O:N es
el resultado de la combinacién de dos pardmetros, el consumo de oxigeno y la excrecidn
nitrogenada, los cuales varian independientemente frente a condiciones estresantes. Sin
embargo, la relacién O:N obtenida no solo depende de la magnitud de los cambios sino
también de si ambos parametros cambian en igual proporcién, ya que en ese caso el valor
O:N se mantendria sin variaciéon (Mayzaud & Conover, 1988). Es por ello que por si sola la

relacion O:N no indica en forma completa lo que sucede a nivel fisioldgico, por lo cual en
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este tipo de andlisis deben incluirse las tasas individuales para poder hacer una lectura
adecuada de la relacion O:N.

Teniendo en cuenta los valores de la relacién atdmica O:N sugeridos por Mayzaud &
Conover (1988), este parametro disminuyé en los isdpodos expuestos a las mayores
concentraciones de ARd y de BG, por lo cual, el metabolismo podria tender a cambiar desde
una relacién proporcional entre lipidico y proteico hacia un metabolismo exclusivamente
proteico, lo cual es considerado un sintoma de estrés (Tedengren et al., 1999). Sin embargo,
estas disminuciones en el valor O:N provienen de diferente tipo de respuesta de los
organismos, ya que los expuestos a ARd presentaron una disminucién significativa en la tasa
de consumo de oxigeno y los expuestos a BG una tendencia de mantenimiento, mientras
que en ambos casos la excrecién nitrogenada aumentd con la concentracién del efluente.
Por otra parte, si bien los organismos expuestos a AGd presentaron valores bajos de la
relaciéon O:N, el mismo mostré un incremento conforme aumenté la concentracién de
efluente, hecho que se corresponde con la disminucion de la excrecidn nitrogenada.

En los anfipodos, las tendencias variaron de acuerdo al efluente ensayado,
representando el valor O:N un metabolismo proteico solamente frente a la exposicién a ARd,
lo cual estaria indicando que los organismos se encontraban estresados. Por otro lado, esta
relacion no varidé significativamente en los anfipodos expuestos a AGd y BG, lo cual no
significa que los organismos respondan de la misma manera a ambos efluentes. Si bien en
ambos casos el consumo de oxigeno aumento, solo se registré un aumento en la excreciéon a
la maxima concentracion de efluente en los anfipodos expuestos a AGd, sugiriendo que en

este parametro se hicieron los ajustes metabdlicos necesarios para la supervivencia.

Al analizar los resultados del RIB/n, el cual integra biomarcadores bioquimicos y
fisioldgicos, se registraron importantes variaciones en los valores iniciales de este indice.
Estas diferencias podrian deberse a que los organismos utilizados en los tres ensayos fueron
recolectados en distinta época del afio por lo cual podrian presentar distintos niveles base
en los biomarcadores determinados. Ademas de la posible variacion estacional, otro factor
que podria incorporar variabilidad inicial (pero que luego se logra equilibrar con el periodo
de aclimatacidn) es el estrés provocado en los organismos por el traslado desde el ambiente

natural al ambiente controlado de laboratorio. Es por ello que ha sido previamente
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mencionada la importancia de conocer cudles son los niveles base de los biomarcadores
utilizados en el estudio.

El hecho de que la concentracién de 60% de los efluentes ARd y BG provoque mayor
estrés que la de 20% en los organismos ensayados refleja y concuerda con los valores de los
parametros fisicoquimicos obtenidos mediante el monitoreo ambiental (Parte B), es decir,
dichos efluentes presentan aportes tipicamente urbanos, mientras que AGd mantiene una
mejor calidad de agua debido al gran caudal que posee este arroyo a lo largo su trayecto.

En el presente trabajo se realizaron en primera instancia, bioensayos con agua de
linea de costa (denominados preliminares), los cuales resultaron ventajosos para el disefio
final de los bioensayos definitivos. En aquellos bioensayos preliminares se observd que la
dilucién de los efluentes tomados de linea de costa era muy alta (por el importante grado de
mezcla con el agua de mar). A partir de los valores de los parametros fisicoquimicos (los
cuales resultaron similares a los correspondientes al agua de mar), de la escasa mortalidad
observada en los isdpodos expuestos y de la escasa variacion de los biomarcadores
determinados, se puede deducir que el efecto téxico de los efluentes puede verse "diluido"
en gran medida por la mezcla con el agua de mar. Por otro lado, los organismos residentes
utilizados en este estudio presentaron pocas variaciones en relaciéon a los biomarcadores
determinados, lo cual podria deberse a que estos organismos se encuentran bien adaptados
a las condiciones ambientales presentes o que los biomarcadores bioquimicos estudiados no
fueron los mas adecuados para detectar respuestas a las condiciones ambientales
especificas. Sin embargo, si fueron observadas respuestas mas precisas en los parametros
fisioldgicos determinados, lo cual demuestra que la variacion en el consumo de oxigeno y la
excrecion de amonio son la primera herramienta con la que cuentan para responder el

estrés ambiental.
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CONCLUSIONES PARCIALES

Los resultados obtenidos en el presente estudio en cuanto a la mortalidad a 96 horas
y a los valores del RIB de isépodos y anfipodos, se corresponden con el nivel de impacto de
los sitios estudiados, siendo ambos parametros mayores en los sitios de mayor compromiso
ambiental (ARd y BG). Ademds, fue demostrado que, a pesar del alto impacto que pueden
causar los efluentes urbanos sin tratamiento en la zona costera de la ciudad, no lograron
generar letalidad sobre los organismos evaluados ya que las supervivencias registradas
fueron altas, incluso frente a la exposicion a efluentes poco diluidos. Sin embargo, si fueron
observados ciertos cambios bioquimicos y fisioldgicos en los organismos. Mas aun, la
determinacion de parametros fisiolégicos ha demostrado ser una herramienta util en este
estudio debido a las respuestas inmediatas de los organismos para ajustar su metabolismo

segun las condiciones del ambiente.

Tanto la alta supervivencia como las respuestas precisas frente a la exposicion a
efluentes diluidos indican que estas especies se encuentran adaptadas a las fluctuaciones en
la calidad ambiental, siendo estas respuestas mdas contundentes particularmente en los
anfipodos. De hecho, en algunos casos se observaron respuestas de recuperacién en los
organismos al ser expuestos a condiciones controladas de agua de mar filtrada, lo cual

sugiere que posiblemente en su ambiente natural estarian sujetos a algin grado de estrés.

Finalmente, es importante remarcar que la dilucion que presentan los efluentes
urbanos con el agua de mar al ser volcados en la linea de costa, atenla de alguna manera el
efecto téxico de las sustancias que aportan los mismos, teniendo en cuenta que para dos de
los sitios estudiados el efluente puro provocd un 100% de mortalidad de los organismos. Sin
embargo, serd necesario evaluar la toxicidad a largo plazo debido a la acumulacién de dichas

sustancias en el ambiente natural.
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CONSIDERACIONES FINALES

El presente estudio reviste gran importancia tanto desde el punto de vista cientifico
como desde la dptica social.

Los resultados obtenidos sobre el nivel de calidad de las aguas de los principales
cursos que atraviesan la ciudad de Ushuaia demuestran que la zona costera del sistema
Bahia Ushuaia- Encerrada- Golondrina es el receptor final de las sustancias causantes de
eutrofizaciéon. El aporte al sistema de la descarga de los efluentes domésticos sin
tratamiento resulta ser perjudicial tanto para la calidad del ambiente y la salud de la
poblacién, como para las actividades econdmicas de la ciudad ya que la mayor atraccion que
presenta Ushuaia para los turistas es el paisaje saludable y pristino que posee.

Por otro lado, la generacién y la disponibilidad de nueva informacion sobre la calidad
del ecosistema acudtico son esenciales para que las autoridades competentes puedan
utilizarla como insumo al momento de reparar y ampliar el sistema cloacal de la ciudad,
incluyendo la construccion de plantas de tratamiento de efluentes cloacales e industriales.
En este sentido, parte de estos resultados fueron comunicados a la sociedad a través de
Informes al Concejo Deliberante y a la Intendencia de la ciudad, obteniendo resultados
positivos como la formacién de una Comisién para la realizacion del Plan de Manejo

Integrado Costero de la ciudad de Ushuaia, de la cual se formo parte.

Frente a la continua problematica ambiental que padece la ciudad, es importante
planificar la continuidad del programa de monitoreo, incluyendo otros puntos dentro de las
cuencas ya estudiadas (para poder situar mds precisamente los focos de mayor aporte
urbano), ademas de incorporar otras cuencas importantes, como por ejemplo el Rio Pipo,
sobre cuyo margen se estan desarrollando nuevas urbanizaciones, y sobre el cual a corto
plazo se instalara una nueva planta potabilizadora de agua para la ciudad. En este sentido, el
presente estudio también aporta datos sobre la calidad del agua que ingresa a las actuales
plantas potabilizadoras. Este hecho debe ser tenido en cuenta debido a que el cuidado vy
preservacién de las fuentes naturales de agua dulce de la ciudad de Ushuaia revisten gran
importancia, mas aun con el continuo avance de asentamientos irregulares en las zonas

boscosas mas altas de la ciudad. También debe considerarse profundizar el andlisis sobre la
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dinamica de los contaminantes en los turbales urbanos, los cuales actuarian como
depuradores naturales, hecho que aqui se evidencia al registrarse niveles mas altos en los

indicadores de aportes urbanos dentro del turbal respecto del punto de salida del mismo.

A través de los resultados obtenidos en la presente tesis doctoral, queda confirmado
que para lograr una buena caracterizacién del ambiente estudiado, resulta favorable
integrar los andlisis de pardmetros ambientales con la respuesta de organismos expuestos a
diferentes xenobidticos mediante bioensayos de toxicidad. La utilizacion de crustdceos
residentes del intermareal como organismos bioindicadores de la calidad del ambiente ha
sido exitosa en cuanto a las respuestas bioquimicas y fisiolégicas generadas por estos
individuos frente a los cambios de condiciones ambientales. Los resultados obtenidos en el
presente estudio a partir de bioensayos de tolerancia a estresores ambientales y a efluentes
urbanos indican que las especies estudiadas son tolerantes a las variadas condiciones que
puede ofrecer el ambiente, demostrando su gran versatilidad para desenvolverse en el
ambiente natural, pero a la vez manifiestan ciertos ajustes metabdlicos que sirven como
sefiales de alerta temprana frente a episodios de eutrofizacion del ambiente. Dada la forma
de respuesta de las especies residentes del intermareal, los anfipodos serian organismos
potencialmente mas adecuados que los isépodos para la evaluacidén de la calidad de las
aguas de la zona costera.

Ademas, la utilizacion de herramientas de integracién como los indices de calidad de
agua, el andlisis multivariado y los indices de respuesta de biomarcadores ha reflejado
adecuadamente el estado general ambiental del area de estudio.

La inclusién en el presente trabajo de bioensayos con un crustaceo de alto valor
comercial como es la centolla, ha permitido evidenciar que los cambios en la calidad de las
aguas costeras, como es el incremento de compuestos nitrogenados de origen antrépico,
podrian impactar negativamente sobre las poblaciones naturales de dicho crustdceo. En
particular, podrian verse seriamente afectados los estadios tempranos de desarrollo, lo cual
impactaria en el reclutamiento de la especie.

Finalmente, se desprende la necesidad de continuar con la realizacidén de bioensayos
de toxicidad para evaluar cudles son las sustancias presentes en los efluentes urbanos que
ejercen mayor efecto perjudicial sobre la biota residente y en ultima instancia, sobre el

ecosistema.
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ANEXO |

FUNDAMENTOS Y CALCULOS DE LAS TECNICAS UTILIZADAS EN LA MEDICION DE

PARAMETROS FISICOQUIMICOS Y MICROBIOLOGICOS

Nutrientes Inorganicos Disueltos

X/
°

X/
L X4

X/
L X4

itratos (NO5): en solucién sulfurica y fosférica, los iones nitrato forman con el 2,6-
dimetilfenol el compuesto 4-nitro-2,6-dimetilfenol dando una coloracién rosada que

se determina fotométricamente a 340 nm. El procedimiento es analogo a ISO 7890/1.

Nitritos (NO,”): en solucién acida, los iones nitrito forman con el cido sulfanilico una

sal de diazonio que reacciona con el diclorhidrato de N-(1-naftil)-etilendiamina dando
un producto de coloracién violeta rosada que se determina fotométricamente a 525

nm. El procedimiento es andlogo a EPA 354.1 y US Standard Methods 4500-NO,B.

Fosfatos (PO,”): en solucién sulfdrica los iones ortofosfato forman con los iones
molibdato el acido molibdofosférico. Este ultimo, con acido ascorbico, se reduce a
azul de fosfomolibdeno que se determina fotométricamente a 690 nm. El

procedimiento es anadlogo a EPA 365.2, US Standard Methods 4500-P E e I1SO 6978/1.

Silicatos (SiOs>): en solucién sulfdrica los iones silicato forman con iones molibdato un
heteropoliacido amarillo. Este ultimo se reduce a azul de silicomolibdeno que se
determina en espectrofotometro a 665 nm. El procedimiento es andlogo a US

Standard Methods 4500-SiO2 E.

Para cada nutriente, se realizé la correspondiente curva de calibracion para poder

cuantificar la concentracion final del mismo. Para esto se utilizaron soluciones estandar de

concentracién conocida: 1000 mg L™ NO5’; 1000 mg L™ NO,%; 1000 mg L™ PO,*y 1000 mg L™

Sios*.
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La concentracion final de los distintos nutrientes se calculé de acuerdo a las

siguientes férmulas surgidas de las correspondientes curvas de calibracién:

mg NOs L™ = (absM - 0.0713)/0.0118
mg NO,” L™ = (absM + 0.0882)/1.2145
mg PO,> L™ = (absM — 0.0304)/ 0.1675

mg Si0s* L™ = (absM — 0.0147)/ 0.297

donde absM es la absorbancia de la muestra medida en espectrofotometro

% Amonio (NH,'): la concentracion de amonio de las muestras se determiné de acuerdo
a la técnica del indofenol de Strickland & Parsons (1972). Para muestras que presentaban
baja concentracién de amonio, se utilizaron 25 mL de muestra, mientras que para aquellas
muy concentradas se diluyé la muestra 5, 10, 25, 50 o 100 veces, segun el caso. Para cada
medicidn se incluyeron blancos de agua destilada.

Analiticamente, la técnica del indofenol consiste en que la muestra de agua es
tratada a temperatura ambiente en un medio alcalino de citrato con hipoclorito de sodio y
fenol, en presencia de nitroprusiato de sodio el cual actia como un catalizador. Asi se forma
con el amonio un complejo, el azul de indofenol, cuya concentracion se mide en

espectrofotdmetro a 640 nm.
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También se realizé una curva de calibracion con 3 concentraciones de sulfato de
amonio (1.5,3y4.5ugat N L") en forma conjunta con las mediciones realizadas. A partir de
dicha curva se obtiene el valor F para la concentracién de 1.5 pg at N L™ el cual se utiliza en

el correspondiente calculo de concentracion.

La concentracién final de amonio se calcula utilizando la siguiente férmula:

mg N-NH; L™= (abs M _ abs B) x F x dilucion x 0.014

donde abs M es la absorbancia de la muestra y abs B la del blanco; F es el factor de
conversidn que se toma de la curva de calibracion (F= 3/(Es-Eb); donde Es es la absorbancia
dada por la recta para la concentracién de 3 mg N-NH; L? y Eb es la absorbancia del blanco)

y 0.014 es el factor de conversién de unidades (de ug at N-NH3 L'*a mg N-NH; L™).

Materia Organica Particulada

Esta técnica consiste en la determinacién del contenido de materia organica
particulada por oxidacidn humeda con dicromato de potasio en un medio de acido sulfurico
concentrado. Se mide la disminucidon en la absorbancia del color amarillo del dicromato
(Cr’™"), después de su reduccién (a Cr®*) por la materia orgéanica presente. Se utilizd un
espectrofotémetro leyendo la extincidon del blanco contra la muestra a 440 nm de longitud
de onda. Todas las determinaciones de muestras, estandares y blanco se realizaron por
duplicado.

Para la calibracion se utilizé una solucién estandar de glucosa de 300 pg mLY a partir
del cual se obtiene un factor F calculado como F= 120/E; donde E es la extincidon promedio

de los tres estandares.

La concentracion de MOP se calculé mediante la siguiente férmula:

mgCm~>=(11ExFxv)/V

donde E es la extincion medida del blanco contra la muestra; F el factor de calibracién; v el

volumen de solucion oxidante empleado (mL) y V el volumen de muestra filtrado (L).
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Sélidos Totales en Suspension

Previamente, los filtros de membrana de acetato de celulosa Millipore de 0.45 um de
poro y 47 mm de didmetro fueron sumergidos en acido nitrico diluido (0,7%) durante 48 h,
enjuagados varias veces con agua destilada y colocados en una caja de Petri plastica también
acondicionada con acido nitrico diluido. Luego fueron secados en estufa a 50 + 52C hasta
peso constante (48 h aprox.). Una vez secos, fueron pesados en balanza analitica (peso
inicial) y guardados hasta su utilizaciéon. Un volumen conocido de muestra fue filtrado a
través de los mismos y posteriormente fueron secados en estufa a 50 + 59C hasta peso

constante (48 h aprox.) y nuevamente pesados (peso final).

La concentracién de sélidos totales en suspension se calculd de la siguiente manera:

mg STS L™= (peso final — peso inicial) / volumen filtrado

Bacterias Coliformes Totales y Fecales

El test Colitag™ es un medio selectivo y diferencial capaz de detectar
simultaneamente coliformes totales y Escherichia coli en muestras de agua. Se basa en la
presencia de dos enzimas, la B-galactosidasa y la B-glucoronidasa, indicadoras de la
presencia de bacterias coliformes y de E. coli, respectivamente. El medio Colitag tiene
sustratos cromogénicos que, en presencia de dichas enzimas, son hidrolizados y generan
productos que liberan un color amarillo a simple vista 6 una fluorescencia azul frente a la luz

UV (365 nm). Mas precisamente:

/ B-galactosidasa \
ONPG ONP Coloracién amarilla

presencia de
bacterias coliformes
B-glucoronidasa
MuG MU Fluorescencia azul
\ con luz UV

presencia de
Escherichia coli

o J
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Previamente se realizaron analisis preliminares a fin de ajustar las diluciones
correspondientes a cada muestra. Teniendo en cuenta a priori la probable presencia de
bacterias coliformes en las mismas y de acuerdo a los andlisis preliminares, se procedié a
incubar la muestra cruda o diluida (en los casos en donde se esperaba que la cantidad de

bacterias fuera relativamente baja o relativamente alta, respectivamente).

En el caso de utilizar muestras crudas, se incubaron 10 tubos de ensayo que

contenian 10 ml de muestra con reactivo Colitag. Una vez transcurridas las 24 h, se verificé
el nimero de tubos con coloracién amarilla y con fluorescencia azul. Para contabilizar la
cantidad de coliformes se utilizé como referencia una tabla estdndar para el test NMP,
ingresando el nimero de tubos positivos y obteniendo el NMP/100mL vy los limites de
confianza al 95% superior e inferior de bacterias coliformes totales y fecales (E. coli) (APHA-

AWWA-WEF, 1998; Bennett et al 2000).

En el caso de utilizar muestras diluidas, se realizaron tres series de diluciones

consecutivas con cinco tubos cada una y 10 ml de muestra diluida en cada tubo. Se utilizaron
volumenes de muestra desde 1 ml (dilucion 1:10) hasta 0.00001 ml (dilucién 1:1000000). La
incubacidn se llevd a cabo de la misma manera mencionada previamente y luego de las 24 h
se verificd la cantidad de tubos positivos en cada serie. En este caso, se utilizd6 como
referencia otra tabla estandar en la cual se ingresa la combinacién de tubos positivos de las
tres diluciones ensayadas y se obtiene (para las diluciones 10%, 10"y 10%) el NMP/100mL y

los limites de confianza.

En el caso de haber utilizado series de diluciones diferentes a las presentadas en la

tabla, se utilizé la siguiente formula:

donde V es el volumen de muestra utilizado (mL) en la menor dilucidn realizada.

NMP/100 mL = (NMP/100 mL de tabla) x 10 / V ||
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ANEXO I

FUNDAMENTOS Y CALCULOS DE LAS TECNICAS UTILIZADAS EN LA DETERMINACION DE
BIOMARCADORES

Acetilcolinesterasa (Ellman et al., 1961)

La actividad de la Acetilcolinesterasa (AChE) se mide utilizando el sustrato andlogo
acetiltiocolina, el cual es convertido en tiocolina por la accién de esta enzima. La reaccién de la
tiocolina con el sustrato cromogénico acido ditionitrobenzoico (DTNB) conduce a la formacion del

acido nitrobenzoico, un anion amarillo, el cual absorbe fuertemente a 412 nm.

La actividad enzimatica se expresa en nM de sustrato hidrolizado* minuto™* mg proteinas™®y

se mide como el cambio en absorbancia por minuto (AAbs min™).

Actividad= AAbs min™ *6

0.0136 * 0.826 * mg proteina

Donde:

AAbs min™: (AAbs muestra min™ - AAbs blanco) * dilucidn de la muestra

6: VoIT / VolM = 0.3/0.05; donde VolT: volumen total ensayado en ml (muestra + solucion de
reacciéon= 0.3 ml) y VolM: volumen de la muestra en ml= 0.05 ml

0.0136: € (coeficiente de extincién molar -absorbancia de 1M de compuesto puro-) para el acido

tionitrobenzoico a 405 nm, en ml * cm™ * nmol™.
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Catalasa (Beutler, 1982)
La actividad enzimatica de CAT se determiné midiendo la disminucién de la absorbancia

debido a la descomposicion del perdxido de hidrégeno (H,0,) en espectrofotémetro a 240 nm.
La actividad especifica de la catalasa se expresa como micromoles de H,0, hidrolizado por
minuto por miligramo de proteina (umol min™ mg prot™), lo que equivale a 1 UCAT mg prot™ y se

calcula como:

Actividad = AAbs min™ *Dilucién

0,071 * V * mg proteinas

Donde:
AAbs min™: (Abs min™ muestra) — (Abs min™ blanco)

V: volumen de muestra

Glutatidn S- Transferasa (Habig et al., 1974)

La actividad enzimatica de GST se mide a través de la conjugacién del 1-cloro-2,4-
dinitrobenceno (CDNB) con el glutatiéon reducido (GSH), indicado como el incremento en la
absorbancia a 340 nm.

La actividad enzimatica se expresa en milimoles de CNDB conjugado por minuto por

miligramo de proteina (mmol min™ mg prot™) lo que equivale a 1 UGST mg prot™ y se calcula como:

Actividad enzimatica= AAbs min™ * dilucién

V * g * mg proteinas

Donde:
AAbs min™: (Abs min™ muestra) — (Abs min™ blanco)
€ (Coeficiente de extincién): 9.6 mM-1 * cm-1

V: volumen de muestra
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Lipoperoxidacion (Beuge & Aust, 1978)

La reaccién de peroxidacion a malondialdehido (MDA) que se forma por la ruptura de los
acidos grasos polinsaturados. MDA es el producto de la lipoperoxidacién que reacciona con
tiobarbiturico (TBA) para dar un producto rojo con pico de absorcién a los 535 nm.

La lipoperoxidacion se expresa en nanomoles de MDA formado por miligramo de proteina

(nmol MDA mg prot™).

Concentraciéon MDA= Abs

E * V * mg proteinas

Donde:
Abs: (Abs muestra) — (Abs blanco)
E (Coeficiente de extincién): 1,56 x 10°M cm™

V: volumen de muestra

Contenido de Proteinas Solubles (Markwell et al., 1978)

La técnica se basa en el procedimiento propuesto por Lowry (1951), pero con la utilizacion de
dodecil sulfato de sodio (SDS), el cual permite solubilizar las proteinas evitando utilizar soluciones
alcalinas que requieren mas tiempo de exposicion y evita asi la formacion de precipitados causados
por detergentes no idnicos o catidnicos. Se lee en espectrofotémetro a 750 nm y se cuantifica
utilizando una curva estandar de albumina bovina a partir de una solucién madre (concentracién 3.8

gdL?).
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