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Contaminacion antropica de los cuerpos de agua.
Estudio de su efecto sobre organismos del fitoplancton a escala ecologica y de

bioensayos de laboratorio.

En esta tesis se evalud el impacto de la contaminacion sobre organismos del
fitoplancton, a nivel ecologico e in vitro. Se caracterizaron las condiciones ecologicas del
arroyo Carabassa, contaminado por efluentes industriales y urbanos. Se analizo la
composicion del fitoplancton y biomarcadores de estrés oxidativo, determinandose un
elevado deterioro de sus aguas. Los sitios mas contaminados presentaron altas
concentraciones de metales y materia organica, excediendo los niveles permitidos. Los
grupos mas abundantes fueron las Chlorophyceae, Cyanobacteria y Euglenophyceae y los
parametros de estrés oxidativo mostraron los valores mas altos en el fitoplancton de los
sitios mas contaminados.

Se realizaron bioensayos toxicoldgicos con microalgas aisladas de un rio
contaminado por exceso de materia organica (MO) y metales pesados (rio Matanza).

Se estudi6 la respuesta de Phacus brachykentron a diferentes concentraciones de
MO. El aumento de MO determindé una menor tasa de crecimiento y deformaciones
celulares. Se modificaron caracteristicas sistematicas especificas, lo que implica que
organimos considerados como otras especies pueden ser ecomorfos del mismo taxon.

Se analizé el efecto del arsenito de sodio sobre el crecimiento, morfologia y
parametros de estrés oxidativo de dos cepas de Euglena gracilis, especie cosmopolita que
también habita relaves mineros con altas concentraciones de arsénico. Se emplearon
cultivos de dos cepas: UTEX (de una coleccion de cultivos) y MAT (aislada del rio
Matanza), en medio mineral y orgénico. El arsenito inhibi6 el crecimiento de manera dosis
dependiente, independientemente del medio. Aumentd el contenido de la sustancia de
reserva y el diametro celular. Los resultados sugieren la participacion de estrés oxidativo en

la toxicidad del arsenito y diferencias en la respuesta antioxidante de ambas cepas.

Palabras claves: Contaminacion, fitoplancton, Phacus brachykentron, materia organica,

Euglena gracilis, arsénico, estrés oxidativo.



Anthropogenic contamination of freshwater bodies.
A study on how it affects phytoplankton organisms at an ecological scale and in

laboratory bioassays.

The impact of contamination on phytoplankton organisms at an ecological scale
and in laboratory bioassays was evaluated. The ecological conditions of the Carabassa
stream, which is contaminated by urban and industrial effluents, were characterized. The
analysis of the phytoplankton composition and oxidative stress biomarkers determined a
high deterioration of its waters. The most contaminated sites had a high concentration of
metals and organic material, which exceeded the maximum permitted levels. The most
abundant groups were the Chlorophyceae, Cyanobacteria, and Euglenophyceae. The
highest oxidative stress responses were measured on the most contaminated sites.

Toxicological bioassays were performed in Phacus brachykentron, a microalgae
strain isolated from a river contaminated with excess of organic matter (MO) and heavy
metals (Matanza River). An increase in MO in the bioassays decreased the growth rate of
the organisms and increased cellular deformations. Specific characteristics used to identify
this species were modified, thus, organisms that might be consider a different species in the
wild might be ecomorphs of the same taxa.

The effect of sodium arsenite on the growth, morphology, and the oxidative stress
response of Euglena gracilis were analyzed. This species has worldwide distribution and
also inhabits mine tailings with high arsenic concentrations. Bioassays were performed in
mineral and organic media in two strains: one from a culture collection (UTEX) and
another isolated from the Matanza River (MAT). Regardless of the medium the
experiments were performed, the arsenic inhibition on the growth rate of both strains was
concentration dependent. The cellular reserves and the cellular diameter increased with
increased arsenic concentration. The results suggest that oxidative stress could be involved
in the toxicity of arsenite in Euglena, with differences in the antioxidant response between

both strains.

Key words: Contamination, phytoplankton, Phacus brachykentron, organic matter, Euglena

gracilis, arsenic, oxidative stress
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Contaminacion acuatica

Los cambios que se dan en la naturaleza por la interaccion de los seres vivos con el
medio fisico mantienen al sistema en un equilibrio dindmico (Lovelock y Margulis 1974,
Lovelock 1979, Lenton, 1998, 2004, Volk 2009, Carranza, 2013), el cual puede ser alterado
por fendmenos naturales y por accion del hombre. Como consecuencia de ello, la
concentracion de muchas sustancias naturales puede modificarse; y junto a la presencia de
nuevos componentes que irrumpen en los ecosistemas, la mayoria poco, o no
biodegradables, ese equilibrio natural puede tornarse inestable. Particularmente, en los
sistemas acuaticos esta realidad implica modificaciones de la composicion fisicoquimica de
las aguas naturales y de su diversidad de especies (Boyle, 1984; O’Farrell ef al., 2002)
afectando, de este modo, los patrones espacio— temporales de las comunidades que los
habitan. Cuando estos cambios ocurren por la accion directa o indirecta del hombre, de
modo que las aguas afectadas dejan de ser utiles para los fines habituales de su estado
natural, se dice que ese cuerpo de agua estd contaminado. Con el pasar del tiempo, los
efectos adversos de la contaminacion antrdpica sobre la vida en el medio ambiente han ido
incrementandose (His et al., 1999; Swaminathan, 2003). Al respecto, cabe destacar que las
modificaciones que se perciben como contaminacion son inevitables en la evolucion de un
ecosistema, particularmente en aquellos influenciados por el hombre (Margalef, 1983).

Los factores naturales que afectan la composicion de las aguas involucran diversos
tipos de fenomenos de los cuales el ecosistema puede, con el correr del tiempo,
reestablecerse y llegar a su equilibrio natural, o alcanzar uno nuevo. La importancia del
transporte y deposicion de materiales por la atmdsfera constituye un factor influyente en la
composicion quimica de las aguas. Se estimo que del total de la carga anual de fosforo y
nitrégeno presentes en un cuerpo de agua, el 13% proviene del aporte desde la atmodsfera
(Scheren, et al., 2004). También lo es la lluvia, que lava el suelo arrastrando so6lidos y
elementos disueltos a los sistemas acuaticos (Vega et al., 2014). Pero, el principal
contribuyente lo constituye la erosion hidrica de las rocas que aporta una gran cantidad de
minerales al agua de modo que su composicion quimica se relaciona con las caracteristicas
geologicas de la cuenca en cuestion (Neal ef al., 2000, Robles-Camacho y Armienta, 2000,

Quinn y Stroud, 2002). Por otro lado, la actividad biolégica también influye, aunque de
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otro modo, mediante el aprovechamiento de los componentes organicos € inorganicos
disponibles y mediante la excrecion de metabolitos por parte de los organismos.

Los factores antropicos son muy diversos y pueden clasificarse de acuerdo a la
ubicacion y periodicidad de sus aportes. Cuando las descargas pueden delimitarse
geograficamente, constituyen fuentes puntuales o fijas de contaminacién. Estas pueden ser
continuas, como lo son los vertidos de efluentes de plantas de tratamiento de residuos
cloacales e industriales, o intermitentes como lo son los desagiies de ciertas industrias y
aguas de alcantarillas, entre otras. En estos sistemas, es mas facil el seguimiento directo de
los cambios que se producen en el medio receptor, por lo que pueden ser controlados sin
dificultades. Contrariamente, cuando la descarga abarca zonas extensas no delimitadas, el
monitoreo y la regulaciéon es mas dificil. Algunos ejemplos de este tipo de fuentes no
puntuales o difusas, son las escorrentias provenientes de zonas urbanas y rurales, la
contribucion de aguas subterraneas contaminadas, la precipitacion atmosférica y el uso
recreativo de las aguas (FAO, 1981). Bajo estas circunstancias, el monitoreo y la regulacion
de estas fuentes es mas complicado, por lo cual son mas dificiles de controlar que las

fuentes puntuales de contaminacion.

Contaminantes y su impacto sobre la biota acuatica

El desarrollo de las actividades humanas y la creciente urbanizaciéon mundial que
implica el uso del agua, estdn perjudicando progresivamente la calidad de este recurso
(UNESCO, 2006). Una de las consecuencias directas de este “progreso” es la gran
productividad y el establecimiento de contaminantes en el ambiente, cuya presencia, como se
menciond anteriormente, altera su equilibrio ecoldgico. Estos pueden ser compuestos
naturales o de origen antropico (xenobidticos), con o sin toxicidad intrinseca, diferenciandose
de este modo, los que son toxicos de los que no lo son.

Entre estos ultimos se encuentra por ejemplo, la variacion térmica dada por el
ingreso de los efluentes provenientes de la actividad industrial. El aumento de la temperatura
del agua deriva en la disminucion de la solubilidad del oxigeno en ella, lo cual afecta
directamente a los organismos aerdbicos. Otros tipos de contaminantes no toxicos como

nutrientes, materia organica biodegradable y microorganismos patégenos provienen
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principalmente de los drenajes de tierras agricolas, de desechos domésticos e industriales, y
de la actividad ganadera y desechos hogarefios, respectivamente.

Algunos compuestos naturales, que son importantes para el crecimiento de muchos
organismos acuaticos, pueden actuar como contaminantes a altas concentraciones. Al
respecto, algunos metales esenciales (Fe, Mn, B, Zn, Cl, Cu, Ni) pueden ser limitantes en
bajas concentraciones y a medida que sus niveles se incrementan, alcanzan concentraciones
que resultan Optimas para el desarrollo de muchas funciones bioldgicas, actuando muchos de
ellos como cofactores de proteinas (Marschner, 1993; Lee & Allen, 1998; Sigg et al., 1999;
Glaesener et al., 2013; Malasarn et al., 2013; Jain et al., 2015; Kropat et al., 2015). La
introduccion de agentes quelantes en cultivos de microalgas con metales, ha sido de gran
utilidad para estudiar la importancia de sus concentraciones en el crecimiento de estos
organismos (Wheaton, 1982). Sin embargo, cuando los niveles de metales exceden las
concentraciones Optimas, se ha visto que sus efectos sobre estos organismos son adversos
(Baos et al., 2002; Ramanan et al., 2016). Lo mismo puede ocurrir con otro tipo de
compuestos. Tal es asi, que la materia organica disuelta en el agua naturalmente en sistemas
no contaminados resulta favorable para el desarrollo de muchos microorganismos
fitoplanctonicos; pero en exceso, puede resultar nociva para su desarrollo. Particularmente, en
algunas especies de euglenofitos, se ha visto que el exceso de estos compuestos produce una
seriec de alteraciones a nivel celular que conducen finalmente a una disminucion del
crecimiento poblacional (Nannavecchia et al., 2014, Conforti ef al., en prensa).

Por otro lado, el excesivo aporte de materia organica biodegradable de origen
antropico como la proveniente de las descargas de detergentes, aumentan las concentraciones
de fosfatos, nitratros y cloruros en las aguas, lo cual provoca un enriquecimiento de nutrientes
que afecta a la biota acuatica (O’Farrel et al., 2002). Como consecuencia de esto ultimo, se
produce una descompensacion entre los procesos bioldgicos de sintesis y de degradacion de la
materia orgénica, que afecta especialmente a la biomasa algal y bacteriana (Huntsman &
Sunda, 1980; Smith & Schindler, 2009). Los primeros efectos de la contaminacion organica
en el agua implican una disminucion del oxigeno disuelto, lo cual ocasiona la eliminacion y
reemplazo de especies con alta demanda de oxigeno, aumentando los organismos con

metabolismo anaerdbico, muchos de ellos patdogenos. Como resultado de este proceso
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denominado eutrofizacion, se produce un aumento de la biomasa y un empobrecimiento de la
biodiversidad del ecosistema afectado (Cosme et al., 2015; Srivastava et al., 2015).

Entre los xenobiodticos, se encuentran los plaguicidas, que son utilizados
intencionalmente para destruir o controlar plagas como las de insectos, moluscos,
microorganismos y hierbas, entre otras, que interfieren en la productividad de alimentos,
propagan o son vectores de enfermedades, o causan molestias en los seres humanos y
animales. La mayoria de los casos de contaminacion por plaguicidas en los cuerpos de agua
se deben al uso descuidado o abusivo de estos compuestos, ante los cuales inevitablemente
quedan expuestos otros organismos “no blanco”, que son afectados perjudicialmente directa
o indirectamente. En la actividad agricola se usan una gran variedad de pesticidas, entre
ellos los herbicidas, insecticidas, fungicidas, nematocidas y rodenticidas, de los cuales los
dos primeros son los de mayor uso en Argentina (CASAFE, 2015). Por otro lado, la
probabilidad de que se contamine el ambiente por hidrocarburos del petroleo es alta
(Ferrera-Cerrato et al., 2006), debido a que en las sociedades modernas se hace uso
excesivo de una gran variedad de estos compuestos tales como la gasolina, el kerosén, el
aceite combustible, el aceite mineral y el asfalto. Estos estan constituidos por una mezcla de
sustancias quimicas de carbono e hidrogeno derivadas originalmente del petroleo crudo.
Estos contaminantes pueden llegar al ambiente terrestre o acuatico a raiz de derrames
accidentales desde las industrias manufactureras o como productos secundarios a raiz de su
uso comercial o privado. En caso que sean liberados al suelo, ellos pueden adherirse a sus
particulas permaneciendo asi durante mucho tiempo, o ser degradados por
microorganismos. También pueden movilizarse hacia el agua subterranea y, desde alli,
evaporarse y pasar al aire o disolverse alejandose del area de liberacion. En contacto con el
agua superficial, pueden flotar formando una capa delgada, evaporarse o dirigirse y
acumularse en el sedimento del fondo pudiendo afectar a peces y a otros organismos que se
alimentan del bentos. Otros contaminantes altamente toxicos son los hidrocarburos
aromaticos policiclicos (HAPs), producidos durante la incineracién incompleta del carbon,
el petréleo, el gas, la madera, la basura y otras sustancias orgdnicas. Existen mas de 100
clases diferentes, algunos se encuentran naturalmente en el ambiente y otros son
xenobioticos. Los HAPs de mas de 4 anillos bencénicos son muy poco solubles y tienen

una mayor recalcitrancia (Petro Cardona & Mercado Montero, 2015). Los mds toxicos son
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los subproductos organoclorados que se forman, tales como dioxinas, dibenzofuranos,
bifenilos y bencenos policlorinados, todos ellos no biodegradables. Es asi que el mayor
peligro asociado a estos compuestos es la bioacumulacion a lo largo de la cadena trofica y
su persistencia en el tiempo. Este proceso comienza por el ingreso de los HAPs en la
comunidad fitoplanctonica (Allen-Gil et al., 1997), quien puede metabolizarlos o
biotransformarlos (Tiko et al., 1997; Semple et al., 1999; Yang et al, 2002).

Los metales pesados, todos aquellos que poseen una densidad mayor que cinco
(Whitton, 1984), se dispersan por fendmenos naturales y/o por las actividades humanas
relacionadas con la industria quimica, la metalurgica, la actividad agricola intensiva, la
descarga de plantas de tratamiento municipales o industriales, la utilizacion de combustible
fosil, la produccion de cemento y la actividad minera (Xue et al., 2003; Potikha, 2012;
Chernova et al., 2105). Los mas importantes en funcion del dafio que ocasionan al medio
ambiente, considerados de este modo por la Agencia de Proteccion Ambiental de los Estados
Unidos (US EPA), son: el arsénico, el cadmio, el cobalto, el cobre, el mercurio, la plata, el
plomo, el selenio, el titanio y el zinc. Su grado de toxicidad y de tolerancia, varia de un metal
a otro y depende de su concentracion y de su movilidad en el ambiente, que a su vez depende
de su especiacion quimica, persistencia y tendencia a la acumulacién o bioacumulacion
(Horcsik et al., 2006; Domenech & Peral, 2008; Kumar, et al., 2012; Jasrotia et al., 2014). El
termino especiacion alude a la presencia de los metales en el agua en varias formas o
“especies metalicas” que se distribuyen en una fraccion soluble y una insoluble. Entre las
formas de la fraccion soluble se encuentran el i6n metal libre en diferentes estados de
oxidacion, y el asociado formando complejos organicos e inorganicos simples. La fraccion
insoluble comprende los coloides organicos e inorgénicos, los ligados a superficies de 6xidos
de hierro y manganeso, y aquellos asociados a particulas so6lidas con superficie cargada
negativamente (Stumm y Morgan, 1996). De todas estas formas, el i6n metal libre es la que
determina la disponibilidad o la toxicidad de los metales para los organismos (Campbell,
1995). Asimismo, muchos ligandos organicos simples pueden incrementar la incorporacion
intracelular de metales (Errécalde y Campbell, 2000; Wang et al., 2013).

En presencia de metales, las células desempefian dos tareas de vital importancia para
mantener un equilibrio en relacién con los iones de estos elementos presentes y disponibles en

el medio circundante. La primera es seleccionar aquellos metales pesados esenciales para el

17



crecimiento y excluir a los que no lo son, y la segunda es mantener concentraciones
intracelulares optimas de los iones esenciales (Cobbett y Goldsbrough, 2002). Los limites de
las concentraciones toxicas en el ambiente, difieren para cada metal, acorde con el nivel de
susceptibilidad de los organismos que afecta y dependen de los efectos fisiologicos asociados

(Sengupta, 2002) (fig. 1).
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Figura 1. Efectos fisioldgicos (nutricional o inhibitorio) de los metales pesados en los seres
vivos. cc: concentracion critica; cf: concentracion fisioldgica. Figura adaptada del trabajo

de Sengupta (2002).

Muchos cationes funcionan como macronutrientes celulares, ellos corresponden al
grupo de los cationes fuertes tales como el sodio (Na"), el potasio (K”), el magnesio (Mg*") y
el calcio (Ca®"). Estos forman complejos solubles con fluoruro (F) y ligandos que contienen
oxigeno (O%), y precipitados solubles al unirse con grupos hidroxilo (-OH), carbonato (CO3™)
y fosfatos (PO,>). El Ca®", por ejemplo, es un mensajero intracelular que se une a proteinas
por los grupos funcionales carbonilo (-CO), carboxilo (-CO,H) y -OH activando multiples
funciones celulares. Otro cation vital es el Mg®", el cual se enlaza al nucledtido ATP inactivo
y forma el complejo ATP-Mg activo biologicamente, ademés es indispensable para la
estabilidad de todos los compuestos polifosfatados de las células incluyendo a aquellos
relacionados con la sintesis de los acidos nucleicos al actuar como cofactor de la ADN
polimerasa. Por otro lado, el Mg®" es la base estructural de la molécula de clorofila. Otros

cationes constituyen micronutrientes esenciales u oligoelementos que actlan como cofactores
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de proteinas y de enzimas. Estos son el cobre (Cu®), el zinc (Zn*") que forman complejos
solubles con ioduro (I-), cloruro (Cl-), sulfuro (S* ), sulfhidrilo (SH-) o cianuro (CN-), y
metales de transicion como el hierro (Fez+, Fe 3+), cobalto (C02+), manganeso (Mnﬂ),
molibdeno (Mo®"), niquel (Ni*") y cobre (Cu*") que establecen uniones a S* y SH™. Por
ejemplo, el Fe*™ es cofactor de la enzima ferredoxina que interviene en la fijacion de
nitrégeno, y ademas junto con el Cu”” son cofactores de diferentes enzimas que actian en el
transporte de electrones en el proceso de fotosintesis y respiracion celular. Otros cationes
esenciales lo son el Mo®, que es cofactor de la enzima nitrato reductasa importante en la
asimilacion del nitrogeno, y el Zn®" que funciona como cofactor de la ADN y ARN
polimerasas, enzimas que interviene en la replicacion y transcripcion de los acidos nucleicos.

Otros cationes metalicos como el Cd*, el Hg2+, el Cr’*, el Pb*, el Ni* y el
metaloide arsénico (As *" %) por ejemplo, se los consideran “no esenciales” al no formar
parte de procesos bioldgicos. Al no ser estos biodegradables pueden acumularse por procesos
de bioconcentracion y transferirse a los diferentes niveles troficos dando lugar a fendémenos
de biomagnificacion (Deacon y Driver, 1999; Pistocchi et al., 2000; Azizur Rahman et al.,
2012; Birungi & Chirwa, 2015). A su vez, independientemente de su concentracion en el
medio, pueden ser facilmente absorbidos por la biota acudtica sobre la que ejercen diversos
efectos (Cervantes et al., 2006), como unirse a componentes celulares vitales tales como
proteinas, enzimas y acidos nucleicos, e interferir con el funcionamiento celular. De este
modo, interfieren con procesos celulares vitales como el crecimiento (Cordero et al., 2005;
Jyothi et al. 2012; Becaro et al., 2015) y la fotosintesis (Kuepper et al., 2002, Perales y
Gonzalez-Moreno, 2007; Wang et al., 2012; Suresh Kumar et al., 2014), alteran la
permeabilidad de la membrana plasmatica celular por la sustitucion de grupos fosfatos de
moléculas biologicas como los fosfolipidos y proteinas integrales de la membrana (Rai et al.,
1991; Miot et al., 2009, Wang et al., 2013; Azizur Rahman et al., 2014), generan especies
reactivas de oxigeno desencadenando dafio oxidativo a biomoléculas tales como lipidos,
proteinas y acidos nucleicos (Lage et al., 1994 a; Wong et al., 1994; Girotti, 2001; Watanabe
et al., 2003; Mallick, 2004; Rocchetta et al., 2006 a, b; Rocchetta et al., 2007; Nowicka et al.,
2016) y diferentes respuestas antioxidantes (Yang et al., 2002; Lei et al., 2003; Watanabe y
Suzuki, 2004; Suman et al., 2015).
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Indicadores de contaminacion acuatica

Los cambios en la calidad del agua pueden ser determinados y monitoreados a
través de la medicion y la evaluacion de diferentes parametros indicadores. Estos se
diferencian en indices bioldgicos y fisicoquimicos. Los primeros se basan en
determinaciones cuantitativas y cualitativas de la ictiofauna, la fauna bentonica de
invertebrados, los macroéfitos, el zooplancton, el bacterioplancton, el fitoplancton y el
fitobentos, entre otros. Los fisicoquimicos implican una serie de mediciones de los factores

abidticos del sistema (tabla 1).

Tabla 1. Indicadores abidticos de la calidad del agua

Parametros

Hidrologicos ¥
Fisicoquimicos generales morfométricos Fstéticos Radioactivos

temperatura candal percepcion de olores ermisiones de
radiacidn alfa,

turbidez y transparencia  profundidad observacion de manchas, beta y gamma

color longitud colores vy material flotante

golidos suspendidos
y disueltos

pH
oxigeno disuelto

demanda biolégica
de oxigeno (DBO)

demanda quimica
de oxigeno (DQO)

nutnientes (nfrégeno
y fosforo)

compuestos organicos
€ INOTganIcos

Habitualmente, el monitoreo y la evaluacion de la calidad del agua de los

ecosistemas acuaticos se realiza mediante la determinacién de parametros fisicoquimicos,
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debido a que es el método mas directo para la obtencion rapida de resultados precisos en
valor absoluto. La ventaja de estas mediciones consiste en que la mayoria de ellas se
pueden realizar in situ y de esos resultados se puede inferir el estado de ese sitio. Si la
medicion se realiza sobre el efluente contaminante se podran preveer las medidas que
permitan operar controles sobre esas descargas. Como desventajas se pueden indicar que
proporcionan informaciéon parcial y puntual al momento del muestreo. Es decir, no
contemplan las variaciones en la cantidad de contaminantes que ingresaron al sistema o sus
intermitencias, como asi tampoco si hubo descargas de contaminantes anteriores al
momento del monitoreo. Por lo tanto, los resultados obtenidos de este analisis, dan una idea
de las condiciones del agua en un momento especifico y no permiten interpretar lo
acontecido tiempo atras en ese curso de agua. Por otro lado, aquellas sustancias que pueden
bioacumularse podrian no ser detectadas si las técnicas analiticas aplicadas no son lo
suficientemente sensibles, y lo mismo sucede cuando el monitoreo fisicoquimico se realiza
en zonas alejadas del foco de contaminacién. Mas alin, para la deteccion de sustancias
toxicas, el analisis quimico revela solo la existencia de sustancias para las cuales este
estudio ha sido disefiado, ignorando otras.

Frente a la limitacion que ofrece el tipo de monitoreo fisicoquimico, surge la
necesidad de contar con informacion que refleje la integridad ecologica global y los
cambios ambientales significativos. Dado esto, ademds de estos parametros, se hace
necesario conocer las caracteristicas bioldgicas del ecosistema en cuestion. Esta
informacion integrada de todas las variables, bidticas y abidticas actuando
simultineamente, nos brindan una idea mas acabada de la situacion (Whitton y Kelly,
1995). El monitoreo bioldgico tiene como principal ventaja, el proporcionar una vision
integrada y extendida en el tiempo de la calidad del agua, dado que los organismos
responden a la totalidad de las condiciones ambientales acontecidas a lo largo de sus vidas.
De este modo, ellos son una evidencia indirecta de los factores que actuaron tiempo atras o
de vez en cuando en el ambiente y que no podrian ser registrados en uno ni en varios
muestreos fisicoquimicos repetidos.

Los estudios implicitos en el monitoreo bioldgico analizan respuestas que varian
en cuanto a la abundancia y distribucion de los organismos. Entre ellas se encuentran las

respuestas individuales que se dan en horas a semanas y que pueden ser de tipo
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bioquimica, fisioldgica, morfologica y/o comportamental. Para clasificar y obtener la
abundancia de organismos de una muestra de agua natural, se elaboran listas de especies,
por ejemplo, relacionadas con sitios con diferente grado de contaminacion, y se realizan
recuentos para estimar su cantidad relativa. La integracion de estos resultados posibilita la
elaboracion de indices de biodiversidad. La interpretacion de esta informacion, es de gran
utilidad en la busqueda de especies y asociaciones de organismos como indicadores
ecologicos. También se pueden analizar las respuestas supraorganismo en las que se tienen
en cuenta datos provenientes de semanas a afios del sistema en estudio. Se pueden evaluar
cambios en la estructura y la dindmica de las comunidades, alteraciones de la biomasa y de
la productividad, alteraciones de las tramas troficas, reduccion de la tasa de descomposicion
organica y modificaciones en los ciclos biogeoquimicos.

Como se comentd anteriormente, la calidad del agua tiene incidencia directa en la
salud de los organismos y en el equilibrio de los ecosistemas. Es asi que la contaminacion
disminuye el valor del recurso natural, ya sea por perder su condiciébn de poder ser
utilizado como fuente de agua potable, o por el deterioro de su capacidad de sustento de las
comunidades que la habitan. De este modo, con el objetivo central de conservar la
salubridad e integridad de los ecosistemas acuaticos se han desarrollado diversos “indices
de calidad del agua” que informan del estado general de las aguas en funcion de rangos de
calidades establecidos. Estos indices se construyen fundamentalmente en base a parametros
fisicoquimicos (Lamontagne y Provencher, 1977; Queralt, 1982) e indicadores bioldgicos
(Shannon y Weaver, 1949; Woodiwiss, 1964; Hellawell, 1978 y Alba-Tercedor et al.,
2002). Estos se valen de los denominados “niveles guia de calidad del agua” que son rangos
numéricos asignados en funcion del uso que va a tener ese recurso, los cuales permiten
controlar y mejorar su utilidad especifica. Para su elaboracion se toma como nivel de
referencia el de las aguas no contaminadas, a partir del cual, y en base a criterios de
ecotoxicidad, se establecen los diferentes niveles de proteccion. Pasados estos umbrales, las
condiciones que ofrece el cuerpo de agua resultan perjudiciales sobre los organismos,
indicando niveles letales y subletales de toxicidad.

En resumen, para establecer estandares de calidad del agua y determinar el nivel
aceptable de un contaminante, se requiere de la informacion obtenida del relevamiento

fisico y quimico, del monitoreo bioldgico y de las investigaciones ecofisiologicas y
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toxicologicas. Estas tltimas se realizan en el laboratorio mediante bioensayos de toxicidad
estandarizados, empleando especies ya establecidas como modelo biologico o especies
autoctonas. Como ejemplo, se encuentran los protocolos implementados por la US EPA,
1994 (United States Environmental Protection Agency). Los bioensayos de toxicidad
permiten predecir y cuantificar el efecto de los contaminantes mediante el andlisis de
variaciones en parametros bioquimicos, fisioldgicos, comportamentales y poblacionales y
posibilitan evaluar la toxicidad subletal. La integracion de toda esta informacion posibilita
establecer medidas de control de la contaminacion, el chequeo de la eficiencia de los
tratamientos de desechos aplicados y la formulacion de mejores estrategias para el manejo

de las aguas.

Bioindicadores y biomarcadores de contaminacion acuatica

Los bioindicadores son organismos o comunidades, que por su presencia y
abundancia proveen alguna informacion, ya sea cualitativa, cuantitativa o ambas, de las
condiciones ambientales imperantes en un determinado lugar (Hellawell, 1978). Ellos
pueden emplearse como sefales de alerta que reflejan el estado de "salud" de un sistema
(Bellinger y Sigee, 2010) ya que su existencia, sus caracteristicas estructurales y sus
respuestas cambian al modificarse las condiciones ambientales. De ahi su utilidad en
estudios de evaluacion de calidad del agua, especialmente en sistemas contaminados cuyas
condiciones, en su mayoria complejas, son el resultado de muchos factores dificiles de
separar (Ghetti, 1980). La diversidad de organismos indicadores de contaminacion acuatica
es amplia y, aunque la gran mayoria de ellos pertenecen a los niveles inferiores de la
cadena trofica, incluyen bacterias, protistas, macrofitas, peces y macroinvertebrados.

La eleccion y clasificacion de los organismos bioindicadores se realiza segun
diferentes criterios, basados en su sensibilidad, tipo y medicion de su respuesta a los
contaminantes (Capo-Marti, 2002). Lo mas habitual, consiste en percibir el nivel de
sensibilidad que tienen algunas especies frente a diferentes estimulos ambientales,
existiendo un amplio espectro de reaccion, desde las muy sensibles hasta las resistentes,
pasando por todas las gradaciones intermedias. Los organismos también pueden

diferenciarse segun el tipo de respuesta que expresan frente a las alteraciones ambientales.
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Asi es que pueden encontrarse los detectores, cuyas respuestas implican entre otras,
cambios en la vitalidad, la mortalidad, la capacidad reproductiva y la abundancia. Los
explotadores, por su presencia indican alta probabilidad de que haya ocurrido una
perturbacion y como consecuencia traen aparejado la eliminacion de especies
competidoras, provocando una abundancia repentina de estos bioindicadores. Los
centinelas, funcionan como “alarmas” de deteccion de contaminantes por su alta
sensibilidad y rapida respuesta. Los acumuladores, generalmente son resistentes a ciertos
compuestos que pueden absorber y acumular. Por ultimo, los organismos de prueba o
modelos, son los usados en ensayos de laboratorio para detectar la presencia y
concentracion de toxicos. También se los puede diferenciar de acuerdo a la posibilidad de
medida de su respuesta. Los bioindicadores en sentido estricto indican con su presencia y
abundancia o su ausencia los efectos de un factor ambiental de forma cualitativa. Por otro
lado, los biomonitores son especies que indican de manera cuantitativa la perturbacion
ambiental (Whitton, 1984), ya que sus respuestas son proporcionales al grado de la
alteracion.
Para que un organismo pueda ser calificado como un bioindicador debe reunir una
serie de requisitos, a saber:
e ser especies estenoicas, es decir organismos adaptados para ocupar un nicho ecoldgico
muy estrecho, en el que al cambiar sus condiciones se les hace muy dificil readaptarse;
e ser sedentario, para permitir un analisis efectivo de las perturbaciones;
¢ ser abundante bajo condiciones favorables;
e ser facilmente identificable, para lo cual se debe disponer de claves de identificacion
taxondmica adecuadas que permitan una correcta interpretacion de los datos;
e ser bien conocido en cuanto a su tolerancia ecoldgica, sus requerimientos y sus
adaptaciones para resistir la contaminacion aguda y cronica;
e ser facil de muestrear y de cuantificar;
e estar asociado a una abundante informacién autoecoldgica, para la realizacion de un
buen analisis de los resultados de estudios de contaminacion o indices bidticos;

e tener importancia econdmica como recurso, perjuicio o peste;

24



e acumular ficilmente los contaminantes, lo cual permite inferir sobre los niveles de estos
en el ambiente, y asi facilitar la comprension de su distribucion en funcion del nivel de
los contaminantes;

o ser facilmente cultivable en el laboratorio;

e tener baja variabilidad, tanto genética como en su funcion en la comunidad biologica
(Hellawell, 1986; Bellinger y Sigee, 2010).

Las investigaciones sobre los bioindicadores de contaminacion implican dos
niveles de estudio. Se pueden hacer investigaciones autoecologicas, mediante las que se
establecen los limites de tolerancia de una especie a una sustancia o a una mezcla, o por
ensayos ecotoxicologicos desarrollados en el laboratorio. Por otro lado, el otro nivel
corresponde a los estudios sinecologicos, que se basan en la observacion y el anélisis de las
relaciones entre las diversas especies de organismos de una poblacion y el medio que
habitan.

En los casos en que los cambios inducidos por los contaminantes sean demasiado
complejos y no son visibles rapidamente, el uso de organismos indicadores retardaria la
prediccion de la calidad ambiental (Depledge et al., 1993). En esta situacion, el uso de
marcadores que puedan proporcionar un prondstico temprano de advertencia sobre la
calidad del agua, constituye una medida adecuada para la solucion a ese problema. Para
ello, se caracterizan distintos marcadores a nivel molecular, bioquimico, celular y
fisiologico, que responden a cambios ambientales y reciben el nombre de biomarcadores.
Peakall (1994) los define como una respuesta bioldgica a uno o mas productos quimicos,
que da una medida de la exposicion y, a veces también, de efecto toxico. En general, los
biomarcadores se definen como medidas cuantitativas de cambios en el sistema bioldgico,
las que pueden estar relacionadas con la exposicion a sustancias quimicas ambientales
(OMS, 1993). Dichos cambios son indicativos de la toxicidad de los xenobidticos (Lam y

Gray, 2003; Van der Oost et al., 2003).

Indicadores fitoplanctonicos

Los organismos de la comunidad fitoplanctonica cuentan con una serie de

caracteristicas fundamentales que los hace ventajosos en cuanto a su utilidad como
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indicadores de la calidad del agua, ya que en muchos casos permiten una rapida evaluacion.
Ellos responden rapidamente a los cambios ambientales por ser muy sensibles a los toxicos,
aun mas que organismos tales como invertebrados y peces (Lewis, 1995). Ademas,
presentan ciclos de vida cortos con curvas de crecimiento exponencial, son faciles de
cultivar y muestran una rapida respuesta fisiologica, por lo cual los efectos de los toxicos
pueden detectarse rapidamente.

La escala de tiempo en la que suceden las perturbaciones en la comunidad

fitoplanctonica, como consecuencia de cambios en el ambiente, abarca desde segundos

hasta afos (fig. 2).
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Figura 2. Respuestas jerarquicas de las algas a las alteraciones de la calidad del
agua. La diferencia en el tiempo de respuesta se relaciona a diferentes aspectos de la
comunidad algal: “sub-organismos” a la izquierda, individuos en el centro y poblacion a la

derecha. Figura adaptada del trabajo de Adams (2005).

El monitoreo ambiental implica la observacion y el seguimiento de las respuestas a

nivel de biomarcadores y especies bioindicadoras (Adams, 2005). Aunque la rapida
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respuesta de los biomarcadores los hace utiles como sistema de alerta temprana de los
cambios ambientales, el uso de bioindicadores proporciona resultados con alta relevancia
ecologica y tiene la ventaja de poder analizar las muestras en cualquier momento, luego de
haberlas fijado quimicamente.

El ingreso de un contaminante o cualquier otro evento particular que perturbe las
condiciones iniciales de un sistema acudtico, tiene una serie de efectos en los organismos,
quienes responden individualmente manifestando alteraciones a nivel de marcadores, como
pueden ser los parametros bioquimicos y/o fisiologicos. Por ejemplo, se ha visto que, frente
a la exposicion gradual a metales pesados, muchas especies de algas responden
tempranamente acumulandolos intracelularmente (Rocchetta et al., 2007; Halter et al.,
2012) situacion que puede reflejar niveles iniciales de contaminacion ambiental. Con el
transcurso del tiempo, los efectos de la contaminacion se reflejan a nivel de especies
indicadoras. Por ejemplo, la ausencia de ciertas especies sensibles, constituye una evidencia
de toxicidad elevada y la superacion de un umbral de tolerancia a los contaminantes.
Aquellas especies que permanecen, tolerantes o facultativas, prosperan, lo cual seria una
prueba de que durante su ciclo de vida la contaminacion no excedié su umbral de
tolerancia.

De este modo, el efecto de los contaminantes sobre los organismos ocasiona
cambios a nivel poblacional, comunitaria y/ o ecosistémica. La magnitud de estos cambios
depende del tiempo que dure la perturbacion de las condiciones iniciales, su intensidad, su
naturaleza y la sensibilidad de los organismos (Pinilla, 2000).

Ademas de la utilidad de las algas como biomarcadores en las normas de calidad
de sistemas acuaticos y aguas residuales (Lann et. al., 1999) ellas también son empleadas
en ensayos toxicolégicos cuyo objetivo es poder determinar los efectos de diferentes
contaminantes, como asi también, establecer niveles limite de riesgo ecoldgico. La ventaja
de emplear algas en estos tipos de estudios, radica en la rapidez de su realizacion, con
resultados altamente reproducibles (Stauber, 1995). Ellas responden a la presencia de
concentraciones muy bajas de sustancias toxicas, y permiten evaluar el efecto combinado

de diversos compuestos.
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Efectos de los contaminantes sobre el fitoplancton

Como se menciond anteriormente, los contaminantes en el ecosistema acuatico
pueden alterar la composicion y abundancia de la comunidad fitoplanctonica. Esta situacion
repercute rapidamente sobre los organismos de los niveles troficos superiores (Schifer et
al., 2011) debido al rol de las algas como recicladores de nutrientes, generadores de la
mayor parte del oxigeno del agua y principales productores primarios. En general, los
contaminantes producen efectos nocivos sobre las algas, afectindolas a nivel bioquimico y
celular. Entre ellos se incluyen: alteraciones del crecimiento (Angel et al., 2015; Ji et al.,
2011; Tai et al., 2010) y la morfologia (Watanabe y Suzuki, 2002 Rocchetta et al., 2007;
Bauer et al., 2012; Suman et al., 2015; Nannavecchia et al., 2014; Asselbom et al., 2015),
pérdida de la integridad de membrana (Machado et al., 2015; Nogueira et al., 2015),
inhibicion de la actividad enzimatica (Machado et al., 2015), alteracion en la sintesis
proteica (Rocchetta et al., 2007), destruccion de pigmentos fotosintéticos e inhibicion de su
sintesis (Kiipper et al., 2002; Schiariti et al., 2004; Satoh et al. 2005; Juarez et al., 2006;
Bakar et al., 2015; Nowicka et al., 2016), feofitinizacion de pigmentos fotosintéticos y
variaciones en la motilidad celular (Rodriguez et al., 2007), disminucion de la fotosintesis
(Booij et al., 2015; Kumar et al., 2014), generacion de especies reactivas de oxigeno (Dao y
Beardall, 2016), expresion de respuestas antioxidantes (Lei et al., 2003; Rocchetta et al.,
2003; Johnstone et al., 2006; Chen et al., 2012) y generacion de dafio oxidativo (Li et al.,
2015; Yang et al., 2002), entre otras.

La supervivencia de los organismos fitoplanctonicos en aguas contaminadas se
debe posiblemente al desarrollo de mecanismos de resistencia a los toxicos presentes en el
ambiente, que implican procesos fisiologicos de tolerancia o de adaptacion a través de
cambios genéticos (Klerks & Weis, 1987; Garcia-Balboa et al., 2013). En el caso de los
metales, el conocimiento sobre sus mecanismos de toxicidad, y el sistema de defensa y/o
detoxificacion de las algas, es fundamental para entender el proceso de tolerancia. En este
sentido, se ha determinado que algunas algas, como un mecanismo de proteccion contra la
toxicidad de los metales pesados, aumentan la produccion de polisacaridos de su pared
celular (Andrade et al., 2010). Otras, frente a elevadas concentraciones de metales en el

medio extra e intracelular, sintetizan péptidos que ligan al toxico en el interior de la célula
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(Torres et al., 1997, 2000; Pistochi et al., 2000) u otros quelantes como los acidos
orgénicos (malato, glutamato, citrato), el fosfato y el pirofosfato (Avilés et al., 2003, 2005),
los que les posibilitan resistir tales condiciones. Otro mecanismo de resistencia consiste en
acumular el metal en vacuolas citoplasmaticas (Andrade et al., 2004; Cervantes et al.,
2006; Rocchetta et al. 2007).

Entonces, las algas que viven en sitios contaminados con metales pesados han
desarrollado estrategias de resistencia, las cuales podrian ser consecuencia de procesos de
adaptacion fisiologica (aclimatacion), procesos de mutacion post-adaptativa o procesos de
mutacion antes de la exposicion (Marava et al., 2010). Por ejemplo, en un bioensayo de
toxicidad aguda con cromo, se ha visto que una cepa de la microalga Euglena gracilis aislada
de un rio contaminado con dicho metal, entre otros toxicos, presentaba una mayor tolerancia
que una cepa crecida bajo condiciones 0ptimas de cultivo y que nunca habia sido expuesta al
cromo (Rocchetta et al., 2003). También pueden ocurrir mutaciones espontaneas que den
lugar a novedades evolutivas en los ambientes acuaticos. Por ejemplo, se ha determinado que
algunos organismos sensibles, disminuyen su tasa de crecimiento cuando son expuestos a un
contaminante pero, con el paso del tiempo, pueden recuperar el crecimiento porque se
desarrollan formas resistentes (Lopez-Rodas et al., 2001) que son el resultado de mutaciones
post-adaptativas.

La distribucion cuantitativa y cualitativa de algunas microalgas en el ecosistema
acuatico, sugiere estados de preferencia o de tolerancia por algin compuesto quimico
presente. Por ejemplo, una presencia importante de euglenofitos en cuerpos de agua, puede
ser indicativa de la existencia de determinados niveles de materia organica biodegradable
(Conforti et al., 2005), en general esta condicién incluye el desarrollo de bacterias, de
cuyos metabolitos (vitaminas) se nutren estas microalgas. Por otro lado, una gran
diversidad de este grupo también puede encontrarse en sitios contaminados con metales
toxicos. Su resistencia podria deberse a una amplia tolerancia a condiciones nocivas, o bien
que las poblaciones presentes en esos ambientes representan nuevas variedades / clones que
evolucionaron en aguas contaminadas con metales y estdn adaptadas para vivir en este

entorno (Ptachno et al., 2015).
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Estrés oxidativo

El sistema de produccion de energia en todos los organismos aerdbicos emplea una
ruta metabdlica en la que el oxigeno es el ultimo aceptor de electrones. En este proceso se
producen una gran cantidad de especies reactivas de oxigeno (EROs). En general, las EROs
se generan a partir de la excitacion de una molécula de O, y la formaciéon de oxigeno
singulete ('05), 0 a través de la transferencia de uno, dos o tres electrones hacia el Oa, que
resulta en la formacion del radical anién superdxido (‘O ), de perdxido de hidrogeno
(H20,) o del radical hidroxilo (OH’), respectivamente (Baker y Orlandi, 1995). En
presencia de oxigeno también se generan especies reactivas del nitrégeno tal como el 6xido
nitrico (NO’), que es un radical libre formado por la accion de la enzima 6xido nitrico
sintasa (NOS). En los organismos aerdbicos fotosintéticos, las principales fuentes
endogenas de EROs las constituyen el sistema mitocondrial de transporte de electrones,
donde éstas se forman como producto secundario del metabolismo energético oxidativo
(Kowaltowski, et al., 2009) y las reacciones que ocurren en los fotosistemas durante la
fotosintesis (Asada, 1999). Ademas, la produccion de EROs, puede ser inducida por
factores bidticos o abidticos como desecacion, salinidad y presencia de contaminantes
(Fujita et al., 2006). Por ejemplo, el exceso de metales de transicion conduce a una
superproduccion de EROs, siendo las mas peligrosas "O,", H2O,, y ‘OH".

Los niveles de EROs o de especies reactivas del nitrogeno, depende del balance
entre su velocidad de formacion y de neutralizacion o eliminacion por el sistema de defensa
antioxidante. De este modo, la autorregulacion del estado redox celular, se mantiene por
medio de diversos mecanismos que lo reestablecen después de una exposicion a elevadas
concentraciones de especies oxidantes. Las EROs son altamente reactivas y pueden oxidar
moléculas celulares claves, pero también son fundamentales por formar parte de un sistema
de sefializacion que implica la deteccion, sintesis y regulacion de biomoléculas implicadas
en respuestas protectoras a dafos oxidativos (Mittler, 2002); de este modo, cuando su
concentracion aumenta, se induce la expresion de genes que codifican la sintesis de
proteinas y otros compuestos con actividad antioxidante.

Si la formacion de EROs supera la capacidad antioxidante, se produce dafio

oxidativo a biomoléculas y esa situacion se denomina de estrés oxidativo y puede conducir

30



finalmente a la muerte celular (Strayer, 2003; Demidchik, 2015). El perjuicio ocasionado
por estas especies implica la oxidacion de macromoléculas esenciales como carbohidratos,
proteinas, lipidos y &cidos nucleicos, pudiendo ocasionar alteraciones en estructuras
celulares, mutagénesis y muerte celular (Halliwell y Gutteridge, 1984, 1999; Buettner,
1993; Powell, 2000; Strayer, 2003). En presencia de EROs, biomoléculas tales como los
lipidos son degradadas en un proceso, denominado peroxidacion lipidica, que se inicia con
una reaccion en cadena de un radical libre. En este proceso, los 4cidos grasos pueden perder
un atomo de hidrogeno, dando lugar a la formacion de una serie de radicales libres (radical
libre de acido graso y radical libre de lipoperdxido), algunos de los cuales pueden
reaccionar con hierro (II) produciendo radicales libres mas reactivos. Estos tltimos pueden
reiniciar la lipoperoxidacion al sustraer un hidrogeno de un acido graso adyacente el cual, a
través de una cadena de sucesivas sustracciones, es degradado a alcoholes, hidrocarburos,
¢ésteres, epoxidos y aldehidos. Esta cascada de reacciones quimicas explica el dafio que
producen los radicales libres sobre los fosfolipidos de las membranas celulares.
Consecuentemente, la oxidacion de proteinas de membrana puede ocurrir por accion directa
de las EROs y por la union de radicales derivados de lipidos con sus aminoécidos. El dafio
al acido desoxirribonucleico (ADN) mediante EROs es sitio-especifica. En la molécula de
ADN, los grupos nucleofilicos de la desoxirribosa y de las bases nitrogenadas quedan
expuestos al ataque electrofilico de las EROs, que llegan al interior del nticleo celular como
consecuencia de un agente externo o de procesos metabolicos celulares. El dafio oxidativo al
ADN implica ruptura del esqueleto azicar fosfato de una o de las dos hebras, modificacion
de las bases nitrogenadas y formacion de uniones cruzadas ADN-ADN 6 ADN- proteina, a
través de diferentes mecanismos (Zorrilla et al., 2004)

La presencia de contaminantes en el medio, puede generar en las células una
mayor produccion de EROs, lo cual constituye un riesgo para la integridad de moléculas
esenciales. Bajo estas circunstancias, las células responden mediante un sistema de defensa
antioxidante que retrasa o inhibe la oxidacion de dichas moléculas. Este puede actuar
disminuyendo la concentracion de oxidantes, deteniendo la propagacion y el aumento de
los radicales libres, evitando la iniciacion de la reaccion en cadena al suprimir la
reactividad de los primeros radicales libres que se forman, transformando los peréxidos en

formas menos reactivas o uniéndose a metales para evitar la formacion de especies
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reactivas. Para ello, este sistema se vale de numerosos mecanismos antioxidantes que
incluyen enzimas y moléculas no enzimaticas de bajo peso molecular (Rios de Molina,
2003) (fig. 3). Las principales enzimas antioxidantes involucradas en estos procesos son:

1) la superoxido dismutasa (SOD), la cual dismuta el anién superdxido a oxigeno y agua.
Esta es una reaccion clave en la defensa celular contra el estrés oxidativo, debido a que el
anion superoxido es precursor de otras EROs (Hassan y Scandalios, 1990).

2) la catalasa (CAT), la cual cataliza la degradacion de peroxido de hidrogeno (H,0O,).

3) la glutation-peroxidasa (GPx) la cual cataliza la reduccion de H,O, y otros perdxidos,
utilizando como co-sustrato al glutation reducido (GSH), que es oxidado a GSSG.

4) la glutation-reductasa (GR) la cual cataliza la reduccion del GSSG a GSH, que sera
utilizado por la GPx para la reduccion del H,O, y de lipoperoxidos (L-OOH), los cuales son
elementos toXxicos.

5) la ascorbato peroxidasa (APx) la cual utiliza el ascorbato como dador de electrones para
reducir el H,O; a agua (Nowicka et al 2016).

6) la glutation—S-transferasa (GST) también puede considerarse con cierta participacion en
este sistema antioxidante, su funcion principal es la desintoxicacion celular mediante la
conjugacion de GSH con xenobiodticos, con lo cual neutraliza o elimina moléculas
prooxidantes.

Los mecanismos no enzimaticos involucran metabolitos antioxidantes tales como
el beta-caroteno, el alfa-tocoferol, el acido ascorbico y el glutation reducido (GSH) entre
otros (Sies, 1997), que actian donando electrones a otras sustancias, reduciéndolas y
haciéndolas menos reactivas. Ademas de estos mecanismos de defensa, existen proteinas
especificas que captan iones metalicos a través de su union a los grupos sulthidrilos de las
cisteinas, como son las fitoquelatinas y las metalotioeneinas, cuya sintesis se activa ante la

presencia de metales.
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Figura 3. Principales sitios de produccion y eliminacion de EROs en las células

fotosintéticas. Aascorbato (ASC), glutation (GSH), ascorbato peroxidasa (APx), glutation

reductasa (GR),
modificada del trabajo de De Gara et al. (2010).

superoxido dismutasa (SOD), peroxidasa, catalasa (CAT). Imagen

Existen antecedentes sobre la generacion de EROs y produccion de estrés

oxidativo en el efecto de distintos contaminantes ambientales (Elbaz et al., 2010; Chen et

al., 2016, Marques et al., 2016). Investigaciones realizadas utilizando algas, determinaron

que la respuesta a muchos contaminantes ocurre mediante la induccion del sistema de

defensas antioxidantes, incluyendo enzimas tales como la SOD, CAT, GPx y APx, y la

sintesis de compuestos de bajo peso molecular tales como los carotenoides, el ascorbato y

el glutation (Pinto et al., 2003, Rocchetta et al., 2012).
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Euglenofitos

Los euglenofitos son un grupo de microorganismos eucariotas, unicelulares,
flagelados, acuaticos, que fueron considerados por largo tiempo tanto como algas y como
protozoos, por poseer caracteristicas morfologicas y funcionales en comiin con estos
organismos. Esto los llevo a ser clasificados redundantemente bajo las normas del Codigo
Internacional de Nomenclatura Botdnica y el Cddigo Internacional de Nomenclatura
Zooldgica, considerandoselos como un grupo ambirreinal (Patterson, 1986). Los numerosos
estudios realizados en el campo de la filogenia molecular y el progreso sobre el
conocimiento de algunas caracteristicas claves de las células eucariotas, han permitido una
mejor comprension de las relaciones evolutivas en organismos con este tipo celular,
ubicandose a los euglenofitos, dentro de los Euglenozoa que pertenece al supergrupo de los
Excavata (Adl et al., 2012).

Los euglenofitos son un grupo muy heterogéneo en cuanto a sus caracteristicas
estructurales, fisiologicas y bioquimicas. La mayoria de las especies crecen en ambientes
acuaticos o con cierto nivel de humedad, con salinidades que oscilan desde agua dulce hasta
hipersalina. La mayoria son mdviles, existiendo un solo género sésil, Colacium. Los
primeros se desplazan a lo largo de toda la columna de agua encontrandose formas
planctonicas y bentdnicas. Su gran diversidad ecoldgica hace posible su distribucion en un
amplio rango de condiciones, ain en aquellas desfavorables para la vida (Huber-Pestalozzi,
1955; Tell & Conforti, 1986; Walne & Kivic, 1990). Las formas fotoautotrofas se ubican en
la clase FEuglenophyceae (Adl, et al., 2012). Ellas presentan cloroplastos de origen
endosimbidtico secundario a partir de algas clorofiticas eucariotas (Gibbs, 1978; Martin, et
al., 1992; Ishida, et al., 1997; Leander, 2004; Nozaki, 2005; Wiegert et al., 2012). Por esta
razdn, sus pigmentos son muy similares a los de estas algas, teniendo en comun clorofila a, b,
B carotenos y varias xantofilas. Algunas caracteristicas morfologicas de euglenofitos son
empleadas en su identificacion, a saber: 1) unicelulares (fig. 3 B) o coloniales, 2) células
desnudas o cubiertas con lorigas ornamentadas o no, 3) mitocondrias (fig. 3 C) con crestas
discoidales en forma de paleta, 4) ntcleos visibles (fig. A, B, C) con cromosomas
condensados permanentemente y nucléolo (fig. 3 C), 5) fagotrofas, osmotrofas o fototrofas,

obligadas o facultativas, 6) presencia de paramilon, polisacarido de reserva con uniones B-

34



1,3-glucano (fig. 3 A, B, C), 7) tricocistos o eyectosomas con forma de extrusomas tubulares,
mucocistos o cuerpos muciferos, 8) dos flagelos en la mayoria de las especies con funcion
locomotora, o uno locomotor y uno que no emerge del bolsillo flagelar en donde se alojan
(fig. 3 D), 9) otras especies con mas de dos flagelos emergentes y algunas carecen de ellos,
10) vacuolas contractiles asociadas con el reservorio en linajes de agua dulce (fig. Ay E), 11)
en especies fotoautotrofas, cloroplastos (fig. 3 A, B, C) rodeados por tres membranas y
tilacoides apilados de a tres con pirenoides presentes (fig. 3 C), excepto en Discoplastis,
Phacus y Lepocinclis, 12) estigma (fig. 3 A, B, D) y fotorreceptor (fig. 3 D) en la base del
flagelo emergente en especies fotoautotrofas, 13) bolsillo de alimentacién, muy reducido en
especies fotoautotrofas y osmotrofas, 14) modos de locomocion diversos y dindmicos,
incluyendo movimientos metabolicos, deslizamiento por un sustrato y natacion, 15) division
en sentido longitudinal en la citocinesis, 16) pelicula compleja debajo de la membrana
plasmatica que consiste en bandas proteicas en forma de “S” (fig. 3 A, Cy 4 B) (Triemer y

Zakry$z, 2015)
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Figura 3. Morfologia y ultraestructura general de wun organismo euglenofito
fotoautotrofico. (A) Esquema de la organizacion celular. (B y E) Microscopia optica. (C)
Microscopia electronica de transmision. (D) Esquema de la zona anterior de la célula. Cr-
cromosomas condensados, Cb- cuerpos basales de los flagelos, Cl- cloroplasto, E- estigma,
Fc- flagelo corto, Fl- flagelo largo, M- mitocondria, Fr- fotorreceptor, N- nticleo, Ne-
nucleolo, P- paramilon, Pe- pelicula, Pi- pirenoide, Vc- vacuola contréctil, R- reservorio.

Escala: 10 um. Imagenes (C y D) tomadas del trabajo de Triemer y Zakrys$z (2015).

Entre las caracteristicas mencionadas en la figura 3, la pelicula constituye la

principal sinapomorfia para este grupo. Ella estd compuesta por la membrana plasmatica,
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un sistema de bandas proteicas, y subyacente a estas hay microtubulos y vesiculas del
reticulo endoplasmico (fig. 4 A) (Leander 2001, 2004; Leander y Farmer 2000a; Leander y
Farmer 2001a; Leander et al., 2001). Las bandas se disponen paralelas entre si y
longitudinalmente en sentido antero-posterior y, en corte transversal, tienen forma de “S”
(fig. 4 B). Estas estructuras nacen del reservorio y se prolongan hasta el extremo caudal y la
forma en que se ensamblan le confieren un aspecto ondulado (fig. 5). Cada una de estas
bandas posee alternadamente una zona elevada y una deprimida que, al conectarse entre si,
quedan ubicadas entre dos surcos o estrias anexas formando pliegues longitudinales. Estas
estructuras proteicas estan sostenidas por microtibulos longitudinales, que varian en
nimero pero no en su posicion, ubicados precisamente en la cima de cada pliegue o en el
limite de cada banda. Esta distribucion se mantiene estable por estar unidos a fibras
transversales que los conectan entre si. Las bandas proteicas y los microtubulos estan
estrechamente asociados con cisternas tubulares del reticulo endoplasmatico (fig. 4 A). El
interior del reservorio también esta tapizado por la pelicula, la diferenciacion entre bandas y
surcos se va perdiendo gradualmente debido a la disminucién de su espesor, llegando a ser
muy delgada en el fondo de este saco, siendo esta zona la de intercambio entre el medio

intra y extra celular.
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Figura 4. (A) Organizacién y componentes principales de la pelicula de euglenofitos.
Imagen adaptada de Leander et al. (2007). (B) Imagen de microscopia electronica de

transmision (MET) de un corte transversal de la pelicula proteica. Escala: 100 nm.
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Figura 5. Microfotografias electronicas de barrido que muestran el nimero relativo de
bandas peliculares (flecha) de dos ejemplares de euglenofitos fotoautdtrofos, uno rigido
perteneciente al género Phacus (A), y uno metabdlico perteneciente al género Euglena (B).
Imagen A y B propiedad de © Brian S. Leander (http://tolweb.org/Eukaryotes/3/2009.03.12 y
http://tolweb.org/Euglenida/97461/2012.11.10, respectivamente)

La importancia de la pelicula como novedad evolutiva, radica en la compleja
organizacion de sus bandas proteicas, la cual proporciona caracteres ultraestructurales utiles
filogenéticamente (Leander y Farmer, 2001a; Leander, 2004; Esson y Leander, 2006;
Leander et al., 2007). La morfologia y organizacion de las bandas peliculares se
correlaciona bien con el modo de nutriciéon y el movimiento celular (Leander y Farmer,
2000, 20014, b). Se ha observado que las células con un menor nimero de bandas tienden a
ser formas rigidas, como sucede en el género Phacus (fig. 5 A), mientras que aquellas con
muchas bandas, suelen exhibir movimientos metabdlicos como sucede en el género

Euglena (fig. 5 B), entre otros.
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Objetivo General

Sobre la base de la toda la informacion presentada en esta introduccion, el objetivo

general de esta tesis fue:

o evaluar el impacto de la contaminacion sobre organismos del fitoplancton a nivel

ecologico y a escala de laboratorio.

Para su estudio, se desarrollaron tres capitulos: en el primero, de caracter
ecologico, se investigd el impacto de la calidad del agua de un arroyo periurbano sobre la
comunidad fitoplanctonica; en dos capitulos posteriores, de caracter taxondmicos y
ecofisiologicos, se estudi6 el efecto de dos contaminantes comunes en los cursos de agua
bonaerenses, tales como el arsénico y la materia organica, sobre dos especies de microalgas

fitoplanctonicas.
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CAPITULO 1

Estudio de las condiciones ambientales y sus efectos
sobre la comunidad fitoplanctonica del arroyo

Carabassa, Buenos Aires
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I.1. Introduccion

En la actualidad gran parte de los cursos de agua del mundo, tanto los que en su
recorrido atraviesan zonas urbanas y rurales, como de zonas naturales protegidas, estan
sometidos a la accién antrépica como consecuencia del inadecuado desarrollo de las
actividades productivas y la creciente urbanizacion (da Silva Nunes et al., 2014; Gerber et
al., 2015).

En la Argentina la distribuciéon de la poblacion humana es muy heterogénea,
localizandose el 46 % del total en la provincia de Buenos Aires, del cual el 39 % se
concentra en el area metropolitana (INDEC, 2010). Numerosas cuencas hidrograficas
atraviesan esta zona, en particular, la cuenca de arroyos numero 36 (SSRH, 2016)
localizada en el noreste de esta region (fig. 1). En ella se destacan el rio Areco, el arroyo de
la Cruz, el rio Lujan y el rio Reconquista. Las transformaciones antropicas en esta cuenca
son intensas, principalmente debido al reemplazo de comunidades naturales por sistemas
agrarios que generan una incorporacion importante de agroquimicos al ambiente. Ademas,
las grandes areas urbanas y los sectores industriales distribuidos alrededor de esta cuenca,
emplean sus redes fluviales como recurso y como receptoras de sus aguas residuales que,

en la mayoria de los casos, son tratadas ineficientemente.

Figura 1. Mapa de los principales cursos de agua que forman la cuenca de arroyos del

noreste de la provincia de Buenos Aires.
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El Rio Lujan es un curso de agua de llanura cuyo régimen hidrologico es
controlado principalmente por la escorrentia subterranea local. A lo largo de su recorrido
ocurren variaciones en la calidad del agua que se explican por la presencia de componentes
naturales (sales solubles y metales), los ingresos no puntuales (nutrientes) y la
incorporacion de contaminantes antropicos originados en sus margenes (metales pesados,
compuestos organicos, bacterias) cuyas concentraciones se incrementan aguas abajo
(Momo et al., 2003; Castan¢, et al., 2015). En esta zona de la cuenca es donde se
encuentran los afluentes mas deteriorados (Feijod et al., 1999) tales como los arroyos
Carabassa y Claro, a los cuales se les asigno una calificacion del estado ecologico “muy
malo”, entre otros arroyos calificados con un estado “regular” y “bueno” (Momo et al.,
2003). La calidad del agua de estos cursos fue determinada directamente por los niveles de
los parametros fisicoquimicos del agua (Feijoo et al., 1999; Giorgi et al., 1999; Lombardo
et al., 2010), e indirectamente, por ejemplo, por las variaciones progresivas de la estructura

del fitpolancton (Giorgio et al., 1991; O’Farrell et al., 2002; Gomez y O’Farrell, 2014).

I.1.1 Calidad del agua

El concepto de calidad del agua es relativo y adquiere importancia si esta
relacionado con los usos a los que se destina el recurso hidrico. Por lo tanto, se dice que el
agua estd contaminada cuando sufre cambios que afectan su uso real o potencial. En
relacion a los usos asignados al agua de los ambientes naturales, ella puede considerarse
apta para consumo humano, para la preservacion de la vida acuatica, para bebida de
especies de produccion animal, para irrigacion de cultivos y para distintos niveles de
actividades recreativas humanas. Los criterios de uso consisten en establecer rangos
permitidos y niveles guia para diferentes pardmetros ambientales.

Existen numerosos trabajos realizados en cursos de agua bonaerense referidos a la
evaluacion de la calidad del agua en relacion a la preservacion de la vida acuatica. Estos se
basan en el monitoreo de distintas variables fisicoquimicas (Ventura et al., 1997; Giorgi et
al., 1999; Mercado, 2000; de Cabo et al., 2000; O’Farrell et al., 2002; Momo et al., 2003;

Plataroti, 2010; Gomez y O’Farrell, 2014) las cuales son utiles, en una primera
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aproximacion, para conocer el estado del agua, al ser comparadas con los niveles guia
correspondientes.

Particularmente, los niveles guia para la proteccion de la vida acudtica definidos
legalmente en cada pais, tienen un alcance limitado, ya que las caracteristicas naturales
propias de las aguas continentales son muy variables, tanto espacial como temporalmente y
muchas de las formas de vida que sustentan se encuentran adaptadas a éstas (Branco, 1984).
Ante este inconveniente, se han desarrollado indices de calidad de aguas (ICAs) adaptados
a las caracteristicas locales o regionales de los sistemas acudticos. Estos son nimeros
adimensionales que engloban las magnitudes de los pardmetros individuales y que permite
definir los posibles usos a los que puede estar destinada. En el nivel local, existe un ICA,
desarrollado principalmente para el estudio de la contaminacion cloacal e industrial (Beron,
1984).

En la actualidad se dispone de poca informacion, desarrollada en el pais, sobre los
efectos de las sustancias presentes en el agua sobre organismos acuaticos autdctonos. La
Subsecretaria de Recursos Hidricos de la Nacion (SSRH) es un organismos oficial que
establecio valores de referencia para una gran cantidad de variables ambientales, que se
emplean en el manejo de cuencas nacionales (SSRH, 2005). En los casos en que no se
dispone de informacion pertinente, se recurre a valores de referencia calculados para otras
regiones, por ejemplo los desarrollados por el Comité Intergubernamental Coordinador de
los Paises de la Cuenca del Plata (CIC) (CIC, 1999) integrado por Argentina, Bolivia,
Brasil, Paraguay y Uruguay; el Consejo Nacional de Medio Ambiente del Brasil
(CONAMA, 2005); el acuerdo por el que se establecen los Criterios Ecologicos de Calidad
del Agua de México (DOF, 1989), la Agencia de proteccion ambiental de Estados Unidos
(US EPA, 2006), el Anuario de estadisticas Agricolas de Puerto Rico (2003), entre otros.

I.1.2. Interpretacion ecologica de los parametros fisicoquimicos
Las variables que definen la calidad del agua para la proteccion de la vida acudtica
abarcan principalmente caracteristicas fisicoquimicas y bacteriologicas.

Del total de variables quimicas que caracterizan el estado del agua, un grupo de

ellas son consideradas de interés para la proteccion de la biota acudtica. Entre éstas se
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encuentran: el nitrégeno amoniacal (N-amoniacal), nitratos, nitritos, fosforo, sustancias
fenodlicas, tensioactivos, metales y metaloides (cromo hexavalente, plomo, cadmio,
mercurio, arsénico), aceites y grasas, sulfuros, cianuro, hidrocarburos totales.

A continuacion se describen diferentes parametros fisicoquimicos empleados para

caracterizar la calidad del agua del arroyo que es objeto de estudio de este trabajo de tesis.

a) Turbiedad

La turbiedad es una medida del grado de pérdida de transparencia del agua debido
a la presencia de particulas en solucion y coloides con tamafios de 0,1 a 1000 nandmetros
(Bloomfield, 2001). Estas pueden ser sedimentos que provienen de la erosion en la cuenca
de drenaje, sustancias coloidales procedentes de la descarga de efluentes o de las
escorrentias de aguas residuales, microorganismos, etc., cuya presencia aumenta el nivel de
particulas en suspension y consecuentemente la turbiedad. Estos materiales en la columna
de agua absorben y dispersan la luz incidente, disminuyendo su penetracion en el agua y
aumentando su temperatura. En consecuencia, decrece la actividad fotosintética y la
concentracion de oxigeno en el agua afectando o limitando la capacidad de desarrollo de
algunas comunidades bioldgicas. Por otro lado, las particulas suspendidas pueden adherir
metales pesados y compuestos organicos toxicos, lo que determina una disminucion de sus
efectos nocivos sobre una gran parte de la biota acuatica.

El valor maximo establecido para la proteccion de la vida acudtica es de 50
Unidades Nefelométricas de Turbidez (NTU) (Anuario de Estadisticas agricolas de Puerto
Rico, 2003).

b) Conductividad

La conductividad eléctrica refleja el grado de mineralizacion del agua. Constituye
un indicador del grado de salinidad del agua, de la presencia de fertilizantes inorganicos
(cloruros, sulfatos y potasio), y es una de las variables que mejor discrimina la calidad del
agua entre los puntos de muestreo afectados por alteraciones antropicas (Primavesi, ef al.,

2002). Sus valores en aguas continentales superficiales oscilan entre 15 y 3300 pS/cm. Se
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ha establecido como limite maximo para el sostenimiento de la vida acuatica 750 uS/cm

(US EPA, 1986; Pérez-Castillo y Rodriguez, 2008; Escribano y De Frutos 1987).

¢) Temperatura

La temperatura es reconocida como un factor ambiental fundamental en
ecosistemas acuaticos y terrestres por su rol esencial en el desarrollo de la actividad
bioldgica. Son dependientes de la temperatura, por ejemplo, las constantes de equilibrio y
reacciones quimicas, solubilidades, entre otras (CCME, 1999). En los ecosistemas acuaticos
la temperatura afecta notablemente la calidad del agua, principalmente porque influye en la
solubilidad del oxigeno, lo cual repercute en el retardo o aceleracion de la actividad biologica.
Por ejemplo, a nivel del mar, el agua a una temperatura de 15 °C contiene 10 mg/l de
oxigeno, mientras que a valores de 30 °C puede contener 8§ mg/l (Lewis, 2006).

Al aumentar la temperatura, disminuye la solubilidad del oxigeno (Henry y
Heinke, 1999), ocasionando disminucion del pH, ademas de la aceleracion de los procesos
de descomposicion de la materia organica, inactivacion de enzimas, cambios en el
contenido de lipidos, aumento de la permeabilidad a través de la membrana celular y
desnaturalizacion de proteinas. En tanto que la exposicion de los organismos acuaticos a
bajas temperaturas puede ocasionar, entre otras consecuencias, ineficiencia en los procesos
metabodlicos, insuficientes velocidades de liberacion de energia y cambios en los balances

de agua y minerales.

d) Potencial de hidrogeno (pH)

Generalmente, las aguas naturales (no contaminadas) presentan unidades de pH
que varian dentro de un amplio rango de valores. Por ejemplo, en lagos alcalinos puede ser
mayor a 10 u 11 unidades, mientras que en algunas ciénagas o pantanos puede ser menor de
4. La variacion del pH del agua puede tener efectos importantes sobre la biota acuatica,
provocando marcados efectos sobre cada uno de los niveles de organizacion de la materia
viva, desde el celular hasta el de ecosistemas (Atlas y Bartha, 1992). Por un lado, el pH

regula los procesos biologicos mediados por enzimas (fotosintesis, respiracion, etc.), ya que
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segun sus valores puede resultar modificada su forma idnica y por lo tanto la velocidad de
reaccion. A su vez, también determina la disponibilidad de nutrientes esenciales que
limitan el crecimiento microbiano en muchos ecosistemas (NH4", PO, y Mg”"). Por
ejemplo, la movilidad de metales pesados tales como el cobre, que es toxico para muchos
microorganismos, puede afectar o regular la estructura y funciéon de acidos nucleicos y
proteinas estructurales. El control de esta variable resulta de suma importancia, dado que,
por ejemplo, elevados valores de pH, en conjuncioén con otros factores ambientales como la
luz, la velocidad del agua y la disponibilidad de nutrientes, entre otros, favorecen el
desarrollo de cianobacterias que pueden ocasionar serios inconvenientes en la calidad del
agua.

Se considera que para asegurar la proteccion de las comunidades acuaticas el rango

de pH debe estar comprendido entre 6 y 9 unidades de pH (CONAMA, 2005).

e) Solidos totales

Los solidos totales se definen como la materia que queda como residuo después de
la evaporacion y secado a 103 - 105 °C. Su valor incluye materiales no disueltos que
corresponden a so6lidos suspendidos totales, porcion retenida por un filtro de 0,45 um de
didmetro de poro (CAN, 2005), y solidos disueltos totales, porciéon que pasa a través del
filtro. Sus concentraciones determinan la turbiedad y la transparencia del agua. En el caso
particular de la comunidad fitoplanctonica, los efectos de los sélidos suspendidos se
asocian a la reduccion de la productividad por inhibicion de la fotosintesis debida a la
disminucion de la penetracion de luz. El valor méximo de s6lidos totales en el agua que se

establece para la proteccion de la vida acuética es de 10 mg/l (CCME, 2002).
f) Oxigeno disuelto

Generalmente, las aguas de mejor calidad para la preservacion de la vida acuatica
presentan niveles de oxigeno disuelto (OD) por encima de los 5 mg/l (SSRH, 2005). Este

proviene del generado por fotosintesis, sumado al que se incorpora al medio por difusion

desde la atmosfera. Este ultimo, sera mayor en aguas turbulentas que en calmas, en donde
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la concentraciéon de OD es mas baja. Otros factores como la salinidad y la temperatura del
agua influyen relacionandose de manera inversa con los valores de OD. Por ejemplo, como
se menciond mas arriba un aumento de temperatura disminuye la concentracion de oxigeno
disuelto.

Ademas, la contaminacion del agua por materia orgénica favorece el crecimiento
de bacterias que la descompone, disminuyendo con esta accion los niveles de oxigeno del

ambiente.

g) Materia organica

La materia organica presente en las aguas, proviene del lavado de los suelos o del
metabolismo y de los organismos que viven en ellas, ademds de aquella de origen antrdpico
como la procedente de desechos domésticos o industriales. Por lo general, las aguas
naturales (no contaminadas) presentan cantidades minimas de materia organica, excepto las
que se encuentran en zonas boscosas o las aguas estancadas. Como es muy dificil
determinar analiticamente la presencia de materia organica en el agua, se han establecido
métodos indirectos de determinacion tales como la demanda biolédgica de oxigeno (DBO) y
la demanda quimica de oxigeno (DQO). La DBO corresponde a la cantidad de oxigeno
necesario para descomponer la materia organica por accion bioquimica aerobia, y la DQO
equivale a la cantidad de oxigeno requerido para oxidar por medios quimicos la materia
orgénica en una muestra de agua. El nivel guia para la proteccion de la vida acudtica
estipulado para la DBO es de 3 mg/l (SSRH, 2005) y para la DQO de 5 mg/l (ACUMAR,
2011).

Las aguas pueden contener componentes organicos con diferentes niveles de
biodegradabilidad. Una aproximacion cuantitativa de esta caracteristica va a estar dada por
la relacion DBO/ DQO denominada indice de Biodegradabilidad del Agua. Cuando su
valor resulta menor que 0,2 nos indica la presencia de materiales poco biodegradables,
entre 0,2 y 0,4 serian biodegradables, y mayor de 0,4 corresponden a muy biodegradables
(Wang et al., 2003; Novelo et al., 2002). En el caso de un agua residual que contenga
materia orgdnica natural, la degradacion es relativamente facil, aunque hay elementos

excepcionales como las grasas y aceites que presentan baja o nula biodegradabilidad.
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h) Nitrogeno

El nitrogeno presente en el agua se encuentra en cuatro formas diferentes:
nitrogeno organico, N-amoniacal, nitritos y nitratos. En condiciones naturales, los
compuestos nitrogenados del agua provienen fundamentalmente de la degradacion de la
materia orgdnica muerta. Si las aguas estdn contaminadas, los aportes adicionales de
nitrogeno proceden mayoritariamente de los vertidos urbanos e industriales, de aguas
residuales de la actividad ganadera, asi como de los fertilizantes y pesticidas empleados en
la agricultura. En el agua residual sin tratar, se encuentra fundamentalmente nitrogeno
organico y amoniacal, siendo este ultimo producto de la descomposicion del primero por
accion bacteriana. De igual modo, el N-amoniacal en un medio aerdbico es oxidado a
nitritos y éste a nitratos. La presencia de amoniaco en el agua indica una degradacion
parcial de la materia organica que se da cuando el ambiente es pobre en oxigeno. El valor
del nivel guia establecido para el N-amoniacal es de 0,6 mg/l (Cal EPA, 2012) y para
nitritos y nitratos es de 0,05 y 5 mg/1 respectivamente (SSRH, 2005, DOF, 1989).

El nitrogeno total (N total) involucra la suma de las concentraciones del nitrogeno
orgénico y del amonio. Con este parametro se estima la cantidad de N total en condiciones
de ser nitrificado a nitritos y nitratos, resultando un valor indicativo de contaminacion por

aguas residuales y fertilizantes (Khademikia et al., 2013; Septory y Triyatmo, 2016.

i) Fosforo

El fosforo presente en el agua puede proceder naturalmente de la erosion de las
rocas, o del lavado de los suelos, pudiendo tener su origen en pozos sépticos o en zonas con
actividad ganadera y agricola. Ademads, puede proceder de la descarga de desechos
industriales y aguas domiciliarias en los cursos de agua. Estas ltimas son depositarias de
grandes cantidades de detergentes, entre los cuales se encuentran los fosfatados. Mas del 90
% del fosforo inorganico estd asociado a materia organica, a través de procesos bioldgicos
en los que se forman fosfatos orgdnicos y constituyentes celulares, o asociado a otras

formas inorganicas. Por un lado, el fosfato es esencial para el desarrollo de la biota
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acuatica, sin embargo, su presencia en elevadas concentraciones, al igual que la de nitratos,
estd asociada con la eutrofizacion de las aguas, con el consecuente desarrollo de
cianobacterias, algas y plantas que pueden dominar y cambiar la dinamica de los
ecosistemas acuaticos (Smith y Schindler, 2009; Franco et al., 2010). Aunque el nivel guia
para el fosforo se establece en un maximo de 50 pg/l (SSRH, 2005), se ha visto que con
valores a partir de un umbral de 20 pg/l existe un riesgo potencial de que se desencadene el

proceso de eutrdfizacion (Sande et al., 2005).

j) Tensioactivos

Los agentes tensoactivos son sustancias anfipaticas cuya presencia en el agua se
debe principalmente a los residuos de los detergentes domésticos mas comunes (alquil-
sulfonato lineal y alquil-sulfonato bencénico ramificado). Algunos de estos son
biodegradables (no ramificados) por lo cual pueden ser metabolizados por microorganismos
(Silveira Duarte et al., 2015). En cuanto a los detergentes ramificados, su accion mas
importante en las aguas superficiales esta relacionada con la interferencia en el poder
autodepurador de los recursos hidricos, debido a la inhibicién de la oxidacion quimica y
biologica. En este tltimo caso, las bacterias en presencia de detergentes quedan rodeadas
por una pelicula que las aisla del medio e impide su accion sobre la materia orgdnica
(Zografi et al., 1990; Pérez et al., 2002), disminuyendo mucho el poder autodepurador de
los sistemas acuaticos. Como consecuencia de ello, la determinacién de la DBO en aguas
que contienen tensioactivos suele presentar valores bajos (Barrenechea, 2008). Ademas, la
solubilidad del oxigeno en aguas que contienen detergentes es menor que en aguas libres de
ellos (Espina et al., 1986). Estos se determinan mediante una reaccion con Azul de
Metileno (NMX-AA-039-SCFI-2001) y el limite méximo establecido para este parametro
es de 0,1 mg/l (DOF, 1989).

k) Arsénico

El arsénico puede estar presente en el agua de forma natural, o ser aportado a

través de desechos provenientes de actividades humanas que lo involucran. Se encuentra
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en forma trivalente As (III) o pentavalente As (V), tanto en compuestos inorganicos como
organicos. Se ha visto, ademas, que las concentraciones de arsénico en aguas naturales
usualmente son menores de 10 pg/l, sin embargo, en diferentes zonas rurales bonaerenses
se han reportado niveles elevados de arsénico en aguas superficiales (<10-198 ng/l)
(Schenone et al., 2007; Rosso et al., 2011). Si bien, su toxicidad es compleja, pues depende
del estado de valencia (Il o V) y de la forma quimica del compuesto (inorgénico u
organico), se ha determinado que las formas trivalentes inorganicas (arsenito) son las mas
toxicas para la biota acuatica (Miot et al., 2008; Wang et al., 2015). Al igual que los
metales pesados, el arsénico induce la formaciéon de radicales libres, pudiendo
desencadenar procesos de estrés oxidativo (Flora, 1999) La US EPA indica que, excepto
para areas especificas con especies muy sensibles, el nivel de arsenito presente no deberia
producir efectos adversos sobre los organismos acuaticos, en tanto que no establece
criterios para el arsenato (arsénico V) por no contar con datos suficientes. De todas
maneras, independientemente de su especiacion, el nivel maximo permitido de arsénico

para la proteccion de la vida acuatica es de 150 pg/l (US EPA, 2006).

1) Cloro

Los niveles guia para el cloro en aguas destinadas a la preservacion de la vida
acuatica no presentan restricciones. Por el contrario, para el uso del agua destinado para
consumo humano, se propone un nivel de restriccion de cloro (5 mg/l, OMS, 1996) por
encima del cual se pueden afectar el sabor, el olor y la apariencia del agua, de modo que su
restriccion se establece mas por una cuestion estética que por toxicidad.

En esta investigacion, el contenido de cloro en las distintas muestras de agua se
evalu6 de modo comparativo, teniendo en cuenta que el crecimiento de un grupo de
microalgas como las como las euglenofitas, se favorece en presencia de este elemento

(Munawar, 1972).
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1.1.3. Variables bacteriologicas

Las bacterias presentan diferentes adaptaciones fisiologicas que les permiten
explotar los distintos recursos energéticos ofrecidos por las condiciones fisicoquimicas del
ambiente. Las poblaciones bacterianas difieren en su nimero y calidad, segin la
procedencia del agua, su composicion de elementos nutritivos y las condiciones bioldgicas,
climatologicas y geograficas. El andlisis de esta variable en el monitoreo ambiental, se
limita especificamente a la deteccion de bacterias coliformes totales que son indicadoras de
contaminacion organica, y de coliformes fecales que dan informacion sobre la procedencia
del contaminante, siendo en este ultimo caso excretas de humanos y/o animales. La
recomendacion del CIC no establece limites para la presencia de bacterias coliformes
fecales en el agua, por lo cual se ha tomado como referencia el nivel guia para el agua
potable sugerido por la SRHN (2005) segun el método del nimero més probable (NMP) de
1000 NMP/100 ml.

1.1.4. Contaminacion, fitoplancton y estrés oxidativo

A nivel de los ecosistemas acuaticos, las alteraciones inducidas por la
contaminacion son demasiado complejas y en general se omiten de la lista de los
indicadores empleados para la deteccion precoz y la prediccion del estrés ambiental
(Depledge et al., 1993). Por ello, para estudiarlas se procede caracterizando “sefiales de
alerta”, que se miden cuantitativamente, se exteriorizan a través de cambios en los niveles
celulares, y proporcionan un prondstico temprano de la disminucion del rendimiento
fisiologico y reproductivo en los niveles ecologicos mas altos (Moore ef al., 2004).

Por ser uno de los primeros eslabones de la cadena alimenticia en los ecosistemas
acuaticos, el fitoplancton resulta de interés en los estudios de monitoreos ambientales, ya
que los efectos de los xenobidticos sobre esta comunidad van a repercutir en los niveles
superiores. Por un lado, porque los organismos que emplean microalgas como fuente de
alimento, incorporan los contaminantes que fueron absorbidos, y acumulados por ellas,
aumentando la posibilidad de toxicidad (Okay et al., 2000), y biomagnificacion a lo largo

de la cadena trofica (Binelli y Provini, 2003). Por el contrario, para los organismos que no
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consumen microalgas éstas pueden reducir la exposicion a los contaminantes ya sea directa
o indicrectamente. Por ejemplo se ha informado una reduccion considerable del nivel de
metales pesados en suspension (20-75%) por sedimentacion de las microalgas que los
incorporaron (Luoma et al., 1998). Ademas la comunidad fitoplanctonica constituye un
buen bioindicador de contaminacion por su gran sensibilidad a los toxicos lo cual permite
una pronta respuesta a los cambios ambientales al ser estos detectados rapidamente. Entre
los atributos que se estudian en la comunidad fitoplanctonica, se encuentran frecuentemente
la biomasa total, el contenido de pigmentos, la actividad fotosintética de la fraccion
autotrofa y las alteraciones en la estructura de la comunidad (composicion taxondmica,
abundancia de especies, etc.) (Fairchild y Sappington, 2002; Blanck et al., 2003; Guasch et
al., 2003; Guasch et al., 2007; Blanck et al., 2009; Debenest et al., 2009; Vera et al., 2010;
Bakar et al., 2015; Ptachno et al., 2015). Son mucho menos frecuentes los estudios
dedicados al andlisis de otras propiedades funcionales de esta comunidad. Los
biomarcadores bioquimicos, tales como actividades de enzimas clave para el metabolismo
de la comunidad, constituyen un abordaje distinto que puede complementar los estudios
clasicos para analizar el estado del fitoplancton, tal como ha sido propuesto para perifiton
(Bonnineau et al., 2014). En particular, la evaluacion de parametros de estrés oxidativo,
tales como la actividad de las defensas antioxidantes enzimaticas catalasa, glutation
peroxidasa y ascorbato peroxidasa, pueden informar sobre el grado de estrés de una
comunidad (Bonnineau et al., 2014).

En Argentina, es poco frecuente el uso de la biota para el seguimiento de la calidad
de los ambientes acudticos, limitdndose el monitoreo al andlisis de variables quimicas y
bacterioldgicas empleadas en la elaboracion de indices de calidad del agua. Los estudios de
contaminacion mas importantes en los que se utilizaron las asociaciones fitoplanctonicas
como indicadoras de los impactos externos y por lo tanto de la calidad del agua, se han
llevado a cabo en cursos de agua ubicados en la Provincia de Buenos Aires, entre ellos el
rio Reconquista (Loez y Salibidn, 1990; Loez et al., 1995, 1998), el Matanza-Riachuelo
(Conforti et al., 1995; Magdaleno et al., 2001), el Samborombon (Mercado y Goémez,
1998), el Lujan (Plataroti, 2010).

Dentro de este contexto, en el presente capitulo, se caracterizd a nivel bioquimico,

la respuesta del fitoplancton perteneciente al arroyo Carabassa, Buenos Aires, un ambiente
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natural sometido a una mezcla de contaminantes de diversos origenes, y se lo relaciond con
la diversidad a nivel de los grupos que lo conforman, buscando posibles asociaciones entre

las condiciones del medio y los organismos presentes como indicadores de contaminacion.

I.1.5. Objetivos

o Evaluar la calidad del agua del arroyo Carabassa por medio de la determinacion de

parametros fisicoquimicos generales y especificos.

o Tratar de establecer las relaciones existentes entre la diversidad y abundancia de los

grupos fitoplanctonicos del arroyo Carabassa y sus caracteristicas fisicoquimicas.

o Analizar biomarcadores de estrés oxidativo en el fitoplancton y su relacion con

alguna caracteristica ambiental.
I.1.6. Hipotesis
o La calidad del agua del arroyo Carabassa se deteriora como consecuencia de la
presencia de emprendimientos econdmicos y urbanisticos desarrollados en sus

proximidades.

o La diversidad de los grupos fitoplanctonicos del arroyo Carabassa esta asociada a

las condiciones fisicoquimicas del agua.

o La calidad del agua puede provocar alteraciones del estado oxidativo del

fitoplancton induciendo respuestas antioxidantes.
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I.2. Materiales y Métodos
1.2.1. Area de estudio y disefio del muestreo.

El arroyo Carabassa es un cuerpo de agua de llanura ondulada que pertenece a la
cuenca del Rio Lujan, la cual se extiende de suroeste a noroeste de la provincia de Buenos
Aires (34° 25 5 S, 58° 32’ 2° O). Esta cuenca hidrica nace en el partido de Suipacha y
recorre una superficie de 2.690 km® atravesando el rea metropolitana de la Provincia de
Buenos Aires, abarcando los partidos de Mercedes, San Andrés de Giles, Gral. Rodriguez,
Lujan, Pilar, Moreno, Exaltacion de la Cruz, Campana, Escobar, Tigre, San Isidro y San
Fernando, en donde desemboca en el Rio de la Plata. El rio Lujan se divide en tres tramos
de diferentes longitudes, superior (40 km), medio (30 km) e inferior (60 km). Se caracteriza
por ser la cuenca con mayor densidad de drenaje de la provincia, pese a su escasa
pendiente, principalmente en el ultimo tramo (0.05-0.016 m/km) (Giorgi, 2001; Blasi et al.,
2010).

La region tiene un clima templado subhuimedo. La media de las temperaturas del
verano y del invierno son 22 °C en el mes de enero, y 9,5 °C en el mes de julio,
respectivamente. La precipitacion media anual es de 950 mm, alcanzando los 1400 mm en
afios excepcionalmente humedos (Lombardo et al., 2010). El final del verano, el otofio y la
primavera son los meses mas lluviosos (Andrade, 1986).

El arroyo Carabassa (fig. 2) nace de la confluencia de dos arroyos entre las
localidades de Gral. Rodriguez y Pilar correspondientes a la zona media-baja de la cuenca
del Rio Lujan, y se extiende en sentido noreste unos 5,2 km. hasta su desembocadura en
dicho rio. A lo largo de su recorrido atraviesa zonas urbanas con una alta densidad

poblacional y gran desarrollo industrial (O Farrell ez al., 2002, Castaiié et al., 2015).
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Figura 2. Cuenca del Rio Lujan y detalle del arroyo Carabassa y sus areas de estudio. Al-
A3,y CP1-CP3 corresponden a los sitios de muestreo sobre afluentes (A) y sobre el cauce
principal (CP) respectivamente.

Imagen adaptada (http://www.delriolujan.com.ar/estudioina.html).

Los sitios de muestreo sobre el cauce principal del arroyo y sus afluentes se
seleccionaron teniendo en cuenta la cercania a probables fuentes de contaminacion puntual
(fig. 2). Estos fueron:

-el sitio A 1 (34° 31’ 46,6 S, 58° 58 59,8°0) en cuyas proximidades se encuentra
instalada una empresa lactea (“La Serenisima”) que vierte en este afluente parte de las
aguas residuales de su planta de tratamiento.

-el sitio A 2 (34° 31” 8,17 S, 58° 58’ 13,5 O) localizado en una zona contigua a un
frigorifico ubicado a la vera de este efluente.

-el sitio CP 1 (34° 30’ 8,0”” S, 58° 58’ 9,5°” O) ubicado en el cauce principal del arroyo a
unos 500 metros rio abajo de la union de los afluentes Al y A2

-el sitio A 3 (34°30° 0,6’ S, 58° 56” 44,6°° O) ubicado en un tercer afluente luego de que
este atraviese un barrio privado que posee campos de golf (“Golfer’s”

-el sitio CP 2 (34°27° 52,5 S, 58° 57 27,4’ O) ubicado en el cauce principal del arroyo
luego de la desembocadura del A3, en una zona en la que atraviesa un barrio privado

(“Estancias del Pilar”)
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-el sitio CP 3 (34°27° 19,3 S, 58° 57’ 28,6 O) ubicado en el cauce principal del arroyo,
aguas abajo del CP2, luego de una descarga de efluentes de una empresa alimenticia
(“Molinos Rio de la Plata”).

Se realizaron dos muestreos estacionales, uno realizado en otofo (25 de abril de

2012) y otro en primavera (27 de septiembre de 2012).

1.2.2. Determinacion de variables ambientales

Se determinaron in situ algunas variables morfométricas como el ancho y la
profundidad del curso y la velocidad de la corriente, con las que se calculd el caudal del
arroyo en cada punto de muestreo. Este se determind por el método del flotador, para lo
cual se eligi6 un tramo del arroyo en donde la profundidad y el ancho se mantuvieron

parejos. El caudal se determin6 mediante la formula:

Q=VxS

donde Q es el caudal (m?/s), V es la velocidad promedio que alcanza el flotador (m/s) y S
es el area de la seccién transversal del tramo del rio seleccionado (m?). Luego el caudal se
multiplicé por un coeficiente de friccion, en este caso de 0,9, por considerar que el tipo de
suelo del arroyo era liso y suave.

Ademas se determinaron algunas variables fisicoquimicas tales como la
temperatura, por medio de un termémetro de vidrio con precision 0,1 °C, el pH y la
conductividad con un potencidmetro y un conductimetro marca ‘“Hanna instruments”
respectivamente, el OD con un oximetro “Oxi 330/SET WTW”, la concentracion de cloro
medida con un equipo portatil “LaMotte”, y la turbiedad y transparencia con el disco de
Secchi (Tyler, 1968).

Ademas, se recolectaron muestras de agua subsuperficial para realizar otras
determinaciones quimicas en el laboratorio. Estas se tomaron en cada sitio en la zona
central del curso, y se colocaron en recipientes estériles de plastico. El andlisis
fisicoquimico de las muestras de agua se realiz6 de acuerdo a la metodologia propuesta por
APHA (2005). Se determiné nitratos por reduccion de cadmio (SM 4500 NOs-E), nitritos

por un método colorimétrico (SM 4500 NO,-), N-amoniacal por el electrodo de i6n
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selectivo de amonio (SM 4500-NH;3D), nitrogeno total por el método Macro-Kjeldahl y
volumetria (SM 4500-NOrg B), y fosforo total (P total) por digestion persulfato—acido
ascorbico (SM 4500-P E). Ademas se determinaron solidos totales por el método
gravimétrico a 103-105 °C (SM 2540 B), tensioactivos por sustancias activas al azul de
metileno (SAAM’s) (NMX-AA-039-SCFI-2001), arsénico por digestion acida (SM 21-
3113 AyB AA-Homo), demanda quimica de oxigeno (DQO) en reflujo cerrado y por
colorimetria (SM 5220 —D), demanda bioldgica de oxigeno a los 5 dias (DBOs) (SM 5210).

Los resultados de las variables fisicoquimicas fueron comparados con los niveles
guia de calidad de agua aptas para la preservacion de la vida acudtica nacionales e
internacionales ajustados particularmente segin las condiciones de un cuerpo de agua
nacional: la Cuenca del Rio Matanza-Riachuelo y la Franja Costera del Rio de la Plata

(SSRH, 2005).

1.2.3. Parametros Biologicos

1.2.3.1. Fitoplancton

Para realizar los andlisis cuali y cuantitativos del fitoplancton se recolectaron
muestras de agua subsuperficial. Estas también se emplearon para la determinacion en esta
comunidad, de marcadores de estrés oxidativo tales como: la actividad de las enzimas
superdxido dismutasa (SOD), catalasa (CAT) y glutation-S-transferasa (GST), y sustancias
reactivas al &cido tiobarbiturico (TBARS). Para el analisis cualitativo, el agua del rio se
filtr6 con una red conica de 15 pum de poro y se observaron especimenes vivos y fijados con
formaldehido al 3 % v/v. La observacion de las muestras y la identificacion de los
organismos pertenecientes a los grandes grupos se realizaron utilizando un microscopio
optico Olympus BX50 con aumentos de 400x y 1000x. Para el estudio cuantitativo se
recolectaron muestras de 250 ml de agua sin filtrar y se las fij6 con una solucion de Lugol
al 2%. La estimacion cuantitativa se realizo segun el método de Utermdhl (1958), para ello
las muestras se colocaron en cdmaras de sedimentacion de 5 ml por el término de 24 horas.
Luego, el material sedimentado se observd utilizando un microscopio invertido marca

Olympus CK40 con aumento de 400x y se determin6 la densidad algal (individuos/ml)
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para las clases mas representativas (Bacillariophyta, Chlorophyta, Cyanobacteria,
Dinophyta y Euglenophyta). El nimero de recuentos en cada cdmara se realizd hasta
obtener un error estimado (a: 0,05) que no super6 el 10%. Este error se calculd segun la
formula de Venrick (1978):
e (%) :M~ Y, n-1)
X
donde e (%) es el error porcentual, S el desvio estandar, n el nimero de campos observado,

X es la media muestral y t (¢, n-1y €1 t de Student.
1.2.3.2. Analisis bacteriologico

La densidad de bacterias coliformes totales y fecales se estimd por el método del
nimero mas probable (NMP). Las determinaciones de nutrientes y los analisis
bacterioldgicos fueron realizados con la colaboracion del personal técnico del laboratorio
de analisis ambientales “ABIA” dependiente de la municipalidad de Pilar, Buenos Aires

(http://www.abia.org.ar/).
1.2.4. indice de calidad del agua (ICA)

Con los resultados de las variables: temperatura, OD, DBOs, cloruros y N-
amoniacal, se calculd para cada sitio un indice de calidad de aguas (ICA) (Beron, 1984)
que estima el grado de contaminacion por materia orgénica de las aguas del rio. La formula
que se aplica para el calculo de este indice es:

n n

ICA= Yqi/ Ywi
i=1 i=1

en donde n es la cantidad de variables utilizadas (5 en este caso), qi es un valor asignado a
cada variable segin su peso relativo y su valor (tabla 1), y wi es el peso relativo de la
variable de acuerdo a su importancia en relacion a la calidad de las aguas. Para la
temperatura y los cloruros el valor de wi es igual a 1, para el OD y la DBOs es igual a 2,y

para el N-amoniacal es igual 3.
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Tabla 1. Tabla de clasificacion de calidad.

INDICE DE CONTAMINACION ACUATICA (ICA)
TEMPERATURA CLORUROS N-AMONIACAL
o & clas mg/1 clas mg/1 clas
0-17,5 10 0-50 10 0-0,2 30
>17,5-19,5 9 >50-150 8 >0),2-0,5 24
>19,5-21,5 7 1 50-300 5 =>0,5-1,0 18
>21,5-23,0 5 >300-620 3 >1,0-2,0 12
>23,0-25,0 3 =620 0 >2,0-5,0 6
>25,0 1 . >5,0-10,0 }
D.3.0, OXIGENO DISUELTO
mg/1 clas % saluracion clas mp/1 clas
0-2,0 30 >90-105 10 >9,0 10
>2,0-4,0 . 27 ~89-90 8 >8,0-9,0 8
2 = >105-120 - - .
>4,0-6,0 24 - >6,0-8,0 b
>6,0-10,0 18 >60-80 6 >4,0-6,0 4
= = =120) -
>10,0-15,0 12 >1,0-0,4 2
>15,0-25,0 () >4()-0() 4 =>()-1,0) 0
>25,0-50,0 L >10-40 2 -
>50,0 0 0-10 0

Temperatura, cloruros, N-amoniacal, DBO y OD son los parametros seleccionados para
el calculo del ICA. Para cada uno de ellos se designan intervalos de concentraciones de

acuerdo al grado de polucion, y asociados a estos un valor qi.

Este indice emplea una escala numérica que varia entre 0 y 10 segun el grado de
contaminacion. El valor 10 indica pureza original, los valores entre 8-10 contaminacion
leve, entre 6-8 contaminacion intermedia, entre 3-6 contaminacion elevada, y entre 0-3
contaminacion muy elevada, considerandose al valor 0 como indicativo de calidad de agua

semejante a un cloacal crudo y séptico.
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1.2.5. Evaluacion de parametros de estrés oxidativo y actividad detoxificante

1.2.5.1. Preparacion de los homogenatos celulares

Los homogenatos para la determinaciones de proteinas, de cada actividad
enzimatica y de niveles de sustancias reactivas al acido tiobarbitirico (TBARS), se
prepararon centrifugando 150 ml de muestra de agua subsuperficial a 12.000 x g durante 10
minutos. Luego se lavaron las células tres veces con agua destilada, y el pellet se
resuspendid en buffer fosfato de potasio 30 mM pH 7,4 conteniendo KCl 120 mM.
Posteriormente, se rompieron las células mediante sonicado con un homogeinizador
ultrasénico Cole Parmer CP600 4710 aplicando tres pulsos de 15 segundos cada uno,
manteniendo las muestras en hielo. Estos homogenatos se centrifugaron a 10.000 x g
durante 30 minutos a 4° C. Los sobrenadantes obtenidos fueron utilizados, inmediatamente
o0 luego de almacenamiento a -20 °C por 2 semanas como maximo.

El contenido de proteinas solubles se determind de acuerdo con la metodologia de
Lowry (1951) utilizando seroalbumina bovina (SAB) como estandar. Para ello se emplearon 5
pl y 10 pl de los sobrenadantes de homogenato obtenidos segun lo descripto en el item
anterior. La cuantificacion de las proteinas se realizd por lectura de absorbancia a 750 nm en
un espectrofotometro Shimadzu UV/vis. El contenido de proteinas de las muestras se calculo a

partir de la correspondiente curva de calibracion.

1.2.5.2. Actividad de la enzima detoxificante GST

La actividad de la enzima GST se determind en alicuotas del sobrenadante del
homogenato de acuerdo con Habig et al. (1974). Este método se basa en la deteccion del
producto de la reaccion de conjugacion del glutation reducido (GSH) con el reactivo 1-cloro-2,
4-dinitrobenceno (CDNB). Esta conjugacion es llevada a cabo por la enzima GST, y el

conjugado resultante (GS-DNB) se detecta espectrofotométricamente a 340 nm.

GSH + CDNB — conjugado GS-DNB
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La mezcla de reaccion contenia GSH 1 mM, CDNB 1 mM, extracto enzimatico y
buffer fosfato de potasio 100 mM pH 6,5, en un volumen final de 0,8 ml. La cinética de
formacion del complejo GS-DNB se monitore6 a 340 nm durante tres minutos, en un
espectrofotometro Shimadzu UV/vis. En base a las velocidades iniciales de formacion del
complejo y al coeficiente de absortividad molar del GS-DNB (9,6mM/cm a 25° C), se
calcularon las cantidades de producto formado y las unidades GST presentes en cada muestra.
Una unidad GST se define como la cantidad de enzima que cataliza la formacioén de un pmol
de GS-DNB por minuto a 25° C. Los resultados se expresaron como unidades GST/mg de

proteinas.

1.2.5.3. Actividad de la enzima antioxidante SOD

La actividad de la enzima SOD se determin6 siguiendo el método de McCord y
Fridovich, 1969, basado en la reduccion del citocromo ¢ en presencia del anion superoxido
(07, generado por el sistema xantina-xantina oxidasa.

Las determinaciones se realizaron en buffer fosfato de potasio 50 mM pH 7,8
conteniendo EDTA 100 uM , empleando citocromo ¢ 21 uM y xantina 10 uM. La cantidad
de xantina oxidasa fue ajustada de modo que se verifico un aumento en la absorbancia de
0,025 unidades por minuto a una longitud de onda de 550 nm, a temperatura ambiente (18-
20 °C). Los resultados se expresaron como unidades de SOD/mg de proteinas Una unidad
de SOD se define como la cantidad de enzima que inhibe en un 50% la velocidad de

reduccion de citocromo c.

1.2.5.4. Actividad de la enzima antioxidante CAT

La actividad de esta enzima fue determinada segiin el método descripto por Aebi

(1984). La enzima CAT cataliza la siguiente reaccion:

21,0, — AT om0+ 0,

La medicion de la actividad enzimatica CAT en condiciones de saturacion de

sustrato no puede realizarse porque la enzima se inactiva con concentraciones de
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H,0, mayores a 100 mM. Sin embargo, trabajando a tiempos cortosy concentraciones
de H,O; entre 10 mM y 50 mM la velocidad de descomposicion del H,O, es proporcional
a la cantidad de enzima activa. Por lo dicho, la determinacion cuantitativa de la actividad
catalasa, puede realizarse mediante la medicion de la velocidad de descomposicion
del H,O; por incubacion del extracto celular en presencia de H,O,. Las mediciones se
realizaron en cubeta de cuarzo en las que se colocaron en el siguiente orden: buffer fosfato
de potasio 50 mM a pH 7, HyO, 15 mM vy el sobrenadante enziméatico. El consumo de
H,0; se midio espectrofotométricamente a una longitud de onda de 240 nm durante 30
segundos (coeficiente de extincion (e)= 40 M'em™), a temperatura ambiente (18-20° C).
Para evaluar el correcto funcionamiento del sistema, previo a las determinaciones, se midio
durante un minuto la estabilizacion del sistema. Una unidad CAT fue definida como la
cantidad de enzima que degrada 1 mmol de H202 por minuto (g peréxido de hidrogeno =

40 M-1 cm-1). Los resultados se expresaron como unidades CAT/mg de proteinas.

1.2.5.5. Dafio oxidativo: Peroxidacion lipidica

La peroxidacion lipidica es un proceso que comienza con la sustraccion de un
atomo de hidrogeno de un 4cido graso conteniendo por lo menos 3 dobles enlaces
conjugados, dando lugar a un radical lipidico. Luego de una serie de reacciones intermedias,
los peroxidos lipidicos intermedios se degradan completamente formando una serie de
productos finales entre los cuales el malondialdehido (MDA) es uno de los mayoritarios.
Este reacciona con el acido tiobarbitiirico y da un complejo coloreado, como se muestra en

la siguiente ecuacion, el cual puede cuantificarse por espectrofotometria:

HS.__N OH SYN\‘ OH HO /N\I/SH
. I E 9GP
T + a— = T
o] o}
OH OH OH
TBA MDA complejo coloreado MDA-TBA,
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La estimacion de los niveles de peroxidacion lipidica se realizo por determinacion del
contenido de TBARS de acuerdo a Buege y Aust, 1978.

Se incubaron alicuotas de sobrenadante de homogenato con 1 ml de reactivo
conteniendo acido tricloroacético 15% (p/v), acido tiobarbitirco (TBA) 0,375% (p/v) e
hidroxitolueno metilado 0,01% (p/v), durante 30 minutos en bafio de agua a 95 - 100 °C.
Luego de enfriar las muestras, se centrifugaron a 10.000 x g durante 10 minutos y la
absorbancia del sobrenadante clarificado, fue medida a 535 nm en un espectrofotometro
Shimadzu UV/vis. El contenido de TBARS fue estimado como equivalentes de MDA usando
el coeficiente de extincion molar del complejo MDA-TBA2 (156 mM™ cm'l). Los resultados
fueron calculados como pmoles de TBARS/mg de proteinas y se expresaron como porcentaje

con respecto al control.
1.2.6. Analisis estadistico

Para determinar la magnitud de la relacion entre las variables ambientales, se
realizaron correlaciones de Spearman de a pares de variables. A su vez, éstas se
correlacionaron con las variables indicadoras de estrés oxidativo.

El ordenamiento de los sitios en las dos fechas de muestreo se realiz6 mediante un
analisis de componentes principales (ACP) basado en las siguientes variables ambientales:
caudal, OD, DQO, SAAM, N-amoniacal, nitratos, nitritos, N total y P total.

Los resultados de los parametros indicadores de estrés oxidativo en el fitoplancton
se informaron como la media + el desvio estandar, y se compararon mediante andlisis de la
varianza (ANOVA) de uno y dos factores (sitio y estacion del afio). Cuando se encontraron
diferencias significativas (p< 0,05) se realizaron pruebas de comparaciones de a pares para
determinar qué valores diferian significativamente, para ello se empled el test de
comparaciones multiples de Tukey y la correccién de Bonferroni, respectivamente. Los
supuestos de normalidad y homogeneidad de las varianzas se probaron utilizando las
pruebas de Shapiro-Wilks y de Levene respectivamente (Sokal y Rohlf, 1999). Los
softwares utilizados para los analisis estadisticos fueron Graph Pad Prism 5 e Infostat

Para clasificar las muestras recolectadas en los diferentes sitios del arroyo

Carabassa, se realizdo un dendrograma basado en las densidades de los diferentes grupos
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fitoplanctonicos mayoritarios, aplicando un andlisis de conglomerados jerarquico,
utilizando la distancia de Manhattan como medida de similitud, y ligamiento completo

como criterio de agrupacion.
I.3. Resultados
1.3.1. Variables ambientales

Entre los sitios establecidos sobre los afluentes, solo pudo determinarse su caudal
en Al tanto en el muestreo de otofio como en el de primavera (0,08 + 0,0005 y 0,26 m’/s +
0,001 respectivamente) (fig. 3). Dado que consideramos despreciable el aporte de los
afluentes A2 y A3 sus velocidades de corrientes fueron consideradas nulas (0 m/s). En
otofio y primavera, se observo un leve aumento del caudal en el sitio CP1 (0,26 £ 0,004 y
0,59 m’/s + 0,0007 respectivamente), luego de la confluencia de los afluentes Al y A2,
seguida de una disminucion en el sitio CP2 (0,07 £ 0,0007 y 0,14 £ 0,002 m’/s
respectivamente), y posteriormente un aumento en CP3 (0,26 + 0,001 y 0,78 + 0,003 m’/s
respectivamente). Los resultados obtenidos indican mayor caudal del arroyo durante la
primavera.

Las velocidades de la corriente (fig. 3), en el muestreo de otofio en los sitios Al,
CP1 y CP3 fueron 0,11 £ 0,005; 0,12 £ 0,004 y 0,11 £ 0,003 m/s respectivamente, mientras
que en el sitio CP2 esta disminuy6 considerablemente (0,02 = 0,0007 m/s). En el muestreo
de primavera, las velocidades de la corriente en Al y CP1 fueron 0,24 + 0,003 y 0,23 £
0,001 m/s respectivamente, mientras que en CP2 disminuy6 notablemente (0,04 £+ 0,0007
m/s) y en CP3 se observo un leve aumento (0,14 = 0,0007 m/s). Como se menciond
anteriormente, en los sitios A2 y A3 en las dos estaciones de muestreo la velocidad

calculada fue nula (0 m/s).

65



O caudal otofio Ocaudal prmavem

9 - E
L B Brelocidad atofie g Bvelocadad pnmavera 9
0.2 4
0.7 E +0.25
i Frd
& &
o 06 4 n;Fvl ] 102 —~
"gosq{ A B A 5 g
s L LU B
3os [ A g,;-ii 3
g Ty b
So3{ BER e A B Loy 3
A '!'3 ] B >
"ol o A
0.2 4 ] -:;:oﬁ
o Teta "
g bt
01 ] B £ -
o e wher e E% o

Al A2 CP1 Al Cp2

gitto de muestres

Figura 3. Caudal y velocidad de la corriente estimados en los sitios (Al, A2, CP1, A3,
CP2, CP3) y periodos de muestreo (otofio-primavera) investigados. Los resultados se
expresan como la media + la desviacion estdndar. Distintas letras indican diferencias
significativas entre estaciones de muestreo de un sitio (A-B caudal, A’-B’ velocidad).

Las precipitaciones ocurridas en la zona del arroyo (segun Servicio Meteoroldgico
Nacional) fueron registradas unos 13 dias antes de la fecha del muestreo de otofio y unos 15
dias antes del muestreo de primavera, resultando en 70 y 180 mm respectivamente.

Los resultados de las determinaciones de los pardmetros fisicoquimicos del agua

en los sitios muestreados se muestran en la tabla 2.
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Tabla 2. Parametros fisicoquimicos del agua de los sitios muestreados (A1-A3; CP1-CP3)

en las dos estaciones de muestreo (otoflo y primavera).

Siviles Gada
Parametros fisico-quimicos Al A2 CP1 Al CP2 cp3
Otofio
Temperatura (°C) 15,60 13.70 154 14.30 13,90 13,50
Oxigeno Disuelto (mg/h) 6,29 454 4,86 2,08 4,16 391 5 mg/l (SSRH, 2005)
Turbtedad (NTU) 301 178 260 1935 154 151 50 NTUAEA™, 2003)
pH (upH) .55 7.69 8,37 790 €24 821 | (6-9) CONAMA, 2005
Conductividad (US/em) 2440 1383 2340 1000 2140 2050 | TE0uSiem (EPA, 1986)
Sélidos Totales a 105 °C (mg/l) 1680 660 1540 540 670 1240 | 10 mg/d (COME, 2002)
DBO (meg/l) 171 52 143 23 132 79 3 mg/l (SSRH, 2003)
DQO (mgl) 414 122 334 69 353 198 S mp/l (ACUMAR, 2011)
DBODQO 0,41 4,43 0,43 033 0,37 0,40 4,2-04 (Wang er al., 2003)
Sustancias Activas Azul Metileno (mg/1) 0.29 < 0,05 0,14 0,10 0,08 0,07 0.1 mg/l {DPF, 1989)
Cloro {mg/1) 0.11 012 0,13 0,03 0,14 0.11 5 mg/l (OMS, 2006)
Arsénico {ugT) 21,00 11,00 18,00 20,00 21,00 21,00 150 ug/l {US EPA, 2006)
Primavera
Temperatura (°C) 16,20 15,70 14,80 12,60 18,20 13,20
Oxigeno Disuelto (mg/1) 1.86 4,91 1,97 323 511 4,40 5 mg/l (SSRH, 200%)
Turbiedad (NTU) 294 17 254 202 180 159 50 NTU{AEA", 2003)
pH (upH) 778 757 7,01 737 793 786 | (6-93 CONAMA, 2005
Conductividad (uS/cmm) 2230 594 2030 207 1157 1079 | 730uSiem (EPA, 1986)
Sélidos Totales a 103 °C (mg/1) 1500 360 1260 200 900 670 | 10 mgl (COME, 2002)
DBO (mg/) 161 40 125 38 41 38 | 3 me/d (SSRE, 2003)
DQO (me) 389 93 293 114 11 95 | S mgl (ACUMAR, 2011}
DBO/DQO 0,41 0,42 043 0,33 0,327 0,40 0,2-0,4 (Wang er al,, 2003)
Sustancias Activas Azul Metileno (mg/1) 1,49 <005 139 <005 062 049 | 0.1 mg/d (DPE 1989}
Cloro {mg/1) 0,20 0,16 0,00 0,01 0,16 022 5 me/l (OMS, 2006)
Assénico (g} 16.00 2000 1500 1200 1600 19,00 | 150 ug/l (US EPA. 2006)

*AEA: Anuario de Estadisticas Agricolas

La diferencia entre las temperaturas medias de ambos muestreos fue de 0,7 °C. La
temperatura media durante el muestreo de otono fue de 14,4 °C, con la maxima registrada
en el sitio Al (15,6 °C) y la minima en el sitio CP3 (13,5 °C). En el muestreo de primavera
la temperatura media fue de 15,1 °C, con la maxima registrada en el sitio CP2 (18,2 °C) y
la minima en el sitio A3 (12,6 °C).

La concentracion de OD presentd variaciones en cuanto a los diferentes puntos y
estaciones de estudio. En el muestreo de otofo se registrd el maximo valor en la estacion
Al (6,29 mg/l), en los sitios restantes los valores resultaron todos menores a 5 mg/l con el
minimo en la estacion A3 (2,08 mg/l). En cuanto al muestreo de primavera el maximo valor

se registro en la estacion CP2 (5,11 mg/l), al igual que para el muestreo de otoio, los sitios
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restantes presentaron valores menores al nivel guia, con el minimo en la estacion Al (1,86
mg/l).

En todos los casos, los valores de turbiedad superaron a los establecidos para la
proteccion de la vida acuatica. Los mayores valores en ambos muestreos de otofio y
primavera se registraron en el afluente Al (301 y 294 NTU respectivamente). En el
afluente A2 los valores resultaron menores (178 y 117 NTU respectivamente) que en Al.
Luego de la confluencia de estos dos afluentes, en la estacion CP1 se registr6 una
disminucion de la turbiedad respecto al sitio Al (260 y 254 NTU respectivamente). Aguas
abajo del sitio CP1, en las restantes estaciones de muestreo, la turbiedad present6 valores
cada vez mas bajos hasta el sitio CP3 que present6 los menores valores registrados para el
cauce principal del arroyo (151 y 159 NTU respectivamente).

El pH se mantuvo aproximadamente constante en cada uno de los sitios
estudiados en ambas estaciones, manteniéndose dentro del rango de pH basico. En el
muestreo de otoflo se registraron el valor maximo y el minimo de pH en las estaciones Al y
A2 respectivamente (8,55 y 7,69 upH) con una diferencia entre estos de 0,86 upH. En el
muestreo de septiembre los valores maximo y minimo de pH se observaron en las
estaciones CP2 y A3 respectivamente (7,93 y 7,37 upH) con una diferencia entre estos de
0,56 upH.

Tanto en el muestreo de otofio como en el de primavera, el menor registro de
conductividad se detect6 en el afluente A3 (1000 y 207 uS/cm respectivamente), y el mayor
se registrd en el sitio Al (2440 y 2230 uS/cm respectivamente). En todos los sitios
muestreados, los valores de conductividad tendieron a ser menores en el muestreo de
primavera respecto a los de otofio. Valores menores a 750 uS/cm se han determinado en los
afluentes A2 y A3 en el muestreo de primavera.

Los mayores valores de solidos totales (ST) en ambos muestreos de otofio y
primavera se registraron en el afluente Al (1680 y 1500 mg/l respectivamente). En el A2
los valores determinados durante el otofio (660 mg/l) fueron mayores que los de primavera
(360 mg/l). En ambos muestreos, luego de la confluencia de Al y A2, en el sitio CP1, los
ST disminuyeron respecto a los valores en Al (1540 y 1260 mg/1 respectivamente), y en A3
se registraron los valores de ST mas bajos (640 y 200 mg/1 respectivamente). Luego de la

confluencia del A3 con el cauce principal del arroyo, en el sitio CP2, los ST disminuyeron
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respecto a los valores en CPI, tanto en otofio como en primavera (670 y 900 mg/l
respectivamente). Rio abajo en CP3, en primavera los ST continuaron disminuyendo
respecto a CP2 (670 mg/l), mientras que en otofio éstos aumentaron (1340 mg/l).

La DBO a lo largo del cauce principal, en ambos muestreos, disminuy6 aguas
abajo del sitio A1 (171 y 161 mg/l respectivamente) hasta el sitio CP3 (79 y 38 mg/l
respectivamente). Los valores maximos de DBO fueron registrados en el afluente Al en
ambos muestreos (171 y 161 mg/l respectivamente), mientras que los valores minimos, se
registraron en A3 (23 y 38 mg/l respectivamente) y en CP3 en primavera (38 mg/l). Cabe
destacar, que los valores de DBO en CP2 y CP3 obtenidos en otofio (132 y 79 mg/l
respectivamente) fueron superiores a los de primavera (41 y 38 mg/I respectivamente).

La DQO a lo largo del cauce principal mostrd un patroén similar al de la DBO. En
ambos muestreos, los valores de DQO disminuyeron a partir del afluente Al (414 y 381
mg/l respectivamente) aguas abajo de este punto hasta CP3 (198 y 95 mg/l
respectivamente). Su maximo valor se observo en el sitio Al tanto en otofio como en
primavera (414 y 389 mg/l respectivamente). En otofio los minimos valores de DQO se
obtuvieron en A3 (69 mg/l), mientras que en primavera éstos se dieron en A2 y en CP3 (95
mg/l en ambos). Los valores de DQO en ambos muestreos superan en mas del doble a los
de la DBO en cada uno de los sitios analizados, por lo cual la relacion DBO/DQO resulta
siempre menor a 0,5.

Los valores de las sustancias activas al azul de metileno (SAAM) determinados en
otofio y primavera, a lo largo del cauce principal, disminuyeron aguas debajo de Al (0,29 y
1,49 mg/l respectivamente) hasta el sitio CP3 (0,07 y 0,49 mg/l respectivamente). Los
valores maximos de SAAM se determinaron en Al tanto en otofio como en primavera
(0,29 y 1,49 mg/1 respectivamente), y el minimo se obtuvo en A2 en otoiio (p< 0,05 mg/l),
y en A2 y A3 en primavera (p< 0,05 mg/l). Ademas, se observo que los valores de las
SAAM en el muestreo de primavera en los sitios sobre el cauce principal (CP1, CP2 y
CP3), resultaron mucho mas elevados (1,39, 0,62 y 0,49 mg/l respectivamente) que los de
otofio para los mismos sitios (0,14, 0,08 y 0,07 mg/l respectivamente).

La concentracion de cloro determinada en el muestreo de otofio en los diferentes
sitios presentaron valores similares excepto en A3 donde se registro el valor mas bajo

(0,05 mg/l), y en CP2 donde se registr6 el maximo (0,14 mg/l). En el muestreo de
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primavera en CP1 no se detectd cloro, y su valor minimo fue medido en A3 (0,01 mg/l),
en tanto que el méaximo correspondié a CP3 (0,22 mg/1).

La concentracion de arsénico determinada en los dos muestreos en todos los sitios
estudiados fue inferior al valor guia establecido para la proteccion de la vida acuatica (150
pg/l) (US EPA, 2006), no superando los 21 pg/l.

Los resultados de las determinaciones de nutrientes (N-amoniacal, nitratos, nitritos, N total

y P total) presentes en el agua de los sitios muestreados se expresan en la tabla 3.

Tabla 3. Composicion de los nutrientes del agua de los sitios muestreados (Al1-A3, CP1-

CP3) en las dos estaciones de muestreo (otofio-primavera).

Niveles Guia

Nutrientes Al Al CP1 A3 CP2 CP3
Ototio
Nitrégeno Amoniacal (mg/l) 1.30 1.03 139 128 8.30 980 0,6 mg/l (Cal EPA, 2012)
Nitratos (mg/1) 837 1573 9,98 37.02 1136 1248 | 3 mg'! (DOF, 1989)
Nitritos (mg/1) 0,26 3.59 0.35 5,76 2.84 3,66 0,05 mg/l {SSRH, 2005)
Nitrégeno total (mg/1) 11561 68,40 39.52 51,73 72,55 3245
Fostoro total (mg/1) 9,70 9,75 11,55 3,65 7.80 725 | 0,05 mg/l (SSRH, 2005)
Primavera
Nitrégeno Amoniacal (mg/l) 43,90 2,77 43,50 0,71 14,70 12,80 | (3,6 mp/d (Cal EPA, 2012)
Nitratos {mg/1) 14,40 16,10 1340 1880 1550 1560 | S mgl (DOF, 1989)
Nitritos (mg/1) 0.03 0.06 0,03 <002 0,02 0,02 | 0,05 mg/l (SSRH, 2005)
Nitrégeno total (mg/1) 87,18 96,31 96 44 44,91 98,16 46,38
Féstoro total {mg/1) 6,56 282 5,80 1,09 5,28 2.39 0,05 mg/l (S5RH, 2005)

La concentracion de N-amoniacal aument6 aguas abajo de Al (1,30 mg/l) en otoio
sobre el cauce principal del arroyo hasta CP3 (9,8 mg/l), lugar donde se registré su valor
maximo, mientras que el minimo se obtuvo en A2 (1,02 mg/l). Contrariamente al muestreo
de otofio, en el de primavera este nutriente disminuy6 aguas abajo desde Al (43,90 mg/l)
en el cauce principal hasta CP3 (12,80 mg/l), registrandose los valores méximos en Al y en
CP1 (43,90 y 43,50 mg/] respectivamente), y un minimo en A3 (0,71 mg/l). Los resultados
anteriores muestran que los valores del N-amoniacal en primavera resultaron superiores a
los de otofio en todos los sitios excepto en A3 (0,71 y 1,28 mg/I respectivamente).

La concentracion de nitratos en los sitios muestreados aumentd en otofio sobre el

cauce principal desde CP1 (9,98 mg/l) aguas abajo hasta el sitio CP3 (12,48 mg/l). El
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maximo registrado se determind en A3 (37,02 mg/l) y el minimo en Al (8,37 mg/l). En
primavera las concentraciones de nitratos detectadas se mantuvieron relativamente
constantes desde Al, aguas abajo sobre el cauce principal hasta CP3 (14,40 y 15,60 mg/l
respectivamente), registrandose el minimo en CP1 (13,40 mg/l) y el maximo en A3 (18,80
mg/l).

Los valores de concentraciones de nitritos registrados en otofio fueron superiores a
los de septiembre en todos los sitios estudiados. En otofio el valor maximo se registrd en
A3 (5,76 mg/l) y el minimo en Al (0,26 mg/l). Sobre el cauce principal, los valores se
incrementaron hacia CP3 (3,66 mg/l). La concentracion de nitritos en primavera, se
mantuvo relativamente constante desde Al hasta CP3 aguas abajo (0,03 y 0,02 mg/l
respectivamente), con un maximo en A2 (0,06 mg/l) y un minimo en A3 (< 0,02 mg/l).

Las concentraciones de N total determinadas, fueron elevadas y no siguieron una
tendencia clara. En otofio se registré un valor maximo en Al (115,61 mg/l) y un minimo
en CPI1 (39,52 mg/l). En primavera el valor maximo de N total se registré en CP2 (98,16
mg/l) y el minimo en A3 (44,91 mg/l).

Los valores de las concentraciones de P total determinados en otofo resultaron
mas elevados que los de primavera. En el primero, se registr6 un maximo en CP1 (11,55
mg/l) y un minimo en A3 (3,65 mg/l). Mientras que en primavera se registrd6 su maximo
valor en Al (6,56 mg/l) y el minimo en A3 (1,09 mg/l). En ambos muestreos, los valores
disminuyen en los sitios sobre el cauce principal hacia CP3 (7,25 y 2,39 mg/l

respectivamente).
1.3.2. Variables biologicas
1.3.21. Estructura y composicion del fitoplancton

La densidad del fitoplancton total registrada en otofio fue de 3,6.10° individuos/ml
y en primavera de 2,6.10° individuos/ml. Esta comunidad en el arroyo Carabassa estuvo
compuesta por cuatro clases dominantes de microalgas, Chlorophyceae, Cyanophyceae,

Euglenophyceae y Bacillariophyceae (tabla 4), y por otros dos grupos menos

representados, que fueron Xantophyceae y Dynophyceae. La abundancia relativa de los
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principales grupos, en el muestreo de otofio fue: Chlorophyceae (85 %), Cyanophyceae
(12,2 %), Euglenophyceae (2,4 %) y Bacillariophyceae (0,4 %). En tanto que en el de
primavera fue: Chlorophyceae (81,3 %), Cyanophyceae (3 %), Euglenophyceae (9,3 %) y
Bacillariophyceae (6,4 %).

Tabla 4. Densidad del fitoplancton (individuos/ml) de las clases algales mayoritarias en

cada estacion de muestreo.

Otefio Cyanophyceae  Chlopophyceae Bacillariophyvceae  Fuglenophyceae
Al 253485 1.074.809 13 59730
A2 3,495 159.709 7029 38
CPL 12.366 211.231 2 18
A3 62.396 389.515 5.890 668
P2 24.544 600.039 24 25013
CP3 81.170 615198 107 35
Primavera

Al 18.881 498.643 43 76
A2 35021 136,564 86.982 88.983
CP1 22219 943236 10233 116,073
A3 114 232712 36.038 20047
P2 2.380 199.921 4.748 20,797
CP3 26 149,971 12174 84630

En las figuras 4 y 5 se puede observar que, a excepcion de las algas
Chlorophyceae que dominaron en todos los sitios, la representatividad de los demas grupos
(Cyanophyceae, Bacillariophyceae y Euglenophyceae) no fue homogénea.

Durante el muestreo de otofio, en Al se registrd la mayor densidad de individuos
de Chlorophyceae (1,1.10° individuos/ml) en donde representaron el 77.4% del
fitoplancton. Las Cyanophyceae y Euglenophyceae mostraron ser menos abundantes
(2,5.10° y 6,0.10* individuos/ml respectivamente), constituyendo el 18,3% y el 4,3% del
fitoplancton, en tanto que las Bacillariophyceae fueron las que presentaron la menor
densidad (2,1.10% individuos/ml) y representatividad con menos del 1% del total. Las
menores densidades de Chlorophyceae se encontraron en los sitios CP1 y A2 (2,1.10° y
1,6.10° individuos/ml respectivamente) representando la mayor parte del fitoplancton
(94,4% y 93,8% respectivamente). En A3, CP2 y CP3, Chlorophyceae representd un 88 %
aproximadamente del fitoplancton total, con densidades crecientes hasta alcanzar en CP3,

6,1.10° individuos/ml. La méaxima densidad de Bacillariophyceae se registro en A2
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(7,0.10° individuos/ml) seguido de A3 (5,9.10° individuos/ml) representando el 25% y 18%
del fitoplancton total respectivamente, y la méaxima densidad de Euglenophyceae se
encontré en Al (6,0.10* individuos/ml) seguido de CP2 (2,5.10" individuos/ml)
constituyendo el 4,3% y 3,9% del fitoplancton respectivamente. La densidad de individuos
de Cyanophyceae, Euglenophyceae y Bacillariophyceae oscilaron sin seguir un patron
definido en las diferentes estaciones de muestreo, resultando estos dos ultimos taxones los
menos representativos del fitoplancton.

En el muestreo de primavera, la participacion de Chlorophyceae como grupo
dominante del fitoplancton fue mayor en Al (96,4%) con 5,0.10° individuos/ml, aunque su
mayor densidad se observo en CP1 con 9.4.10° individuos/ml, representando el 86,9% del
fitoplancton total. Coincidentemente, Euglenophyceae también presentd su mayor densidad
en CPl (1,1.10° individuos/ml) constituyendo el 10 % del fitoplancton. Las
Bacillariophyceae y Cyanophyceae fueron los grupos menos representativos en CPI,
mientras que en A2 presentaron sus maximas densidades (8,7.10% y 3,5.10* individuos/ml
respectivamente), representando el 25 y el 10 % del fitoplancton respectivamente. Ademas
de en A2, las mas altas densidades de Bacillariophyceae se encontraron en A3 (5,6.10*

individuos/ml) representando el 18% del fitoplancton.
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Figura 4. Porcentajes de los grupos mayoritarios del fitoplancton en los sitios muestreados
(A1-A3, CP1-CP3) en otofio (A) y en primavera (B).
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Figura 5. Densidades de los grupos mayoritarios del fitoplancton (individuos/ml) en los

sitios muestreados (A1-A3, CP1-CP3) en otofio (A) y en primavera (B).
1.3.2.2. Analisis bacteriologico

La densidad de bacterias coliformes totales mostrd un patron de variacion
estacional (fig. 6 A) registrandose los mayores valores en las muestras de otofio. En el

cauce principal se registré la mayor densidad en CP1 (22000 NMP/100 ml), para luego
disminuir en CP2 (9000 NMP/100 ml) y aumentar levemente en CP3 (17000 NMP/100
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ml). De los afluentes, en A3 fue donde se registr6 la mayor densidad de bacterias
coliformes totales (21000 NMP/100 ml) mostrando valores similares a los de CPI.
Densidades del mismo orden se registraron en Al (12000 NMP/100 ml), y los menores
valores se obtuvieron en A2 (670 NMP/100 ml). En primavera se registraron las mayores
densidades de bacterias coliformes totales sobre el cauce principal en CP1 y CP3 (1800 y
1200 NMP/100 mlrespectivamente) y en A3 (1600 NMP/100 ml). Las menores densidades
fueron medidas en A2 y en CP2 (350, 170 NMP/100 ml respectivamente).

La densidad de bacterias coliformes fecales (fig. 6 B) presentd idéntico patron de
variacion estacional y espacial que las coliformes totales, con sus mayores valores en
otofio, a excepcion del sitio A2, el cual presentd una mayor densidad en primavera. El valor
mas alto en el muestreo de otofio se registro en CP1 (5100 NMP/100 ml), disminuyendo en
CP2 (1700 NMP/100 ml) y aumentando al doble en CP3 (3500 NMP/100 ml). La maxima
densidad en los afluentes se registrd en el sitio A3 (4000 NMP/100 ml), y en el mismo
orden que el anterior en el sitio Al (2700 NMP/100 ml), mientras que las minimas
densidades se registraron en A2 (97 NMP/100 ml). En primavera se detectd la mayor
densidad de bacterias coliformes totales en Al (3000 NMP/100 ml) y los minimos en A2 y
A3 (275 y 240 NMP/100 ml respectivamente). Sobre el cauce principal el maximo
registrado fue en CP1 (360 NMP/100 ml), disminuyendo un orden en CP2 (30 NMP/100
ml) y aumentando un orden nuevamente en CP3 (210 NMP/100 ml).
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Figura 6: Densidad de bacterias coliformes totales (A) y fecales (B) presentes en las
muestras de cada sitio (A1-A3, CPI-CP3) en las dos estaciones muestreadas (otofio-

primavera).

1.3.3. Calidad del agua

Segun los valores de los ICA obtenidos (tabla 5), la contaminacion organica del
arroyo evidenci6 una variacion espacial y temporal. Esta resulté elevada en todos los sitios
excepto en CP2, donde fue muy elevada (2,9). Las mejores condiciones fueron las
existentes en A3 (5,2). En ambos muestreos de otofio y primavera se observo un grado de
deterioro de las aguas con un valor promedio del ICA de 3,94 y 3,20 respectivamente,

indicando una contaminacion elevada de las aguas.
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Tabla 5. Resultados del indice de Calidad de Agua (ICA, Berén, 1984), de cada sitio (Al-

A3, CP1-CP3) en cada estacion muestreada (otoflo- primavera).

Sitio ICA Otono ICA Primavera ICAJ sitio
Al 4,22 244 3,30
A2 4.00 366 3.80
CP1 4,00 2,44 3,22
A3 5.66 4,77 5,20
CPp2 3.00 2,88 2,90
CP3 2,75 3,00 3,00
1CA/ estacion 3.94 3,20

1.3.4. Analisis de componentes principales

El ordenamiento de las muestras tomadas en las dos estaciones del afio se realizo
con un andlisis de componentes principales (ACP) basado en las caracteristicas
fisicoquimicas (fig. 6). Los dos primeros ejes explican el 61,4 % de la varianza total. El
primer componente (eje x) explica un 35,8 % de la varianza total, con una correlacion
positiva con las variables SAAM (r= 0,84), N-amoniacal (= 0,79), DQO (= 0,68) y N total
(= 0,62), y negativa con nitritos (= -0,67) y nitratos (= -0,60). El segundo componente
(eje y) explica un 25,6 % de la varianza total con una correlacion positiva con OD (= 0,89)
y P total (1= 0,64). El primer eje organiza a los sitios de muestreo, separando a Al y CPI
(lado derecho del eje) los cuales se encuentran asociados a valores elevados de SAAM, N-
amoniacal, DQO y N total, de A2, A3 y CP3 (lado izquierdo del eje), de sitios donde estos
parametros se encontraron en bajas concentraciones, y  asociados a elevadas
concentraciones de nitratos y nitritos. En el segundo eje, Al, A2, CP1, CP2 y CP3 durante
el otono,y A2y CP2 en primavera, se asociaron a elevados niveles de OD y P total, en
tanto que Al, CP1, A3 y CP3, en primavera, y A3 en otoflo se asocian con bajos niveles

de estos parametros.
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Figura 6. Ordenacion resultante del andlisis de componentes principales (ACP) basado en
los parametros fisicoquimicos de las muestras de los afluentes (A1-A3) y del cauce
principal (CP1-CP3) del arroyo Carabassa, en las dos estaciones de muestreo, otofio (negro)
y primavera (rosa). Factor 1: primer componente principal, Factor 2: segundo componente

principal.

1.3.5. Analisis de conglomerados

En la figura 7 se muestra el dendrograma obtenido a partir del analisis de
conglomerados, en base a los resultados de las abundancias de cada grupo fitoplanctonico
en los sitios muestreados. En ¢l se pueden distinguir tres grupos, el primero conformado
por las muestras de A2 y A3 de primavera, sitios en los que se registraron las mayores
densidades de Bacillariphyceae. El segundo grupo, se subdividié en un subgrupo ‘“2a” que
abarca a las muestras de A3, CP2 y CP3 de otofio, y el “2b” formado por las muestras de
Al, CP2 y CP3 de primavera, mas A2 y CP1 de otofio. Ambos subgrupos “2a” y “2b” se
caracterizan por mostrar densidades medias y bajas de Chlorophyceae respectivamente. El
tercer grupo estuvo conformado por las muestras Al del muestreo de otofio y CP1 del
muestreo de primavera, caracterizadas ambas, por presentar las mas elevadas densidades de
Chlorophyceae, Cyanophyceae y Euglenophyceae en comparacion con todas las muestras

tomadas en la misma época de muestreo.
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Figura 7: Dendrograma obtenido a partir del andlisis de conglomerados de las muestras de

Al, A3, CP1 y CP3, tomadas en otoflo (negro) y en primavera (rosa).
1.3.6. Parametros de estrés oxidativo y actividad detoxificante

Los resultados de las determinaciones de los marcadores de estrés oxidativo y de

actividad detoxificante en el fitoplancton se muestran en la figura 8.
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Figura 8. (A) Actividad Catalasa (CAT), (B) actividad glutation-S-transferasa (GST), (C)
actividad superoxido dismutasa (SOD) y (D) niveles de sustancias reactivas al acido
tiobarbiturico (TBARS) en las muestras de fitoplancton de los diferentes sitios (Al, A2,
CP1, A3, CP2, CP3) en otofio y primavera. Los resultados se expresan como la media + la
desviacion estandar. Distintas letras indican diferencias significativas entre los sitios en

cada una de las estaciones de muestreo.
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La actividad CAT mostré un patron de variacion estacional (p< 0,0001) y espacial
(p< 0,0001) (fig. 8 A y tabla 6), detectandose su mayor actividad en las muestras de otofio
(p< 0,001). En esta estacion, el fitoplancton de Al y CP1 presentd el menor valor de
actividad CAT. Aguas abajo, en CP2, se registro la actividad mas elevada de todos los
sitios muestreados, mientras que en CP3 los niveles fueron altos pero menores que en CP2.
En lo que respecta a los afluentes, las mayores actividades se registraron en el fitoplancton
de A3 y A2, y la minima en Al. En primavera el fitoplancton de todos los sitios mostrd
actividades significativamente menores que las de otofio. Se registrd una actividad CAT
mas elevada en A3, respecto a los otros sitios, entre los cuales no se observaron diferencias

significativas de actividad.

Tabla 6. Resumen de los resultados del analisis de la varianza (ANOV A) de dos factores.

Parametro  Sitio Estacion Sitio x Estacion
CAT < 0,0001, CP 2 = otros < 0,0001,0=>P < 0,0001
SOD « 0,0001, A3-CP 2- CP 3 > otros ns$ < 0,0001
TBARS < 0,0001, CP 2 > otros < 0,0001,0>P < 0,0001
GST < ,0001, CP 2 > otros <0,0001,0=P < 0,0001

Sitios de muestreo: A1-A3, CP1-CP3. Estaciones del afio: otofio (O) y primavera (P). ns:

no significativo.

La actividad GST también mostr6é un patréon de variacion estacional (p< 0,0001) y
espacial (p< 0,0001) (fig. 8 B y tabla 6). Los valores mas elevados de este parametro se
registraron en otofio, excepto para el fitoplancton de Al que tuvo valores de actividad
mayores en primavera. Al igual que para CAT, en esta estacion, el valor significativamente
mas bajo de actividad GST se determiné en el fitoplanton de CP1 y el maximoen el del sitio
CP2, registrandose un valor significativamente alto en CP3 pero menor que el de CP2. Si
consideramos los afluentes, la actividad GST fue minima en Al y se obtuvieron valores
maximos en A2 y A3 En primavera, en lineas generales, también se obtuvieron valores mas

bajos de actividad que en la otra estacion. El valor mas bajo de actividad GST se registr6 en
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CP1, para aumentar aguas abajo en el cauce principal en CP2 y CP3. La méaxima actividad
en los afluentes se registro en el fitoplancton de A1, y las menores en el de A2 y A3.

Al considerar los datos obtenidos de la actividad SOD se pudo evidenciar que
estos mostraban un patrén de variacion espacial (p < 0,0001) (fig. 8 C y tabla 6). Durante
el otofio, en el cauce principal del arroyo, se registrd la menor actividad en el fitoplancton
de CP1, aumentando aguas abajo en CP2 y en CP3 donde se presentd su mayor valor.
Respecto a los afluentes, el fitoplancton del afluente A1 mostrd el menor nivel de actividad,
mientras que el de A3 fue significativamente mayor. En primavera, en el fitoplancton de
CP1 se registro el valor mas bajo de actividad SOD en el cauce principal, aumentando
aguas arriba en CP2 y disminuyendo respecto al sitio anterior en CP3. De los 3 afluentes, el
nivel mas bajo de actividad SOD se obtuvo en el fitoplancton de Al, en el de A2 los
valores fueron mucho mas elevados, y lo mayores niveles se registraron en el de A3.

Los niveles de TBARS (indice de peroxidacion lipidica) mostraron un claro patrén
de variacion estacional (p< 0,0001) y espacial (p< 0,0001) (fig. 8 D y tabla 6). Los
mayores valores se registraron en otofio, excepto para el fitoplancton de Al y CPI en los
que se detectaron niveles mas altos en primavera. En el cauce principal se registrd el menor
valor en el sitio CP1, mientras que aguas abajo (en CP2 y CP3) el fitoplancton mostrod
niveles de TBARS significativamente mads altos, con un maximo en CP2. En los afluentes,
el maximo nivel de TBARS se dio en el fitoplancton del sitio A2 y A3. En primavera, no se
registraron diferencias en el contenido de TBARS entre los sitios.

A través de la aplicacion de la correlacion de Spearman entre pares de variables
fisicoquimicas ambientales y parametros indicadores de estrés oxidativo (tabla 7) se pudo
establecer la existencia de algunas correlaciones positivas tales como: GST con CAT (=
0,99), TBARS con CAT y GST (= 0,85 y r= 0,88 respectivamente), Nitratos con GST y
TBARS (= 0,64 y r= 0,71 respectivamente), y una negativa como la de SOD con DQO (1=

-0,58). El resto de las variables no presentaron correlaciones significativas.
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Tabla 7. Coeficientes de correlacion de Spearman determinados entre las variables

fisicoquimicas ambientales y bioquimicas (CAT, GST, SOD y TBARS).

Parametro CAT GST SOD TBARS
CAT 1

GST 0,99 1

SOD 0,2 0,3 1

TBARS 0,85 0,88 0,06 1
™ -0,32 -0,32 -0,16 -0,34
oD 4,1E-0,3 -0,04 -0,1 -0,16
Turbidez -0,37 -0,48 -0,55 -0,41
pH 0,38 0,25 -0,14 0,11
Conductividad 0,31 0,19 -0,39 0,07
S. totales -0,08 -0,17 -0.28 -0,34
DBO 0,16 -0,03 -0,61 -0,08
DQOC 0,24 0,04 -0,58 -0,02
SAAM -0.33 -0,33 -0,23 -0,33
Ci -0,06 0,15 -0,29 0,18
As 0,45 0,36 0,15 0,21
N amoniacal -0,16 -0,17 -0,14 ~0,21
Nitritos -0,1 0,06 0,32 0,28
Nitratos 0,51 0,64 0,37 0,71
N total -0,23 -0,31 -0,41 -0,17
P total 0,22 0,14 -0,47 0,1

Los numeros en negritas indican correlaciones significativas p< 0,0001.

1.4. Discusion

El analisis de los resultados obtenidos de las caracteristicas ambientales, los cuales

incluyeron variables hidrometeoroldgicas, fisicoquimicas y bioldgicas, nos permitid

establecer alguna de las causas del deterioro que presentaban las aguas del arroyo

Carabassa. Una de ellas se atribuye al ingreso de sustancias generadas por accion antrdpica,

y otra a la estacionalidad, que influy6 a través de la variacion de las precipitaciones y del

caudal pudiendo aumentar el efecto antropico. La primer situacion habia sido observada por

Momo et al., 2003, quienes emplearon el concepto de estado ecologico (Pollard y Huxham,

1998) para clasificar la calidad de las aguas de los arroyos de la cuenca del Rio Lujén,

asignandole al arroyo Carabassa la calificacion de un estado ecolégico “muy malo”,
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principalmente como consecuencia de efluentes orgdnicos y nutrientes provenientes del

desarrollo urbano e industrial.

1.4.1 Variables ambientales

El caudal exhibi6 un patrén de variacion estacional y espacial. El primero se
evidencioé al registrarse sus mayores valores en el muestreo de primavera, justamente 15
dias después de haberse registrado precipitaciones en la zona. A estos aportes, se le deben
sumar las masas de aguas subterraneas (caudal basal) que también contribuyen al caudal
superficial del arroyo Carabassa. Estas provienen de dos acuiferos subterraneos, uno més
superficial (Pampeano) contaminado por aguas residuales (Santa Cruz, 1995), y el otro mas
profundo (Puelchense) con aguas de mejor calidad. La escasa pendiente del arroyo (0,05—
0,016 m/km) (Giorgi, 2001; Blasi et al., 2010) justifica sus bajos valores de velocidad de
corriente. En lo que respecta al aporte de aguas desde los afluentes al caudal principal, se
consider6 que éste estuvo incrementado solamente por la contribucion del afluente Al,
dado que los otros dos (A2 y A3) presentan aguas quietas, por lo que puede considerarse
que sus aportes al caudal principal no serian significativos. El patréon espacial del caudal
sobre el cauce principal mostr6 un aumento en direccion aguas abajo, excepto en el sitio
CP2 en donde disminuy6 considerablemente. Esto podria deberse a un proceso natural de
infiltracion hacia el nivel freatico que se da en la zona por la presencia de sedimentos
porosos, 0 a un proceso artificial por bombeo de las aguas hacia lagunas de urbanizacion.

En la mayoria de los sitios muestreados los niveles de oxigeno disuelto, tanto en
otofio como en primavera, resultaron inferiores al nivel guia establecido para el desarrollo
de la vida acuética, excepto en Al durante el otofo, donde resultd levemente superior. Para
los valores de temperatura determinados, caracteristicos de climas templados (10 a 20 °C,
Cravero et al., 1991), la solubilidad del oxigeno es de 10 a 11 mg/l, por lo que se esperarian
mayores niveles de oxigeno que los registrados (maximo valor de 6,29 mg/l). Esos bajos
niveles detectados en el arroyo Carabassa, resultan caracteristicos de cuerpos de agua poco
profundos. Dada las bajas velocidades de corriente de este curso, el intercambio de gases
entre las aguas que estan por debajo de la superficie y la atmosfera es menor, por lo que se

reduce la oxigenacion del agua.
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Ademas de la temperatura y la velocidad de la corriente, la descomposicion de la
materia organica por microorganismos también influye en la cantidad de oxigeno disuelto
en el agua (Martinez y Donato, 2003). Al analizar los valores de la DBO, en todos los sitios
y en las dos estaciones de muestreo, los resultados obtenidos superan el nivel guia
establecido para la proteccion de la vida acuatica. Esto nos indica que las aguas presentan
una fuerte contaminacion orgéanica, perjudicial para los organismos que las habitan.
Ademas, de acuerdo a los valores de la relacion DBO/ DQO obtenidos (la mayoria de ellos
superiores a 0,4), parte de esa materia orgdnica seria biodegradable. Por lo tanto, el déficit
de OD encontrado se deberia al alto consumo de oxigeno por parte de la comunidad
microbiana aerobica para oxidar la materia organica presente. Ese consumo excede a su
incorporacion por flujo desde la atmosfera (como se ha comentado anteriormente), o por
productividad fotosintética, la cual podria estar afectada por los elevados niveles de
turbiedad observados (mayores a los valores establecidos para la proteccion de la vida
acuatica) que disminuyen la penetracion de la luz con la consecuente disminucion del
rendimiento fotosintético. A su vez, la actividad microbiana aumenta la concentracion de
didxido de carbono disuelto en el agua generando la formacion de 4cido carbonico y sus
productos de disociacion (bicarbonato y carbonato), determinando un aumento de la
concentracion de protones que lleva a una acidificacion del medio. A pesar de ello, el pH
fluctud entre valores ligeramente elevados pero sin exceder aquellos aceptados para la
proteccion de la vida acuatica. Esto nos estaria indicando que esta tendencia a la alcalinidad
detectada se deberia a la influencia de la composicion quimica del sustrato subyacente
(postpampeano) que contiene carbonato de calcio en los depositos de limos y arcillas
(Andrade, 1986).

La DBO y la DQO mostraron un patrén de variabilidad espacial semejante en
ambos muestreos, exhibiendo en Al los registros mas altos de todos los afluentes y, en el
cauce principal, CP1 fue el sitio que mostr6é el maximo valor. Esto era esperable ya que el
afluente Al recibe la descarga de la planta lactea “La Serenisima” y su corriente arrastra
aguas contaminadas hacia el cauce principal del arroyo que desemboca cerca de CPI.
Aguas abajo de este sitio los valores de ambas variables disminuyen, aunque siempre se
mantienen por encima de aquellos establecidos para la proteccion de la vida acudtica. La

dindmica de estas variables muestra que aguas arriba, el arroyo recibe una importante
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cantidad de materia organica, la cual va disminuyendo su concentraciéon aguas abajo a
medida que se aleja del foco contaminante. La causa de los elevados valores de DBO y
DQO determinados, probablemente se deba al vuelco de los efluentes de la planta de
tratamiento de dicha empresa lactea.

La turbiedad y la conductividad en los diferentes sitios muestreados también
fueron menores aguas abajo de CP1. Esto era esperable, debido a que ambos parametros
dependen de las particulas en suspension y disueltas, y de las sales y iones disociados,
cuyas concentraciones varian en gran medida debido a factores tales como los aportes de
sustancias provenientes de la actividad agricola (cloruros, sulfatos, nitratos, etc.) y de la
contaminacion de origen doméstico principalmente (jabones y detergentes, alimentos,
deyecciones, etc.) (Lombardo et al., 2010). Asi, el ingreso de las aguas residuales de la
empresa lactea, las excretas de los animales de pastoreo que frecuentan el arroyo aguas
arriba de CP1, explicarian los mayores valores registrados en este sitio.

Los niveles de nitrogeno amoniacal presentaron un patrén de variacion estacional,
resultando mayores durante la primavera superando en ambas estaciones el nivel guia
establecido para la proteccion de la vida acudtica. En el muestreo de otofio las
concentraciones de nitrogeno amoniacal aumentaron sobre el cauce principal aguas abajo
de Al hacia CP3, mientras que ocurrid lo contrario en primavera en donde se registraron
sus maximos en Al y CP1, para disminuir aguas abajo hacia CP3. El patrén espacial
observado en otofio, podria tener relacion con el comportamiento del OD en esta estacion,
el cual disminuyd aguas abajo hacia CP3. Como consecuencia de ello, el proceso de
nitrificacion resultaria afectado por la falta de oxigeno que permite la oxidacion del
amonio, por lo cual el nivel de este i6n se incrementa aguas abajo. No se descarta la
posibilidad de que tal aumento, ademas, se debiera a las fuentes de contaminacion exdgena.
En primavera, en cambio, se incrementd el OD aguas abajo en el cauce principal, lo cual
debe haber facilitado la oxidacion del amonio con su consecuente disminucion, lo cual
explicaria sus bajos niveles en CP3.

Cabe destacar, la elevada concentracion de nitrogeno amoniacal registrada en el
muestreo de primavera en el afluente Al y en el sitio CP1 sobre el cauce principal. Estas
concentraciones deben estar asociadas a una fuente puntual de contaminacion antropica

proveniente de la empresa lactea que se halla en las cercanias del sitio Al y que vierte los
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efluentes de sus plantas de tratamiento. Estos resultados podrian constituir una evidencia
del ineficiente manejo que la empresa hace de sus residuos y de la falta de control de las
aguas tratadas que se vierten en este curso de agua.

Los nitritos también presentaron, al igual que el nitrégeno amoniacal, un patrén de
variacion estacional, registrdndose sus concentraciones mas elevadas en el muestreo de
otono, las cuales superaron ampliamente los niveles maximos establecidos para la
proteccion de la vida acuatica. Ademas, estos valores aumentaron en direccion aguas abajo
sobre el cauce principal. Siendo el nitrito una molécula inestable, cabe destacar el maximo
valor determinado en otofio en el sitio CP3, localizado aguas abajo de una zona destinada a
las practicas de golf. Esta alta concentracion de nitritos, podria ser consecuencia del uso de
fertilizantes nitrogenados (especialmente los amoniacales) empleados en el cuidado del
césped (Barton y Colmer, 2006), y del vertido de los efluentes cloacales provenientes de las
aguas residuales del barrio situado en este mismo predio, los cuales constituirian una fuente
de contaminacion de nitrogeno organico, juntamente con el aporte de microorganismos
nitrificantes. En primavera, las concentraciones de nitritos fueron inferiores al nivel
maximo permitido en la mayor parte de las muestras, con valores que se mantuvieron casi
constantes, salvo en el sitio A2 donde resultdé levemente superior. Con los resultados
obtenidos en esta experiencia no podemos explicar cudles son las causas del patron
estacional observado para los nitritos y consideramos que seria necesario un muestreo
extendido en el tiempo para establecer si este perfil de variacion responde a caracteristicas
naturales o a factores antropicos.

En aguas superficiales en condiciones naturales, el i6n nitrato rara vez excede de
0,45 mg/l, y una concentraciéon de 0,9 mg/l ya es indicativa de una posible condicién
eutrofica (Chapman, 1996). Los acuiferos presentes en la zona de estudio son portadores de
agua de calidad aceptable, pero presentan excepciones segun el drea en que se encuentren.
En la zona de estudio, esta fraccion del nitrogeno (nitrato) es un contaminante natural, que
se ha encontrado en niveles por encima de los indicadores de eutrofizacion leve en las
aguas subterraneas que atraviesan areas urbanas y rurales de la cuenca del rio (Sala, 1981).
En la region muestreada, se detectaron niveles de nitratos que no s6lo superan los 0,9 mg/l,
sino que exceden la concentracion maxima establecida para la proteccion de la vida

acuatica (10 mg/l), indicando la presencia de efluentes contaminados. Esta situacion es
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coincidente con el aumento de nitratos aguas abajo sobre el cauce principal en donde se
asienta un barrio privado (CP2) fuente de desechos cloacales, y una industria alimenticia
(CP3) procesadora de carnes, en cuya actividad se emplean conservantes nitrogenados
(Anton y Lisazo, 2001).

Los valores determinados de nitrogeno total, en todos los sitios, en ambos
muestreos de otono y primavera, resultaron muy superiores a los de nitrégeno amoniacal.
Esto deja entrever que gran parte de este elemento estaria conformado por nitrégeno
organico, proveniente principalmente de la contaminacion antropica. Debido a la falta de
bosques y a la escasa vegetacion herbacea en las inmediaciones del arroyo (Feijoo, 1999),
la contribucioén de materia organica autdctona no seria comparable a los niveles aportados
por contaminacion exdgena.

Las concentraciones de fosforo en todos los sitios muestreados resultaron
superiores a la establecida como nivel guia para la proteccion de la vida acuatica.

Las concentraciones de cloro y arsénico en todos los sitios muestreados resultaron
inferiores a las establecidas como niveles guia para la proteccion de la cida acuatica.

En un estudio realizado por Plataroti (2010) en la cuenca del Rio Lujan, en donde
se emplea también el ICA (Beron 1984), se concluye que el cuerpo de agua que presentaba
el mayor deterioro era el arroyo Carabassa, con un valor de ICA promedio de 1,5. Sobre la
base de nuestros resultados, podemos decir que las aguas de este cuerpo contintian
afectadas por la contaminacion organica, aunque los valores de ICA obtenidos resultaron
mas elevados (3,20-3,94) que los del 2010. Comparando nuestros datos de las variables
fisicoquimicas empleadas en el calculo del indice, con los del trabajo de Plataroti (2010),
observamos que el valor promedio de DBO de ese afio result6 mucho més bajo (33 mg/l)
que los determinados en este trabajo (87 mg/l). Esto indica que en el transcurso de dos afios
se produjo un aumento de la carga organica del arroyo. Los menores valores del ICA en
2010 se debieron a los registros mas elevados de temperatura promedio y concentracion de
cloruro, que los determinados en el presente trabajo.

Algunas actividades productivas desarrolladas a lo largo del arroyo Carabassa en
los sitios estudiados, corresponden a industrias manufactureras de alimentos (Al: lacteos,
A2: carnes, CP3: procesados de pollo y otros). Entre las diferentes causas del impacto

ambiental generado por estas industrias, se encuentran los efluentes liquidos conformados
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por aguas con desechos propios del proceso productivo y con los tensioactivos
(detergentes) empleados en el lavado de las instalaciones como parte del protocolo de
control de higiene y seguridad alimentaria (Codex Alimentarius, 2004). En el sitio Al en
ambos muestreos, se detectaron los mas altos niveles de SAAM, cuya procedencia podria
atribuirse a liquidos residuales volcados al afluente, provenientes de la industria lactea
ubicada aguas arriba de este punto de muestreo. Estos contribuyen aumentando en un 60 %
el caudal del arroyo (ABIA, com. pers.)

A través de los resultados del analisis de componentes principales, queda
demostrado el deterioro de la calidad del arroyo Carabassa, los cuales muestran un
ordenamiento de los sitios en funcion de la calidad fisico-quimica del agua.

El primer componente principal orden6 a los sitios siguiendo un gradiente de
variacion espacial, asociado a un aumento de la contaminacion organica y estado tréfico de
las aguas. Estas condiciones estarian dadas por un incremento de las variables DQO,
nitrogeno amoniacal, nitrégeno total y SAAM en Al y CP1; y de nitritos y nitratos en A2,
A3 y CP3. Como se menciond anteriormente, el afluente Al recibe efluentes de la industria
lactea conteniendo materia organica y detergentes, los cuales llegan arrastrados por la
corriente a CP1. Por otro lado, A2 recibe efluentes del frigorifico y al sitio A3 llegan los
fertilizantes empleados en el campo de golf, los cuales posiblemente incrementaron los
niveles de nitratos y nitritos en sus aguas.

El segundo componente principal, al igual que el primero, agrupé a A2 y CP2,ya
los sitios A3 y CP3 seguin un patron de variacion espacial, donde la calidad del agua esta
mas deteriorada en A3 y CP3 al asociarse estos con las menores concentraciones de
oxigeno disuelto. Por otro lado, este componente distingue un segundo ordenamiento segiin
un patrén de variacion estacional para Al y CP1, en donde la calidad del agua disminuye

en primavera al asociarse con los menores niveles de oxigeno disuelto.
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1.4.2. Parametros Biologicos

1.4.2.1. Analisis del fitoplancton

La abundancia del fitoplancton en el arroyo Carabassa mostrd6 un patron de
variabilidad estacional, presentando las mayores densidades durante el muestreo de otofio.

En ambas estaciones de muestreo, Chlorophyceae fue el grupo con mayor
representatividad en el fitoplancton total, siguiendo en orden descendente las
Cyanophyceae, Euglenophyceae y Bacillariophyceae. Este resultado concuerda con la
alternancia de grupos registrada a largo de la cuenca del rio Lujan por Gémez y O Farrell
(2014). Con excepcion de las Chlorophyceae, que contribuyeron con mas del 80 % de la
biomasa en ambas estaciones de muestreo, el resto de los grupos exhibieron diferencias
estacionales. Las mayores densidades de Cyanophyceae se detectaron en otoflo, no
superando el 20 % de la abundancia total del fitoplancton, en tanto que las de
Euglenophyceae y Bacillariophyceae se observaron en primavera (26 y 25 %
respectivamente).

En el dendograma obtenido a partir del andlisis de conglomerados basado en la
abundancia de los grupos mas representativos del fitoplancton, se establecen tres grupos de
clasificacion. En el primer grupo, conformado por los sitios A2 y A3 del muestreo de
primavera, se observa una dominancia de Chlorophyceae, incluyendo también las mayores
abundancias de Bacillariophyceae obtenidas en todos los sitios. Este primer grupo coincide
ademas, con las mayores concentraciones de nitratos, y menores valores de conductividad y
DQO. Los mayores valores de abundancias de las Bacillariophyceae, especialmente en A2
y A3 en primavera, podrian estar determinados por el factor nutricional (altos niveles de
nitratos detectados). Prieto ef al. (2005) informaron un aumento de la tasa de crecimiento
de distintas especies de este grupo al ser cultivadas en medios enriquecidos con nitrogeno,
lo cual podria explicar las mayores densidades encontradas en el arroyo en primavera. El
segundo grupo, dividido en dos subgrupos, también presenté dominancia de Chlorophyceae
y se diferenciaron en cuanto a su abundancia. El subgrupo “a” presentd abundancias
intermedias de esta fraccion del fitoplancton (A3, CP2 y CP3 del muestro de otofio),
mientras que el subgrupo “b” bajas (Al, CP2 y CP3 de primavera, y A2 y CP1 de otofio).
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El subgrupo “a” se relaciond con condiciones de eutrofizacion de las aguas, presentd
elevados niveles de nutrientes y altas densidades de Cyanophyceae, y con los menores
niveles de variables indicadoras de la calidad del agua, tales como DQO, SAAM vy
nitrogeno total. Este grupo contiene a los sitios altamente impactados por contaminantes
tales como fertilizantes empleados en el mantenimiento de campos con césped (A3: campos
de golf, CP2: estancias parquizadas) y por efluentes de empresas procesadoras de alimentos
(CP3). A su vez, el subgrupo “b” se asocid principalmente con condiciones de calidad del
agua mas deplorables. Este se relaciona positivamente con los niveles més elevados de
DQO, SAAM, nitrogeno total y nitrogeno amoniacal, ademas de los menores valores de
nitratos, indicativos de condiciones de anoxia. Quizés est¢ influyendo algin factor, que
escapa a los determinados en este trabajo, que afecte el desarrollo de este grupo.
Seguramente, en un ambiente tan alterado existan otros contaminantes no detectados en
nuestros analisis que pueden interferir con el desarrollo de estas algas. Es probable que,
dada la cercania a la planta frigorifica, el arroyo reciba sustancias de uso comun en el
tratamiento de sus aguas residuales, entre las que puede haber, por ejemplo, sales de
aluminio (Rusten, et al., 1990; Al-Mutairi, et al., 2004), metal con efecto toxico sobre la
comunidad fitoplanctonica, (Lindeman, et al., 1990; Upreti, et al., 2013).

El grupo 3 (CP1 de primavera y Al de otofio) se caracterizd por presentar las mas
elevadas densidades de Chlorophyceae, Cyanophyceae y Euglenophyceae, mostrando una
mayor influencia del factor estacional. Respecto a esto, no se ha podido establecer una
relacion clara en base a los resultados de las variables fisicoquimicas e hidrometeoroldgicas
determinadas en las diferentes estaciones de muestreo, ya que las aguas de CP1 estan muy
afectadas por el afluente Al. Este contribuye con sus descargas al cauce principal, por lo
que era esperable en ambos una distribucion cualitativa y cuantitativa del fitoplancton
similar en idéntica estacion de muestreo. Para comprender la agrupacion 3, seria necesario
extender el periodo de observaciones a mas de dos estaciones anuales de muestreo.
Respecto a este tercer agrupamiento, puede decirse que las mayores abundancias de
Chlorophyceae, Cyanophyceae y Euglenophyceae, estan claramente relacionadas con altos
niveles de DQO, SAAM, nitrogeno total, amoniacal, nitritos y nitratos.

Por ultimo, era esperable una relacion positiva entre la abundancia de

Euglenophyceae y los valores de cloro, ya que se encontr6 que medios que contienen este
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elemento permitieron un crecimiento exuberante de éste grupo (Munawar, 1972). Sin
embargo esta relacion no fue detectada, probablemente por hallarse enmascarada por algin

otro parametro ambiental existente.

1.4.2.2. Analisis bacteriologico

En los muestreos de otofio y primavera la densidad de bacterias coliformes totales
y fecales presentaron igual patron de variabilidad estacional y espacial, registrandose los
valores mas altos durante el muestreo de otofio en coincidencia con los mas bajos niveles
de caudales. La presencia de bacterias coliformes en el agua del arroyo es indicativa de la
presencia de materia orgéanica, y especificamente en el caso de las coliformes fecales de
materia orgdnica de origen humano o animal. No se pudo determinar especificamente el o
los origenes de su presencia en el agua del arroyo, aunque se estima que podrian ser de
origen animal, las cuales serian aportadas por las aguas residuales de establos y corrales
destinados a la cria de ganado vacuno, instalados en las cercanias del arroyo y sus afluentes
(O’Farrell et al., 2002). Cabe destacar, que en el muestreo de otofio, la mayor parte de los
sitios excedieron el nivel maximo permitido de bacterias coliformes fecales, excepto A2 en
donde se registr6 un nivel dos drdenes menor, a pesar de recibir efluentes de un frigorifico
asentado en sus proximidades. Como indica el programa de aseo y desinfeccion de estos
establecimientos, en ellos se emplean para las distintas tareas de limpieza, detergentes y
desinfectantes  de  amplio  espectro  (bactericidas, fungicidas,  viricidas)
(https://viejaweb.senasa.gov.ar/ Archivos/File/File753-capitulos.pdf), los cuales claramente
disminuyen el desarrollo de bacterias coliformes que pudiesen aportar los animales de
pastoreo distribuidos a la vera del afluente.

1.4.3. Analisis de los parametros de estrés oxidativo del fitoplancton

En general, las actividades de la enzima antioxidante CAT y de la enzima
detoxificante GST, mostraron un patréon de variacion estacional, encontrandose los valores
superiores en el muestreo de otoflo, estacion en donde se registré la mayor abundancia del
fitoplancton (excepto la actividad GST en Al que resultd superior en primavera). El patron

de variacion espacial entre los sitios, evidencio claramente cuatro picos de mayor actividad
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(A2, A3, CP2, CP3) con el méximo en CP2. En Al en otofio y CP1 en primavera, se dieron
los registros de actividades CAT y GST mas bajas. La diferencia de actividad maxima y
minima entre estos sitios, podria deberse a alguna condicion especifica en el agua de cada
lugar, la cual estaria afectando la actividad enzimatica CAT y GST. Justamente, el andlisis
de correlacion entre las variables fisicoquimicas, muestra un resultado positivo de la
actividad GST con los nitratos. Se ha informado que esta enzima participa en la
detoxificacion de nitratos organicos (€steres de nitrato) contenidos en aguas residuales
(Chronopoulou et al., 2011). Esto podria explicar que los sitios en donde se registro la
mayor actividad de esta enzima (A2, A3, CP2 y CP3), coinciden con los mayores niveles de
nitratos encontrados, tanto en otofio como en primavera. Mientras que en los sitios donde
se detectd menor actividad de estas enzimas (Al de otofio y CP1 de primavera), fueron
aquellos en los que los valores de nitratos registrados resultaron ser los minimos de cada
estacion. Ademas, como es sabido, muchos de los fertilizantes, entre ellos los nitrogenados,
poseen metales que actian como nutrientes y micronutrientes, ademas de metales pesados
como plomo y cadmio (Marti et al., 2011; Moller y Schulthei3, 2015). Por esta razén, es
probable que la variacion de la actividad GST observada, se pueda deber también a la
presencia de metales asociados a fertilizantes nitrogenados que llegarian a las aguas en los
sitios A2, CP2, A3 y CP3.

La actividad de la enzima CAT, no se correlaciond6 con los parametros
ambientales estudiados, por lo cual la variacion de su actividad en los diferentes sitios no
podria inferirse a partir de ellas.

Para la actividad de la enzima SOD no se evidencid6 un patréon de variacion
estacional, sino que sus diferentes niveles siguieron un patrén espacial, coincidente con el
de las enzimas CAT y GST, excepto en CP2 en otoo. Su méxima actividad fue registrada
en CP3. Contrariamente a lo esperado, se determind una correlacion negativa entre la
actividad SOD vy las variables DBO y DQO en Al y CP1. Estos sitios fueron los que
presentaron los mayores niveles de los parametros indicadores de contaminacion
(turbiedad, conductividad, s6lidos totales, DQO, DBO, SAAM) por lo cual era esperable
encontrar una alta actividad SOD. Sin embargo, esto no ocurrio, lo cual podria deberse a
dos posibles causas. Una de ellas, seria la presencia de elevadas concentraciones de

peroxido de hidrogeno en el medio, debida a su fotoproduccion a partir de materia organica
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(Zhang et al., 2012), el cual puede inhibir a la enzima por retroalimentacién negativa
(Carmeli et al., 2004). La otra, podria ser una deficiencia de cobre y/ o de zinc en el
ambiente, los cuales son cofactores de esta enzima (Podracka et al., 1999, Cakmak, 2000).
El dafio a lipidos medido como TBARS (expresado como pmoles de MDA/mg de
proteinas) presentd un patréon de variacion estacional, registrandose en otofio los mayores
valores, excepto en los sitios Al y CPl en los que resultaron levemente superiores en
primavera. Ademas, se observo un patron de variacion espacial que coincidio con el patron
de variacion de las enzimas CAT, GST y SOD en el muestreo de otofio. La correlacion
positiva entre los niveles de TBARS vy la actividad enzimatica de CAT y GST indicarian
que a pesar de las mayores actividades de estas ultimas, la respuesta no fue suficiente para
impedir el dafio oxidativo a los lipidos. Por lo visto, la actividad enzimatica registrada no
logr6 revertir el nivel de EROs generado, lo cual seria la causa de los niveles de dafio
detectados. Por ultimo, también se detectd una correlacion positiva entre contenido de
TBARS vy los nitratos, lo cual evidenciaria que las elevadas concentraciones de estos
compuestos crearian condiciones favorables para la produccion de altas concentraciones de
EROs en el fitoplancton. Se ha establecido que la fotdlisis de nitratos origina radical
hidroxilo en aguas naturales (Brezonik et al., 1998). Una alta produccion de esta especie
reactiva, capaz de desencadenar peroxidacion de lipidos de membrana, podria explicar los
mayores niveles de TBARS detectados.

En base a lo analizado, podemos decir que en lineas generales todos los parametros
relacionados a estrés oxidativo mostraron valores mas bajos en primavera que en otofio. Si
bien es dificil evaluar las respuestas bioquimicas de comunidades en ambientes naturales
donde operan multiples factores, los niveles mas bajos detectado en primavera, podrian
estar relacionados con los menores valores de oxigeno disuelto que presentaban la mayoria
de los sitios en esa estacion. Esta condicion podria determinar la menor disponibilidad de
este elemento para procesos oxidativos. Ademas, el mayor nivel de precipitaciones ocurrido
en los dias previos al muestreo de primavera, podria haber diluido la carga contaminante
presente en los afluentes y cauce principal.

Por otro lado, el perfil de actividades enzimaticas y de niveles de TBARS puede
reflejar la respuesta a los contaminantes presentes en los arroyos. Si analizamos los

parametros de estrés oxidativo del fitoplancton en los sitios del cauce principal, se ve que
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en CPl se presentan valores menores que en CP2 y CP3 en todos los parametros.
Nuevamente, la evaluacion es compleja, pero podria decirse que dado que CP2 y CP3 se
encuentran aguas abajo, reciben aportes provenientes de CP1 que a su vez los recibe de Al.
Ello puede significar el ingreso de los contaminantes descargados por las distintas
industrias en cada uno de los arroyos.

Ademas, los altos valores de los parametros de estrés oxidativo detectados en
algunos de los sitios, podrian relacionarse con la naturaleza de las descargas de las
industrias asociadas. Se ha demostrado que distintos contaminantes pueden generar daio
oxidativo e inducir respuestas antioxidantes en microalgas (Pinto et al., 2003; Romero et
al., 2011). Por lo que los valores altos de estos parametros, detectados en el fitoplanton,
podrian explicarse por la compleja mezcla de compuestos potencialmente contaminantes
provenientes de las industrias lindantes. Los altos niveles de CAT, GST y TBARS del
fitoplancton del sitio A2 se deberian a la liberacion de desinfectantes y detergentes por
parte de la actividad del frigorifico. Los mayores valores de CAT, GST, SOD y TBARS en
el fitoplancton del sitio A3 se relacionarian al uso de fertilizantes (que generalmente
contienen metales) en el mantenimiento del césped del campo de golf. El fitoplancton de
CP2 y CP3 es el que presento los valores mas altos de los pardmetros de estrés oxidativo:
CAT y GST en ambos sitios, SOD en CP3 y TBARS en CP2. A estos sitios, por estar
ubicados aguas abajo, le llegan aportes de la empresa lactea, y aguas con desechos
provenientes del barrio privado “Estancias” y de la empresa procesadora de alimentos
“Molinos”, por lo que la compleja carga contaminante podria explicar los altos niveles de
estos parametros.

Los resultados obtenidos muestran que el fitoplancton de estos arroyos presenta
una respuesta antioxidante y detoxificante que podria estar inducida por los contaminantes
presentes en los cursos de agua. Sin embargo, dado los altos niveles de TBARS detectados
en casi todos los sitios, estas respuestas parecerian no ser suficientes para contrarrestar el
dafio oxidativo a lipidos.

Como hemos dicho anteriormente, los parametros de estrés oxidativo han sido
utilizados para evaluar el estrés provocado por distintos contaminantes en algas (Pinto et
al., 2003, Qian et al., 2009; Romero ef al., 2011). Sin embargo, hasta el momento existen

pocos trabajos en que se los empleen en comunidades complejas, asi como también son
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muy escasos los estudios en los que fueron evaluados para la comunidad fitoplanctonica
(Vega-Lopez et al, 2013). En esta tesis, hemos podido aplicar las técnicas de
determinacion de estos parametros con buenos resultados, mediante la modificacion de las
técnicas inicialmente puestas a punto para cultivos unialgales. Evidentemente, el uso de
estos indicadores, constituye una herramienta til para poder complementar la informacion
obtenida por los criterios de evaluacion clasicos, tales como el analisis de la biomasa, de la

composicion de especies, etc. (Bonnineau et al., 2014).

I.5. Conclusiones

De nuestros resultados se desprende que el deterioro de la calidad del agua del
arroyo Carabassa fue causada por diversos factores antropicos que determinaron fuertes
variaciones espaciales, fundamentalmente debidas al ingreso de materia organica y
nitrogeno organico. Esta alteracion, queda claramente evidenciada a través del registro de
los bajos valores de OD, asi como también por los altos niveles de nitrégeno total, de DBO

y de la relacion DBO/DQO, detectados en las aguas de todos los sitios muestreados.

Las altas densidades del fitoplancton encontradas a lo largo del arroyo y sus

afluentes revelaron condiciones de eutrofizacion de las aguas.

Respecto a la composicion fitoplanctonica, ésta estuvo representada
principalmente por la clase Chlorophyceae que predomind en todos los sitios muestreados.
La mayor abundancia de esta clase la hemos encontrado en los sitios mas contaminados por
exceso de materia organica y nitrogeno organico, a saber Al en otoflo y CP1 en primavera.
En ambos sitios, se pudo observar que este grupo codominaba junto a las clases
Euglenophyceae y Cyanophyceae, muchas de cuyas especies son indicadoras de alta carga

orgénica y condiciones de eutrofizacion respectivamente.
El fitoplancton del arroyo mostré signos indicativos de dafio oxidativo y activacion

de defensas antioxidantes, lo que sugiere que esta comunidad estaria sufriendo una

situacion de estrés oxidativo, el cual podria relacionarse con la calidad de las aguas.
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Los valores obtenidos del indice de calidad de aguas aplicado en este estudio,
alertan sobre la inminente necesidad de implementar planes de gestion y de monitoreo
ambiental en el arroyo Carabassa, antes de que sus condiciones alcancen un deterioro

irreversible.

Finalmente, en base a todo lo analizado consideramos que hemos obtenido
importante informacion respecto del estado actual del cuerpo de agua. Sin embargo,
consideramos que seria conveniente en futuros estudios, ampliar el periodo de muestreo
con la finalidad de lograr una mejor comprension de las variaciones temporales, incluyendo
de este modo un mayor nimero de registros climatoldgicos e hidrologicos. Ademas, esto
también permitiria, tener una mejor comprension de las variaciones espaciales observadas

en los factores fisicoquimicos, y en la abundancia y distribucion del fitoplancton.
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CAPITULO 11

Estudio de la toxicidad del arsénico sobre

Euglena gracilis
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II. 1. Introduccion

Con el transcurso de los afios, el desarrollo de las actividades antropicas ha
contribuido notablemente a la acumulacion de contaminantes toxicos en casi todos los
ambientes naturales del planeta. La incorporacion de pesticidas, de descargas de desechos
provenientes de la actividad industrial, de la combustion de carbono, y sobre todo de las
aguas residuales producto de la actividad minera, son responsables del incremento de los
niveles de metales y metaloides (incluyendo el arsénico) en muchos ecosistemas acuaticos,
lo cual ha conducido al deterioro de la calidad de sus aguas y de su biodiversidad.

Como toda actividad productiva, la mineria genera residuos propios del
procedimiento de extraccion (materiales inertes y minerales), otros derivados de reactivos
que se usan en el tratamiento de los minerales que se extraen (xantatos, ditiofosfato, etc.),
ademas de aquellos asociados a la maquinaria utilizada en esas operaciones (aceites y
grasas, acido y plomo provenientes de baterias, liquidos hidraulicos, etc.). Si bien existen
normativas que controlan y previenen la contaminacion de las aguas respecto a esta
actividad, existe un pasivo medioambiental derivado de las explotaciones abandonadas que
constituye un riesgo para la salud de los ecosistemas. Entre los contaminantes toxicos que
se generan en la explotacion minera se encuentra el arsénico, que se origina de la erosion de
la pirita arsenical y se acumula junto a otros residuos en presas o depositos denominados
“diques de cola”, en concentraciones de hasta 350 ppm (Casiot ef al., 2004; Morin y Calas,
2006). La tipica concentracion de arsénico natural en agua dulce es menor a 0,01 ppm y
frecuentemente menor a 0,001 ppm (Smedley y Kinniburgh, 2002).

La elevada concentracion de arsénico y el pH acido de los depdsitos mineros,
constituyen condiciones que son toxicas para la biota (Casiot ef al., 2004; Das et al., 2009).
Sin embargo, algunos microorganismos tales como las eubacterias, arqueobacterias, hongos
y algas unicelulares son capaces de vivir en las condiciones extremas de los relaves mineros
(Zettler et al., 2002; Yang y Zhu, 2009). En particular, algunas especies de microalgas del
género Euglena se encuentran entre los pocos eucariotas que habitan estos sitios (Das et al.,
2009; Miot et al., 2009; Pires-Freitas et al., 2011). Respecto a la presencia de estas
microalgas en las condiciones extremas de los drenajes 4cidos de las minas, se llevaron a

cabo investigaciones en las que se analizaron los mecanismos celulares por los cuales los
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efectos toxicos del arsénico podrian ser atenuados. Por ejemplo, en el trabajo de Casiot et
al. (2004) se expuso a arsénico la especie fotosintética bentonica Euglena mutabilis,
demostrandose que esos mecanismos involucraban la transformacion, adsorcion y
acumulacion del toxico. Por otro lado, Miot et al. (2008, 2009) investigaron la ruta de
desintoxicacion de arsénico en la especie fitoplanctonica Euglena gracilis. En este estudio,
se propone que ocurre una activacion de los mecanismos de respuesta antioxidante, y sus
observaciones indican, ademas, que el arsénico no se acumula dentro de la célula sino que
puede ser exportado fuera de ella.

La biota de los sistemas acuaticos, sometidos a contaminacion crénica por metales
pesados, se encuentra expuesta a ellos permanentemente. Se ha visto que los efectos de
estos tOxicos son menos nocivos en estos organismos expuestos cronicamente que en
aquellos, de igual especie, pero que nunca lo han estado. Una explicacion posible a esta
respuesta diferencial, implicaria que los primeros han sido capaces de aclimatarse a las
condiciones de esos sistemas contaminados (Aguilera y Amils, 2005). El mecanismo que
determinaria esta “mayor resistencia” podria ser, en parte, debido a las adaptaciones
genéticas. Varios estudios realizados en rios contaminados por desechos industriales, han
demostrado que la contaminacion por metales puede ejercer una presion de seleccion que
podria modificar la composicion de especies de las comunidades microbianas llevandola
hacia el enriquecimiento de especies mas tolerantes (Gustavson y Wéngberg, 1995; Blanck
etal., 1988, 1998; Rocchetta et al., 2003).

En este contexto, se decidi6 llevar a cabo una investigacion con el fin de comparar
y analizar los efectos causados por el arsenito de sodio en dos cepas de la microalga de
agua dulce Euglena gracilis (fig. 1). Una cepa proviene del rio Matanza-Riachuelo que es
un sistema altamente contaminado con materia organica y metales como cromo, cobre,
plomo, cinc, cadmio, niquel (Magdaleno et al., 2001; Rendina y Iorio, 2012) y arsénico
(ACUMAR, 2012). La otra adquirida de una coleccion de cultivos comercial, mantenida

bajo condiciones dptimas de cultivo.
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Figura 1. Euglena gracilis Klebs, (A) imagen de microscopia optica, (B) dibujo adaptado
del trabajo de Leedale (1968). Escala 20 um.

I1.1.1. Arsénico

El arsénico (As) es un elemento ubicuo, clasificado en el grupo V de la tabla
periodica de los elementos, como un metaloide. En estado oxidado puede encontrarse con
valencia +3 (As (II)) y +5 (As (V)), estados denominados arsenito y arsenato
respectivamente, con propiedades fisicoquimicas diferentes (Bahar ef al. 2013a). El As (III)
es mas reactivo que el As (V) debido a que posee un par de electrones no compartidos, lo
que le permite establecer uniones formando complejos; a esta especie se la considera
generalmente la forma de As mas toxica (Mudhoo et al., 2011). Por consiguiente, el efecto
toxico del As en los organismos acuaticos dependera, ademas de su concentracion, de su
especie quimica (Whaley-Martin ef al., 2012). A su vez, la especie quimica depende del
potencial redox (Eh), del pH (fig. 2) y de la mineralogia de los sedimentos (La Force ef al.,
2000).
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Figura 2. (A) Diagrama de Eh en funcion del pH de especies acuosas de arsénico en el
sistema As—0,—H,0 a 25°C y 1 bar de presion total. (Eh =1, 234 — 0,058 pH + 0,0145 log
(10) Po, siendo Po la presion parcial de oxigeno expresada en atmosferas). (B y C)
Especies de As (V) y As (III) en funcion del pH, respectivamente. Imagen adaptada de
Smedley y Kinniburgh (2002).

La presencia de este metaloide en el ambiente se debe a causas naturales, como su
liberacion por la actividad volcédnica y la erosion de depositos naturales. El As contenido en
los minerales de las rocas puede liberarse al medio acuatico mediante la accion de factores
abioticos, tales como el pH y la presencia de determinadas sustancias con las que co-
precipita. Por otro lado, la movilizacion del As también implica la accion de factores
biodticos, como es el caso de los microorganismos que por reduccion de sulfatos y 6xidos de

hierro, por oxidacion de minerales sulfurosos, o por reduccion de arsenato y oxidacion de
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arsenito, pueden liberarlo de las rocas que lo contienen (Gihring et al., 2001, Stoltz et al.,

2002, Campos et al., 2007).

En Argentina existen principalmente dos regiones (Cuyo y llanura Chaco

Pampeana) en donde las aguas subterraneas y superficiales presentan elevados niveles de

arsénico natural, cuyo origen se atribuye a la hidrogeologia de los arroyos (Farias et al.,

2003; Bundschuh et al., 2004). Por ejemplo, en aguas superficiales de varios arroyos de

Buenos Aires, se han detectado valores muy elevados de arsénico (en promediol14 pg/l)

(Rosso et al.,2011).

Como se menciond anteriormente, la concentracion de arsénico en el ambiente

puede incrementarse enormemente debido al aporte proveniente del desarrollo de algunas

actividades humanas (Garcia et al., 2007) (fig. 3).
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Figura 3. Ciclo del arsénico en el ambiente. Imagen de Albores et al. (1997).

I1.1.2. Los microorganismos y el arsénico

Los microorganismos autotroficos juegan un rol importante en el ciclo del As

(Maeda et al. 1990, 1993; Lee, 2008; Duncan et al., 2015) transformando formas
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inorganicas a organicas de este elemento. En algunas investigaciones con microalgas, se ha
encontrado As (III) y As (V) como las principales especies inorganicas de As presentes en
fracciones celulares citosolicas y de membranas (Yamaoka et al. 1999; Foster et al., 2008;
Karadjova et al., 2008; Duncan et al., 2010, 2013a, b, 2015; Zhang et al., 2013b). Por otro
lado, las formas organicas de As, tales como arsenoazucares y arsenolipidos constituyen las
formas mayoritarias de As en las fracciones citosolicas y lipidicas (Wrench y Addison,
1981; Edmonds, et al., 1997; Foster, et al., 2008; Duncan, et al., 2013a). Mientras que las
formas de As metiladas, tales como el dcido monometil-arsonico, acido dimetil-arsinico y
trimetil-arsina son relativamente menores o estin por debajo del limite de deteccion (Lai et
al., 1997; Levy et al., 2005; Karadjova et al., 2008; Miyashita et al., 2011). Otras formas de
As tales como las arsenobetainas y arsenocolinas, presentes en animales, no han sido
detectadas en microalgas (Caumette et al., 2012; Duncan et al., 2013a, 2015).

La especiacion del As en el metabolismo de las microalgas es determinante del
mecanismo de desintoxicacion que seguird la célula. En general, éste implica: 1) adsorcion
en la superficie celular (Wang et al., 2013a; Zhang et al., 2013b), 2) metabolismo
intracelular incluyendo la oxidacion del As (III) y la reduccién de As (V) a As (1), 3)
formacion de complejos con grupos tidlicos y su secuestro en vacuolas (Levy et al., 2005;
Olguin y Sanchez-Galvan, 2012), 4) metilacion y transformacion a formas organicas menos
toxicas tales como arsenoazucares o arsenolipido, y 5) excrecion fuera de la célula (Pawlik-
Skowronska et al., 2004; Levy et al., 2005; Morelli et al., 2005; Jiang et al., 2011).

Cuando en el agua prevalecen las condiciones oxidantes, la especie As (V) es la
dominante por ser la més estable termodinamicamente (Smedley y Kinnburgh, 2002). Su
importancia toxicologica para las microalgas radica en que la molécula de arsenato es muy
similar a la molécula de fosfato, con la que compite y puede sustituirla en reacciones
catalizadas por enzimas e inhibir la fotofosforilacion y la fosforilacion oxidativa (Scott et
al., 1993; Fujiwara et al., 2000; Bhattacharjee et al., 2008). De este modo se afecta la
sintesis de ATP, sin embargo su contribucion toxica es dificil de evaluar pues, en las
células, el As (V) se reduce a As (III) como parte del proceso de desintoxicacion de este
metal. Por otro lado, la toxicidad del As (III) estd dada principalmente por su union y

bloqueo a los grupos sulfhidrilos de proteinas celulares, tales como la piruvato
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deshidrogenasa y la 2-oxoglutarato deshidrogenasa, por lo que se altera el ciclo de Krebs

con la consecuente alteracion en la sintesis de ATP (Lloyd y Oremland, 2006) (fig. 4).

MMAA: Monometilarsénico
DMAA: Dimetilarsinico
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Figura 4. Mecanismos de accion de los iones arsénico. Iméagen adaptada del

trabajo de Repetto Gimenez y Repetto Kuhn (2009).

Se ha informado que el arsénico puede tener efectos adversos sobre las microalgas
pudiendo, por ejemplo, disminuir su tasa de crecimiento (Ferrari et al., 2013; Levy et al.,
2005, Miot et al., 2008, 2009) disminuir su eficiencia fotosintética (Rodriguez-Castro et al.,
2015), y afectar su morfologia celular y la movilidad de los flagelos (Bottino et al., 1978).
Se ha visto que en condiciones de toxicidad cronica por metales pesados y arsénico, las
células algales los acumulan (Foster ef al., 2008; Rahman et al., 2012), y de este modo,
pueden transferirlos a los organismos de otros niveles tréficos (Okamoto et al., 1996, 2001;

Pinto et al., 2003).
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I1.1.3. Arsénico y estrés oxidativo

Como se detalld en la introduccién general, la presencia de contaminantes en el
medio, puede generar en las células una mayor produccion de EROs e inducir un aumento
de sus defensas antioxidantes. Aunque el arsénico no es un metal redox, existen evidencias
de que la exposicion a especies inorganicas de arsénico induce la generacion de EROs a
través de la conversion del arsenato en arsenito, proceso que ocurre en plantas y algas
(Flora, 1999) y ademas se vio que especificamente el arsenito es capaz de generar peroxido
de hidrégeno induciendo la apoptosis celular (Chen et al., 1998)

La duracion de la exposicion, el tipo de contaminante y su concentracion
determinan el mecanismo de respuesta antioxidante que se activara ante la generacion de
EROs. Es asi que bajo condiciones de estrés agudo generado por altas concentraciones de
un metal en tiempos relativamente cortos, se da una alta producciéon de EROs que podria
exceder la capacidad antioxidante. Cuando la respuesta antioxidante es deficiente y no
alcanza a revertir los elevados niveles de EROs, el balance entre los antioxidantes y
prooxidantes se inclina hacia estos ultimos y, como se comentd anteriormente, la célula
entra en un estado de estrés oxidativo, que conduce a dafio celular. En esta instancia, son
afectados los lipidos, las proteinas y los acidos nucleicos. Por otro lado, en este estado de
estrés cronico generado por bajas concentraciones de metales durante un tiempo
prolongado, los niveles de EROs generados podrian ser contrarrestados por niveles basales
de antioxidantes de modo que las células podrian aclimatarse y vivir bajo estas condiciones.

Si bien se ha informado la participacion de estrés oxidativo en el mecanismo de
toxicidad del arsénico en lineas celulares humanas (Flora et al., 2011), plantas (Hartley-
Whitaker et al., 2001; Nath et al., 2014) y algunas cianobacterias (Ferrari et al., 2013),
existen muy pocos antecedentes sobre la alteracion de parametros relacionados a estrés
oxidativo en microalgas eucariontes. Por ejemplo, un estudio de transcriptomica y
metabolomica ha informado una disminucion de los niveles de enzimas antioxidantes
(superoxido dismutasa, catalasa) y aumento de glutation reducido en una cepa de
Coccomyxa (Chlorophyta) aislada de un relave minero (Koechler et al., 2016). Asimismo,
Walliwalagedara et al (2012) informaron un aumento en la expresion de superdxido

dismutasa en Chlamydomonas reinhardtii expuesta a arsenato.
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I1.1.4. Objetivos

I1.1.4.1. Objetivo general

o Estudiar la toxicidad del arsenito de sodio sobre el metabolismo, crecimiento y
morfologia de dos cepas de Euglena gracilis provenientes de dos ambientes distintos:
una cepa aislada de un rio altamente contaminado de la provincia de Buenos Aires (Rio
Matanza) y otra proveniente de una coleccion de cultivos internacional (nunca expuesta

a ambientes contaminados o a contaminantes).

I1.1.4.2. Objetivos especificos

o Evaluar el efecto de concentraciones crecientes de arsenito de sodio en las dos cepas

en estudio, a nivel morfoldgico, ultraestructural y bioquimico.

o Evaluar la participacion del proceso de estrés oxidativo en la toxicidad del arsenito

de sodio.

o Analizar y comparar el efecto del toxico segin las condiciones de cultivo, y las

cepas expuestas.

I1.1.5. Hipotesis

o Elarsenito de sodio es toxico para Euglena gracilis.

o La toxicidad del metaloide en las células expuestas depende de las condiciones de
cultivo.

o La toxicidad del arsenito involucra la alteracion de parametros indicadores de estrés
oxidativo en E. gracilis.

o Distintas cepas de E. gracilis tienen distinta sensibilidad al arsenito de sodio

o La cepa aislada de un rio altamente contaminado posee mayor resistencia que la

cepa de coleccion a los efectos toxicos del arsénico.
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I1.2. Materiales y Métodos

I1.2.1. Cultivos y crecimiento

En esta investigacion se emplearon dos cepas de Euglena gracilis, una de ellas fue
la cepa UTEX 753 adquirida de la Coleccion de Cultivos de Algas de la Universidad de
Texas, EEUU, y la otra fue aislada de las aguas del Rio Matanza-Riachuelo, ubicado en
Buenos Aires, Argentina (35°06°34°38’S y 58°49°-58°21°0) (Ruiz et al., 2004). Las dos
cepas se mantuvieron en condiciones axénicas en tubos pico de flauta (cultivos stock), en
medio de cultivo organico Euglena gracilis (EGM) (CCAP, 2001) (tabla 1) agarizado
(1,5% p/v), a 24 + 1 °C y con un fotoperiodo de 12/12 horas luz/oscuridad (70 uE m™. s™).
A partir de los cultivos sfock, se iniciaron cultivos en el medio orgdnico EGM apH 7 y en
medio mineral Cramer y Myers (Buetow, 1982) a pH 4,5 (tabla 1), los cuales se
mantuvieron en las mismas condiciones antes descriptas y se utilizaron como indculos para
los ensayos de crecimiento y de toxicidad. Periddicamente se realizaron controles de
axenicidad, por inoculacion en medio Agar Triptosa Soya y se verificO ausencia de
crecimiento bacteriano entre las 24 h y los 10 dias.

Se caracteriz6 el crecimiento de ambas cepas en los dos medios para establecer el
tiempo en el cual los cultivos alcanzan la fase de crecimiento exponencial. Para ello, a
partir de los indculos, se iniciaron cultivos con una densidad inicial de 5. 10* células/ml.
Las condiciones de incubacion fueron las descriptas con anterioridad, y cada ensayo se
realizd por triplicado. Diariamente se realizaron recuentos celulares hasta que estos se

mantuvieron constantes en el tiempo.
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Tabla 1. Composicion de los medios de cultivo empleados.

Cramery Myers EGH

(mg 1Y) (mg 1)
Ha Acetate - 1000
Ha Citrato so0 -
(NH,30, 1600 -
KH,PO, - -
(MNH,HFO, 1000 .
Mgs0, 200 -
CaCly 20 -
Fe(B0O, 3 -
Zn30, 0,4 -
MnCl, 1,2 -
Na,MoO, 0,2 -
CaCl, 1,3 -
CuB0, 0,02 -
Tiamina HCY 0,01 -
Vitamina By, 5404 -
Extracto de came - 1000
Extracto de levadura - 2000
Trptona . 2000
CLCa (10mg I'Y - 10 ml
pH 4,5 7

I1.2.2. Bioensayos

Se realizaron ensayos de toxicidad exponiendo ambas cepas de E. gracilis a
diferentes concentraciones de arsenito de sodio (NaAsO,) en medio organico e inorganico
(tabla 1). Para ello, se prepararon erlenmeyers de 500 ml de capacidad, con los medios de
cultivos mencionados anteriormente, a los que se les agregaron concentraciones crecientes

de NaAsQO,, a partir de una solucion madre de 13 g/I. Estas variaron para cada cepa segun el
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medio empleado, con el fin de obtener la concentracion que inhibe en un 50% el
crecimiento de los cultivos (Clsg). En medio Cramer y Myers las concentraciones
nominales de NaAsO; usadas fueron 0, 50, 100, 200 y 300 mg/1, y en medio EGM fueron 0,
25, 50, 100, y 250 mg/l. La concentraciéon efectiva de arsénico en estos medios se
determiné por espectrofotometria de emision atomica, ICP-OES en el Centro de Estudios
Transdisciplinario del Agua (CETA) aplicando los métodos normalizados APHA, AWWA,
WPCEF, 1993. Los valores reales fueron del 98 +9,8% de los valores nominales.

Los ensayos de exposicion se realizaron en un volumen de 250 ml, con una
densidad celular inicial de 5.10* células/ml. Los cultivos fueron incubados durante 96 horas
a una temperatura de 24 + 1 °C y luz continua con una irradiacién de 70 upE m? s, con
agitacion manual 2 veces por dia. Luego de 96 horas, se fraccionaron en distintas alicuotas
para realizar la determinacion de los distintos parametros (densidad celular, hidratos de
carbono, pigmentos, proteinas, peroxidacion lipidica, antioxidante no enzimatico y
determinaciones enzimaticas). La experiencia se realizd por duplicado con tres réplicas por

cada ensayo (US EPA, 1994).
11.2.2.1. Determinacion de la densidad celular

La densidad celular (nimero de células/ml) de los cultivos, se determind mediante
recuentos al microscopio optico en camara de Neubauer. Los recuentos se realizaron con un
error estandar inferior al 10 % (Venrick, 1978).

A partir de los recuentos celulares se calculd la densidad celular y se estimo6 la

tasa de crecimiento (r), de a cuerdo con la siguiente formula:
= (In N-In NO) / (dias)

Donde N es la densidad celular final y NO es la densidad celular inicial, ambos pardmetros
expresados en células/ml.
La concentracion de arsenito que produce 50% de inhibicion del crecimiento (ICs)

se estimo por el método de interpolacion lineal (US EPA, 2002).
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11.2.2.2. Determinacion de carbohidratos

Los hidratos de carbono totales se determinaron mediante el procedimiento
colorimétrico del fenol-sulfurico (Dubois et al., 1956), realizando una curva de calibracion
con glucosa. Las células de 5 ml de cultivo se recogieron por centrifugacion durante 20
minutos a 3.500 x g, se lavaron tres veces con buffer fosfato de potasio 0,154 M, pH 7, y al
finalizar se llevaron a un volumen final de 2 ml con agua destilada. Luego se agregaron 50 pl
de fenol 80% (p/v) y, posteriormente, 5 ml de acido sulfirico concentrado. Los tubos se
colocaron en un bafio a 28 °C con agitacion durante 15 minutos. Al cabo de este tiempo se
realizo la lectura de absorbancia a 490 nm, en un espectrofotdometro Shimadzu UV/vis. La
cantidad de azucares totales se obtuvo por extrapolacion a partir de la curva estandar. Los

resultados se expresaron como miligramos de glucosa en 10° células.
11.2.2.3 Determinacion de pigmentos

La determinacion del contenido de pigmentos se realizd de acuerdo a Lichtenthaler,
(1987). Para ello se cosecharon 5 ml de cada cultivo por centrifugacion a 3.500 x g durante 20
minutos en tubos de vidrio con tapa de baquelita. A su término, se descartd el sobrenadante y
se realizo la extraccion de pigmentos con 5 ml de acetona 80 % (v/v), en solucion saturada de
carbonato de magnesio), lisando las células con varilla de vidrio. Los tubos se incubaron
durante 24 horas a 4-10° C en oscuridad. Los extractos se clarificaron por centrifugacion a
3.000 x g durante 10 minutos, y se leyé la absorbancia a 6632, 646,8 y 470 nm en un
espectrofotometro Shimadzu UV/vis. El contenido de clorofila a (CIf @), clorofila b (CIfb) y

carotenos se calculo usando las siguientes ecuaciones:

Clorofila a (ug/ml extracto)= 12,25 . Abs. 663,2 - 2,79 . Abs. 646,8
Clorofila b (ug/ml extracto)=21,5 . Abs. 646,8 — 5,1 . Abs. 663,2
Carotenos totales (pug/ml extracto)= (1000 . Abs. 470 — 1,82 . Clfa — 85,02 . Clf b) / 198

El contenido de pigmentos se calculé como pg de pigmento por célula y ademas se

calculd la relacion clf a/clf b.
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I1.2.2 4. Preparacion de homogenatos

Para la preparacion de los homogenatos celulares, se centrifugaron 145 ml de cada
cultivo a 10.000 x g durante 10 minutos. Las células cosechadas se lavaron tres veces con
buffer fosfato de potasio 100 mM pH 7 y se resuspendieron en 800 pl del mismo buffer
conteniendo los inhibidores de proteasas fluoruro de fenilmetilsulfonilo (PMSF) 0,5 mM y
benzamidina 0,2 mM. Posteriormente, se rompieron las células mediante sonicado con un
homogeinizador ultrasénico Cole Parmer CP600 4710, aplicando tres pulsos de 15
segundos cada uno y manteniendo las muestras en hielo. Estos homogenatos se
centrifugaron a 11.000 x g durante 30 minutos a 4° C. Los sobrenadantes obtenidos fueron
utilizados, inmediatamente o luego de almacenamiento a -20°C por 2 semanas como

maximo, para las determinaciones de proteinas y actividades enzimaticas.

I1.2.2.5. Determinacion de proteinas

El contenido de proteinas solubles se determin6 de acuerdo a la técnica de Bradford
(1976) especificada en el item 1.2.3.1 del capitulol de ésta tesis. Este se calculd a partir de la
correspondiente curva de calibracién y los resultados se expresaron como pg de proteinas/10°

células.
11.2.2.6. Actividad detoxificante: glutation S-transferasa (GST)

La actividad de la enzima glutation S-transferasa (GST) se determiné de acuerdo con
Habig et al. (1974). Este método se basa en la deteccion del producto de la reaccion de
conjugacion del glutation reducido (GSH) con el reactivo 1-cloro-2, 4-dinitrobenceno
(CDNB). Esta conjugacion es llevada a cabo por la enzima GST, y el conjugado resultante
(GS-DNB) se detecta espectrofotométricamente a 340 nm. La mezcla de reaccion contuvo
GSH 1 mM, CDNB 1 mM, extracto enzimatico y buffer fosfato de potasio 100 mM pH 6,5, en
un volumen final de 0,8 ml. La cinética de formacion del complejo GS-DNB se monitored a
340 nm durante tres minutos, en un espectrofotdmetro Shimadzu UV/vis. En base a las

velocidades iniciales de formacion del complejo y al coeficiente de absortividad molar del GS-
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DNB (9,6mM/cm a 25° C), se calcularon las cantidades de producto formado y las unidades
GST presentes en cada muestra. Una unidad GST se define como la cantidad de enzima que
cataliza la formacion de un pmol de GS-DNB por minuto a 25° C. Los resultados se

expresaron como unidades GST/mg de proteinas.

11.2.2.7. Actividad antioxidante enzimatica: superdxido dismutasa (SOD)

La actividad de la enzima SOD se determindé de acuerdo con el método de
Beauchamp y Fridovich (1971), basado en la capacidad de esta enzima para inhibir la
reduccion del Nitro blue tetrazolium (NBT).

El ensayo consiste en la generacion del anion superoxido ('O, 7) como resultado de la

siguiente reaccion fotoquimica:

Rivoflavina + luz—» 'O,

En presencia de ‘O, ~ el NBT forma un compuesto color azul (azul fromazan) y la

SOD, al atrapar 'O, ", inhibe la formacién de este compuesto coloreado:

‘0, 40y + 20 22 L 1,0,+ 0,

La mezcla de reaccion contuvo buffer fosfato de potasio 50 mM (pH 7.8),
metionina 13 mM, EDTA 0,1 mM, NBT 75 uM, Riboflavina 2 uM y extracto enzimatico
(se ensayaron tres alicuotas de volumen creciente por muestra: 5 ul, 10 ul y 15ul). Se
realizaron controles sin muestra, que corresponden al 100% de reduccion del NBT (control
positivo, maxima coloracion). Adicionalmente se realizaron controles negativos sin
exposicion luminica para descartar posibles interferencias.

Luego de 10 minutos de exposicion luminica a dos tubos fluorescentes de 15W,
colocados a una distancia de 30 cm por encima de los tubos de ensayo, se leyo la
absorbancia a 560 nm en un espectrofotoémetro Shimadzu UV/vis. Se grafico el porcentaje

de inhibicion en funcion del volumen de extracto enzimatico utilizado (fig. 5).
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Figura 5. Porcentaje de inhibicion de la formacion de azul de formazan en funcion del

volumen de muestra enzimatica

A partir de este grafico se obtuvo la pendiente que relaciona el porcentaje de
inhibicion con la alicuota utilizada y, a partir de ella, se pudo estimar el volumen de muestra
que contiene una unidad SOD. Se definié una unidad de SOD, como la cantidad de enzima
necesaria para inhibir en un 50% la velocidad de reduccion de NBT. El método se controlo
mediante el uso de un estandar de SOD comercial. Los resultados se expresaron como

unidades SOD/mg de proteinas.

I1.2.2.8. Antioxidante no enzimatico: glutation reducido (GSH)

Se cosecharon las células provenientes de 50 ml de cada cultivo por centrifugacion a
10.000 x g durante 10 minutos a 4° C. Se lavaron con buffer fostato de potasio 100 mM pH 7
y se rompieron por sonicado durante 30 segundos (en bafo de hielo), utilizando un
homogeinizador ultrasénico Cole Parmer CP600 4710. Los homogenatos obtenidos fueron
desproteinizados con acido tricloroacético (TCA) 5% (p/v). Luego se centrifugaron durante 10
minutos a 10.000 x g y el contenido de GSH se determino en el sobrenadante segun la técnica
descripta por Okamoto et al. (2001) por reaccién con acido 5,5’-ditiobis 2-nitrobenzoico
(DTNB), midiendo la absorbancia a 412 nm. Para ello, se colocaron alicuotas de 60 pl del
sobrenadante junto a 335 pul de DTNB 6 mM y se llevd a 1 ml con buffer fosfato de sodio
0,143 M, pH 7,5, conteniendo EDTA 6,3 mM. Luego se incubaron las muestras durante 30

minutos a temperatura ambiente y se leyo la absorbancia a 412 nm en un espectrofotometro
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Shimadzu UV/vis. Para determinar el contenido de GSH se realizd una curva de calibracion

con 0, 10, 20 30, 40 y 50 nmoles de GSH. Los resultados se expresaron como nmoles de

GSH/10° células.

I1.2.2.6. Daiio oxidativo: Peroxidacion lipidica

Los niveles de peroxidacion lipidica se estimaron mediante la determinacion de
sustancias reactivas al acido tiobarbitirico (TBARS) de acuerdo a Vavilin et al. (1998). Para
ello se fraccionaron 100 ml de cada cultivo y se subdividieron en alicuotas de 50 ml cada una.
Se cosecharon las células por centrifugacion a 3.500 x g durante 20 minutos a 4 °C, y se
lavaron tres veces con buffer fosfato 100 mM pH 7. De esa manera, se obtuvieron dos
fracciones equivalentes de células para cada cultivo. A una de las fracciones se le agrego 1,5
ml de reactivo conteniendo TBA (TBA+) y a la otra fraccion el reactivo sin TBA (TBA-):
TBA+: Acido tiobarbiturico (TBA) 0,3 % (p/v); acido tricloroacético (TCA) 4 % (p/v);
hidroxitolueno butilado (BHT) 0,01 % (p/v).

TBA-: Acido tricloroacético (TCA) 4 % (p/v); hidroxitolueno butilado (BHT) 0,01 % (p/v).

Paralelamente se prepararon blancos de reactivos conteniendo Unicamente 1,5 ml de
reactivo TBA+/- y se incubaron, junto con las muestras, por 30 minutos a 95° C. Luego de
dejar enfriar los tubos a temperatura ambiente, se centrifugaron a 11.000 x g por 15 minutos
para clarificar los sobrenadantes. A continuacion se midi6 la absorbancia de cada sobrenadante
a 440, 532 y 600 nm en un espectrofotometro Shimadzu UV/vis. La concentraciéon de TBARS
se estim6 como equivalentes de malondialdehido (MDA), utilizando las ecuaciones de

Hodges, et al. (1999):

A=((Abs.532 TBA+) — (Abs.600 TBA+)) — ((Abs.532 TBA-) — (Abs.600 TBA-))

B= ((Abs.440 TBA+) — (Abs.600 TBA+)) . 0,0571

(MDA (nmol/ml))=(A-B)/ (0,157 . fd)
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donde fd es el factor de dilucion (volumen final de mezcla de reaccion/volumen de cultivo
cosechado). Las lecturas a 440 y 600 nm permiten corregir la interferencia debida
principalmente a pigmentos fotosintéticos y azucares (Hodges et al., 1997). Los resultados se

expresaron como nmoles de MDA/10° células.

11.2.3. Analisis estadistico

Los resultados de los distintos pardmetros se expresaron como la media + desvio
estandar y se compararon mediante analisis de la varianza (ANOV A) de uno y dos factores,
a continuacion, se utilizaron las pruebas de comparacion multiple de Dunnett’s y de
Bonferroni respectivamente. Los supuestos de normalidad y homogeneidad de las varianzas
se probaron utilizando las pruebas de Shapiro-Wilks y de Levene respectivamente (Sokal y
Rohlf, 1999). Los softwares utilizados para los analisis estadisticos fueron Graph Pad

Prism 5 e Infostat.
11.2.4. Morfologia y ultraestructura celular

La morfologia y la ultraestructura de las cepas de E. gracilis cultivadas en los dos
medios de cultivo (controles y tratados con NaAsO,), se analizaron por medio de su
observacion en microscopio Optico y en microscopio electronico de transmision.
11.2.4.1 Microscopia optica

La observacion de la morfologia celular se realizé sobre células vivas y fijadas con

formol al 4 % con un microscopio Optico Olympus BX 50, equipado con camara

fotografica.
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11.2.4.2 Microscopia electronica de transmision (MET)

Con el fin de analizar la ultraestructura celular por microscopia electronica de
transmision (TEM), se recogieron las células por de centrifugacion a 3.500 x g durante 20
minutos. El sobrenadante se descartd y el pellet celular se sometio al siguiente tratamiento:
e Se fijo durante toda una noche en 2,5% de glutaraldehido preparado en buffer cacodilato

de sodio 0,1 M a pH 7.4 en frio (4° C).

e Ese material se post fijado durante 2 horas en tetroxido de osmio 1% preparado en el
mismo buffer de fijacion, se centrifugd a baja velocidad y se descartd el sobrenadante. El
pellet celular se lavo durante 10 minutos con el buffer cacodilato de sodio, centrifugando
4 minutos a 3.000 x g (este procedimiento se repitio tres veces).

e Luego se deshidrataron las células en una serie de concentraciones crecientes de acetona
(30 % 50 %, 70 %, 95 %, 2 x 100%).

e Se realizaron inclusiones planas en portaobjetos y en capsulas Beem en resina Spurr
(Spurr, 1969) por goteo segun la técnica descripta por Reymond y Pickett-Heaps (1983).
Se comenzd con Spurr 25 %, y luego de una primera inclusion en Spurr 100 %, se
dejaron las muestras toda la noche a temperatura ambiente, antes de la polimerizacion a
60-70° C durante 9-12 horas.

e Los tacos y preparados se cortaron con un ultramicrétomo con cuchilla de vidrio.

e Los cortes se montaron sobre grillas de cobre reticuladas y se tifieron con acetato de
uranilo al 2% en la fase acuosa durante 45 minutos y citrato de plomo al 5% durante 5
minutos (Reynolds, 1963). El tipo de rejilla utilizado fue de 200 mallas de cobre.

e Luego fueron examinados por observacion en un microscopio electrénico de transmision
Opton EM 109, del servicio de microscopia electronica de la Facultad de Medicina,

UBA.
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I1.3. Resultados
I1.3.1. Crecimiento

Las curvas de crecimiento de las cepas UTEX y MAT obtenidas mostraron algunas
diferencias dependiendo del medio de cultivo empleado. En el medio EGM ambas cepas
tuvieron mayor crecimiento en comparacion con el medio mineral (fig. 6). Partiendo de
cultivos con una densidad celular de 5. 10* células/ml, en medio EGM se mantuvo la fase
de crecimiento exponencial hasta los 4 y 5 dias en los cultivos de las cepas MAT (5,80. 10°
+ 0,370 células/ml) y UTEX (5,74. 10° + 0,247 células/ml), respectivamente. Mientras que
en medio Cramer y Myers esta fase se mantuvo hasta el dia 5 tanto para la cepa MAT (2,68.

10° + 0,249 células/ml) como para la cepa UTEX (2,64. 10° + 0,415 células/ml) (fig. 6).
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Figura 6. Curvas de crecimiento de las cepas UTEX y MAT de E. gracilis en un medio
mineral (Cramer y Myers) y en uno organico (EGM). Los resultados se expresan como la

media £ la desviacion estandar.
La tasa de crecimiento (r) en la fase de crecimiento exponencial fue

significativamente mayor (p< 0.001) en medio EGM para ambas cepas (fig. 7 A y B),
excepto en el dia 1 para la cepa MAT que no fue significativa la diferencia (fig. 7 B).
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Figura 7. Tasa de crecimiento (r) de la cepa UTEX (A) y MAT (B) en los medios mineral
(Cramer y Myers) y organico (EGM), durante la fase de crecimiento exponencial. Los

resultados se expresan como la media = la desviacion estandar. Letras diferentes indican

diferencias significativas entre los medios.

Durante la fase de crecimiento exponencial, en medio mineral, no se observaron
diferencias significativas de r entre las cepas UTEX y MAT (fig. 8 A), mientras que en
medio orgéanico r resultd significativamente mayor (p< 0,001) en el dia 1 para la cepa

UTEX (fig. 8 B).
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Figura 8. Tasa de crecimiento (r) de las cepas UTEX y MAT en medio mineral (Cramer y

Myers) (A) y medio organico (EGM) (B), durante la fase de crecimiento exponencial. Los
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resultados se expresan como la media £ la desviacion estandar. Letras distintas indican

diferencia significativa entre las cepas.

11.3.2. Crecimiento en medio con arsénico

El arsenito de sodio produjo una inhibicién del crecimiento de las cepas UTEX y
MAT en los dos medios de cultivo, al observarse una disminucion del crecimiento con el
aumento de la concentracion del toxico (figs. 9 y 10). En medio mineral la densidad celular
de la cepa UTEX resulto significativamente superior (p<0,001) a la densidad celular de la
cepa MAT en 50 y 100 mg/l de NaAsO,, mientras que con 200 y 300 mg/l de NaAsO; no
se observaron diferencias significativas (fig. 10 A). En medio organico en todas las
concentraciones de NaAsO» ensayadas no se observaron diferencias significativas entre las
densidades celulares (fig. 10 B). Los cultivos de la cepa UTEX mostraron una disminucion
de crecimiento estadisticamente significativa (p< 0,0001) respecto del control a los 100,
200 y 300 mg/1 de arsenito en el medio mineral (Fig. 10 A), estimandose una Clso de 127 £
16 mg/l NaAsO,. La cepa MAT en el mismo medio mostré una disminucion significativa
del crecimiento (p< 0,0001) respecto al control en todas las concentraciones de arsenito de
sodio empleadas (fig. 10 A), estimandose una Clsy de 160 £ 19 mg/l NaAsO,. En medio
organico la cepa UTEX mostrd una disminucion significativa del crecimiento (p< 0,0001) a
los 100 y 250 mg/l de NaAsO; respecto al control (fig. 10 B), estimandose una Clsy de 98 +
9 mg/l NaAsO,, mientras que la cepa MAT presentd una disminucion significativa del
crecimiento (p< 0,0001) en 50, 100 y 250 mg/1 de arsenito de sodio respecto al control (fig.
10 B) estimandose una Clsp de 71 + 4 mg/l NaAsO,.
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Figura 9. Réplica del bioensayo de toxicidad luego de las 96 horas de experimentacion. El
cambio de coloracion hacia la derecha, varia con el incremento de la concentracion de
NaAsO,. La disminucion de la gradacion en color hacia las mayores concentraciones de

NaAsO, mostrada en esta figura corresponde tanto para el medio Cramer y Myers como

para el medio EGM.
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Figura 10. Densidad celular de las cepas UTEX y MAT en medio mineral (Cramer y
Myers) (A) y organico (EGM) (B) para concentraciones crecientes de NaAsO,. Los

resultados se expresan como la media + la desviacion estandar. (*) Denota diferencia
significativa con los respectivos controles (0). Letras diferentes indican diferencias

significativas entre cepas.

El tratamiento con arsenito produjo una disminucion del parametro r en ambas

cepas en los dos medios de cultivo empleados (fig. 11 A y B). En medio mineral, la cepa
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UTEX expuesta a 200 y 300 mg/l de NaAsO, mostr6 una disminucion estadisticamente
significativa (p< 0,0001) de la tasa de crecimiento, con respecto al control (fig. 11 A). La
cepa MAT en el mismo medio, mostré una disminucion estadisticamente significativa (p<
0,0001) de este parametro, con respecto al control a 100, 200 y 300 ppm de NaAsO, (fig.
11 A). También se observaron diferencias significativas entre los valores de r de las cepas
UTEX y MAT, en los cultivos control y en todas las concentraciones de arsenito
empleadas, (fig. 11 A), resultando los valores de la cepa MAT significativamente inferiores
(0 mg/l1 NaAsO:: p < 0,05; 200 mg/l NaAsO;: p < 0,01; 50, 100 y 300 mg/l NaAsO,: p <
0,001) a los de la cepa UTEX.

En medio organico la cepa UTEX mostr6 una disminucion estadisticamente
significativa de la tasa de crecimiento con 100 y 250 ppm de NaAsO,, mientras que en la
cepa MAT ésta disminuyd significativamente con 50, 100 y 250 ppm de NaAsO, (fig. 11
B). También, al igual que para el medio mineral, se observaron diferencias significativas
(p< 0,05) entre los valores de r de las cepas UTEX y MAT con 250 mg/l de arsenito de
sodio (fig. 11 B).
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Figura 11. Tasa de crecimiento (r) de los cultivos de las cepas UTEX y MAT en medio
Cramer y Myers (A) y en medio EGM (B) para concentraciones crecientes de NaAsO». Los

resultados se expresan como la media + la desviacion estandar. (*) Denota diferencias
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significativas con los respectivos controles (0). Letras diferentes indican diferencias

significativas entre cepas.

11.3.2.2. Proteinas

El contenido proteico de la cepa UTEX en el medio Cramer y Myers, presentd un
aumento significativo (p< 0,05) con 300 mg/l de NaAsO, respecto al control, y en la cepa
MAT un aumento significativo de dicho parametro con 100 y 200 mg/l, y una disminucion
significativa (p< 0,05) en 300 mg/l respecto al control (fig. 12 A). Ademas, en el medio
Cramer y Myer el contenido de proteinas fue significativamente diferente (50 mg/l
NaAsOz: p < 0,05; 100, 200 y 300 mg/l NaAsO,: p < 0,01) entre ambas cepas resultando
superior para la cepa MAT en 50, 100 y 200 mg/l NaAsO, e inferior en 300 mg/l de
NaAsO; respecto a la cepa UTEX. En el medio EGM, las cepas UTEX y MAT mostraron
un aumento significativo (p< 0,05) de proteinas totales con 100 y 250 mg/l de NaAsO,

respecto a sus controles (fig. 12 B).
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Figura 12: Proteinas totales en los cultivos de las cepas UTEX y MAT en los medios
Cramer y Myers (A) y EGM (B). Los resultados se expresan como la media + la desviacion

estandar. (*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. Letras

diferentes indican diferencias significativas entre cepas.
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11.3.2.3. Carbohidratos

El contenido de carbohidratos en la cepa UTEX, cultivada tanto en el medio
mineral como en el organico en todas las concentraciones de arsenito ensayadas resultd
significativamente mas alto (p< 0,001 y p< 0,01 respectivamente) que el de sus respectivos
controles, mientras que en la cepa MAT, esta tendencia se observo a partir de 100 mg/l en
medio mineral y de 50 mg/l en medio organico (fig. 13 A y B). Ademas, en medio mineral
los valores de carbohidratos de la cepa MAT fueron significativamente superiores a los de
la cepa UTEX en todas las concentraciones de arsenito empleadas (50 y 200 mg/l NaAsO;:
p< 0,01; 100 y 300 mg/l NaAsO,: p< 0,05) (fig. 13 A). Mientras que, en medio organico se

observo una diferencia significativa del contenido de carbohidratos entre cepas en 250 mg/1

de NaAsO; (p< 0,05) (fig. 13 B).
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Figura 13. Carbohidratos en los cultivos de las cepas UTEX y MAT en medio Cramer y
Myers (A) y EGM (B). Los resultados se expresan como la media = la desviacion estandar.

(*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. Letras diferentes

indican diferencias significativas entre cepas.
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11.3.2.4. Pigmentos

El contenido de clorofila por célula no mostré diferencias entre los cultivos
controles y tratados con NaAsO; para ninguna de las cepas en los dos medios. La relacion
clf a/clf b de la cepa UTEX en medio mineral mostr6 una disminucion significativa (p<
0,05) respecto al control en 100, 200 y 300 mg/l de NaAsO; y la cepa MAT en el mismo
medio, mostr6é una disminucion significativa en 50, 100, 200 y 300 mg/l NaAsO, respecto
al control. Ademas, se observaron valores significativamente superiores de esta relacion
(p< 0,01) en la cepa MAT respecto a UTEX, en el control, y con 100 y 300 mg/l de
arsenito (fig. 14 A). En medio organico, tanto la cepa UTEX como la cepa MAT, mostraron
una disminucion significativa (p< 0,05) de la relacion clf a/clf b respecto de sus controles
en la maxima concentracion de NaAsO, empleada, 250 mg/l NaAsO; (fig. 14 B), resultando
esta relacion significativamente mayor para la cepa UTEX (p< 0,05). Ademas se observo

un valor significativamente mayor de esta relacion (p< 0,01) en la cepa MAT con 50 mg/1.
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Figura 14. Relacion clf a / clf b en los cultivos de las cepas UTEX y MAT de E. gracilis
en medio Cramer y Myers (A) y en medio EGM (B). Los resultados se expresan como la
media + el desvio estandar. (*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y

el tratado. Letras diferentes indican diferencias significativas entre cepas.

126



En el medio mineral, el contenido de carotenos/células de la cepa UTEX, se
increment6 significativamente (p< 0,01) con 50, 100 y 200 mg/l NaAsO», mientras que con
300 mg/l disminuyo significativamente (p< 0,01) respecto al control (fig. 15 A). La cepa
MAT presentd aumentos significativos de este pardmetro en todas las concentraciones
empleadas (100 mg/l NaAsO;: p (< 0,01); 100, 200 y 300 mg/l NaAsO,: p< 0,001) respecto
al control (fig. 15 A). En el medio organico, el contenido de carotenos/células se
incrementd significativamente en la cepa UTEX con 50 y 100 mg/l de NaAsO,, y
disminuy¢ significativamente con 250 mg/I respecto al control (fig. 15 B). Mientras que la
cepa MAT mostré un aumento significativo de esa relacion con 100 y 250 mg/l NaAsO,
respecto al control (fig. 15 B). En todos los casos el contenido de carotenos/células de la
cepa MAT fue mayor que el de la UTEX mostrando diferencias significativas (p< 0,001) en
100 y 250 mg/1 de arsenito.
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Figura 15. Carotenos/células en los cultivos de las cepas UTEX y MAT en medio Cramer

y Myers (A) y en medio EGM (B). Los resultados se expresan como la media =+ el desvio

estandar. (*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. Letras

diferentes indican diferencias significativas entre cepas.

127



11.3.2.5. Antioxidante no enzimatico GSH

El contenido de GSH en la cepa UTEX en medio mineral aumentd
significativamente respecto del control (p< 0,01) con 400 mg/l NaAsO,, y en la cepa MAT
con 100, 200 (p< 0,01 ambos) y 300 mg/l NaAsO, (p< 0,05) (fig. 16 A). El contenido de
GSH de la cepa MAT en las tres concentraciones anteriores (100, 200 y 300 mg/l NaAsO,)
resultaron significativamente superiores a las de la cepa UTEX (p< 0,05, p< 0,01 y p<
0,001, respectivamente) (fig. 16 A). En medio organico con 100 mg/l NaAsO; el contenido
de GSH en las cepas UTEX y MAT result6 significativamente mayor (p< 0,05) que sus
respectivos controles (fig. 16 B). Ademas, en todas las concentraciones de arsenito de sodio
empleadas el contenido de GSH resultd significativamente mayor en la cepa UTEX (p<

0,001) respecto a la cepa MAT.
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Figura 16. GSH en los cultivos de las cepas UTEX y MAT en medio Cramer y Myers (A)
y EGM (B). Los resultados se expresan como la media + el desvio estdndar. (*) Denota
diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. Letras diferentes indican

diferencias significativas entre cepas.
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11.3.2.6. Actividad antioxidante enzimatica SOD

La actividad SOD en medio mineral presentd un aumento significativo tanto para
la cepa UTEX como para la cepa MAT con 200 y 300 mg/l NaAsO, respecto a sus
controles (p< 0,001 y p< 0,01, respectivamente), siendo este valor significativamente
superior (p< 0,001) para la cepa UTEX con 300 mg/l NaAsO, (fig. 17 A). En medio
organico, la actividad SOD para las cepas UTEX y MAT se incremento significativamente
(p< 0,05 y p< 0,01, respectivamente) con respecto a los controles en 100 y 250 mg/l
NaAsO; (fig. 17 B). En medio organico la actividad SOD result6 significativamente mayor
para la cepa UTEX respecto a la MAT, en todas las concentraciones de NaAsO, empleadas
(p< 0,05 para 0,25, 50 y 100 mg/l NaAsO,, y p< 0,01 para 250 mg/l NaAsO,)
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Figura 17. Actividad SOD en los cultivos de las cepas UTEX y MAT en los medios
Cramer y Myers (A) y EGM (B). Los resultados se expresan como la media + el desvio
estandar. (*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. Las

letras diferentes indican diferencias significativas entre cepas.

11.3.2.7. Actividad detoxificante GST

La actividad GST para las cepas UTEX y MAT en medio mineral con 300 mg/I
NaAsQO,, presentd un aumento significativo (p< 0,001 y p< 0,01, respectivamente) con

respecto a los respectivos controles (fig. 18 A), ademads, ésta resultd significativamente
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mayor (p< 0,01) para la cepa UTEX. En medio organico, la actividad GST para la cepa
UTEX aumentd significativamente, con respecto al control (p< 0,01) con todas las
concentraciones de NaAsO; ensayadas, mientras que para la cepa MAT se observd un
aumento significativo de este parametro, con respecto al control (p< 0,01) con las
concentraciones de 25 y 50 mg/l de arsenito (fig. 18 B). Ademas, en medio organico, la
actividad GST de la cepa MAT resulto6 significativamente mayor (p< 0,05) que la de UTEX
en el control, y en los cultivos concomo con 25 y 50 mg/l NaAsO; (fig. 18 B).
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Figura 18. Actividad GST en los cultivos de las cepas UTEX y MAT en los medios
Cramer y Myers (A) y EGM (B). Los resultados se expresan como la media + el desvio
estandar. (*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. Las

letras diferentes indican diferencias significativas entre cepas.

11.3.2.8. Daiio oxidativo: Peroxidacion lipidica

Los niveles de TBARS de las dos cepas en medio mineral, presentaron un aumento
significativo respecto de sus controles (p< 0,01) en 100, 200 y 300 mg/l NaAsO,. Ademas,
en la cepa UTEX con la maxima concentracion de arsenito de sodio, se observo un
contenido significativamente superior de TBARS (p< 0,001) respecto a la cepa MAT (fig.
19 A). En medio organico, los niveles de TBARS se incrementaron significativamente con

respecto a los controles (p< 0,001) en ambas cepas con 100 y 250 mg/l NaAsO, (fig. 19B).
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Figura 19. TBARS en los cultivos de las cepas UTEX y MAT en los medios Cramer y

Myers (A) y EGM (B). Los resultados se expresan como la media + el desvio estandar.

(*) Indica diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. Las letras

diferentes indican diferencias significativas entre cepas.
I1.3.3. Morfologia y ultraestructura
I1.3.3.1. Microscopia optica

La observacion en microscopio Optico de los cultivos de las cepas UTEX y MAT,
permitio distinguir la caracteristica forma de E. gracilis, aplanada lateralmente y de
contorno aproximadamente ovoide en vista frontal. Ademads, estructuras subcelulares tales
como el flagelo locomotor que emerge del reservorio, el estigma, los cloroplastos con
diplopirenoide, los granulos de paramilon y el nicleo como una estructura circular mas
clara en el centro de la célula. No se detectaron diferencias entre las caracteristicas
morfologicas de ambas cepas, UTEX y MAT, cultivadas en el medio mineral y el organico
(figs. 20 Ay C,y 21, Ay D). Ademas, en los preparados realizados con células vivas se
observo el tipico movimiento metabolico de esta especie.

Los cultivos de las dos cepas de E. gracilis sometidas a la menor concentracion de
NaAsO; empleada (25 y 50 ppm en los medios EGM y Cramer y Myers respectivamente),

no presentaron cambios en las caracteristicas morfologicas respecto a sus controles. Con la
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concentracion mas alta del toxico utilizada (250 y 300 ppm en los medios EGM y Cramer y
Myers respectivamente) la mayoria de las células (80 %), perdieron el flagelo, su relacion
largo / ancho disminuy6 tendiendo a formas redondeadas y se observaron algunas células
totalmente esféricas (fig. 21 C). Ademas se incremento6 el nimero de granulos de paramilon
y disminuy6 la coloracion (figs. 20 By D, y 21, B y E) respecto a las células control (figs.
20 Ay C,y 21, A y D), siendo este tltimo cambio mas acentuado en la cepa UTEX en
medio mineral (fig. 20 B). Se observaron también, casos de ruptura celular con liberacion

del contenido citoplasmatico en la cepa MAT crecida en medio mineral (fig. 21 C).

Figura 20. Imagenes de E. gracilis cepa UTEX, en medio Cramer y Myers control (A) y

tratada con la maxima concentracion de arsenito (B), y en medio EGM control (C) y tratada

con la maxima concentracion de arsenito (D). Escala 20 pum.
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Figura 21. Iméagenes de E. gracilis cepa MAT en medio Cramer y Myers control (A) y
tratada con la maxima concentracion de arsenito (B y C), y en medio EGM control (D) y

tratada con la maxima concentracion de arsenito (E). Escala 20 um.
I1.3.3.2. Microscopia electronica de transmision (MET)

Las imagenes obtenidas con MET de los cultivos control de ambas cepas,
cultivadas en los dos medios de cultivo, permitieron comparar la ultraestructura celular de

UTEX y MAT, y determinar que no existieron diferencias entre ellas, manteniéndose las

caracteristicas tipicas de la especie (fig. 22).
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Figura 22. Imagenes de MET de cortes transversales de células de E. gracilis control. (A)
Vista general de una célula. (B) Detalle de una porcion de una célula donde se muestra el
nucleo con cromosomas grandes y con nucleolo evidente, y cloroplastos con los tilacoides
alineados. (C) Detalle de un cloroplasto con diplopirenoide. C- cloroplasto, Cr-
cromosoma, M- mitocondria, N- nucleo, Nu- nucleolo, P- paramilon, Pi- diplopirenoide,

Ti- tilacoide. La flecha sefiala la pelicula proteica. Escalas 1, 0,5 y 0,1 um respectivamente.

La ultraestructura de las células de ambas cepas expuestas a las mayores
concentraciones de arsenito cambid considerablemente, respecto a la de los controles en los
dos medios de cultivo empleados. En ambas cepas se observaron alteraciones en los
cloroplastos, como disminucién en el nimero y desorganizacion de los tilacoides (fig. 23),

en comparaciéon con la alineacion regular que presentaron en los controles (fig. 22).
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Ademas, se observd un aumento en la cantidad de granulos de paramilon, presencia de
cromosomas mas pequeios y desaparicion del nucleolo. Por otro lado, no se observaron

diferencias en la estructura mitocondrial ni en la pelicula proteica entre las células de los

cultivos controles y tratados (fig. 23).

Figura 23. Iméagenes de MET de cortes transversales de células de E. gracilis expuestas a
la maxima concentracion de arsenito de sodio. (A) Vista general de una célula. (B) Detalle
de una porcidon de una célula donde se muestra el niicleo con cromosomas pequefios y
cloroplastos con los tilacoides desalineados. (C) Detalle de un cloroplasto con sus
tilacoides desalineados. C- cloroplasto, Cr- cromosoma, M- mitocondria, N- nucleo, Nu-
nucleolo, P- paramilon, Pi- diplopirenoide, Ti- tilacoide. La flecha sefiala la pelicula

proteica. Escala 4, 1 y 0,4 um respectivamente.
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I1.4. Discusion

Las euglenofitas son un grupo de microalgas que posee versatilidad metabdlica,
particularmente pueden fotosintetizar o utilizar fuentes de carbono exdgenas (Buetow,
1989) dependiendo de su disponibilidad en el medio ambiente. Por consiguiente, la
composicion y concentracion de la materia organica en el medio donde se desarrollan,
constituye un factor determinante en la dindmica de crecimiento de este grupo (Ruiz et al.,
2004 y Rocchetta et al., 2006). Respecto a esa condicidon, en esta investigacion se ha
observado una clara diferencia en el crecimiento de los cultivos de ambas cepas, UTEX y
MAT, en relacion a los medios de cultivo empleados, cuyas composiciones se diferencian
principalmente en la carga organica. Por cierto, es en el medio organico EGM donde se
obtuvieron las mayores densidades celulares y tasas de crecimiento para las dos cepas
empleadas (figs. 6 y 7) lo cual concuerda con lo observado por Ruiz et al. (2004). Estos
resultados indicarian que las mejores condiciones para un crecimiento Optimo serian las que
ofrece el medio organico EGM, respecto al medio mineral Cramer y Myers.

Durante la fase de crecimiento exponencial, no se observaron diferencias
significativas en el crecimiento entre cepas en medio mineral (fig. 8 A). En medio orgéanico
la tasa de crecimiento de la cepa UTEX resulto significativamente superior que la de MAT,
solamente en el dia 1 de dicha fase (fig. 8 B). Esto indicaria que la alta disponibilidad de
materia organica del medio EGM produciria una mayor estimulacion inicial en esa cepa.

Algunas especies del género Euglena se encuentran entre los pocos eucariotas que
habitan los relaves mineros que presentan una alta carga de metales pesados y arsénico
(Das et al., 2009; Miot et al., 2009; Pires-Freitas et al., 2011). Si bien la especie E. gracilis
no ha sido citada para este tipo de ambientes, si se sabe que habita sitios altamente
contaminados con materia organica y/o metales (Conforti et al., 2005; Rocchetta et al.,
2006; Hu et al., 2015). Acorde con esos antecedentes, las dos cepas de E. gracilis
estudiadas en este capitulo mostraron cierta tolerancia al arsenito, lo cual se evidencié con
sus con altas Clso. De todas maneras, independientemente del medio de cultivo, las dos
cepas de E. gracilis resultaron afectadas ante la exposicion al arsenito de sodio,
determinando una inhibicién del crecimiento celular en grado dosis dependiente (fig. 10).

Por otro lado, esperabamos diferencias entre las Clsy dependiendo del medio de cultivo
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empleado. Respecto a ello, creimos factible dos posibilidades fundamentadas en la
interaccion entre los componentes del medio. Una de ellas consiste en la accion quelante de
la materia organica, por lo cual, en medio EGM ¢ésta podria retener al arsenito
disminuyendo de este modo la cantidad del toxico en estado libre, que es la forma que
afecta a las células. La otra posibilidad, se basa en que, las sales disueltas en el medio
mineral Cramer y Myers podrian retener al arsenito al establecerse uniones fuertes con los
aniones que la componen. Considerando el primero de los casos, se esperarian en medio
orgénico valores de Cls, superiores al del medio mineral. Si se considera el segundo de los
casos, se esperarian mayores valores de Clso en el medio mineral, que fue lo que ocurrio.
Las Clsy resultantes en UTEX y MAT en el medio mineral (127 + 16 y 160 + 19,
respectivamente) fueron superiores a las obtenidas en el medio organico (98 £ 9y 71 + 4,
respectivamente) lo cual denotaria para ambas cepas, una mayor sensibilidad al arsenito en
el medio orgénico.

Se esperaba que la cepa UTEX resultara mas sensible al arsenito por el hecho de
que nunca habia sido expuesta a contaminantes toxicos, a diferencia de la cepa MAT que
provino de un rio cuyas aguas contienen metales pesados y alta carga de residuos
organicos, entre otros contaminantes (Magdaleno et al., 2001, Conforti et al., 1995).
Aunque no se encontraron diferencias significativas en las Clso de ambas cepas, podria
considerarse que la cepa MAT resultd ser la mas sensible al arsenito en los dos medios de
cultivo, al presentar una disminucion significativa del crecimiento con concentraciones del
toxico mas bajas que las que afectaron a la cepa UTEX (fig. 10 A y B). Ademas, si bien las
Clso de ambas cepas en medio mineral resultaron similares, la disminucion del r en la cepa
MAT alcanz6 valores inferiores a los de la cepa UTEX en todas las concentraciones del
toxico empleadas (fig. 11 A). Por otro lado, en medio organico, MAT presentd un valor
inferior de Clso (71 £ 4 mg/l) respecto al obtenido en UTEX (98 + 9 mg/l). Por todos estos
resultados, podriamos decir que la respuesta al arsénico es diferente entre cepas, y que a
pesar de su origen, la MAT resultaria mas sensible al arsenito que UTEX.

Respecto a las alteraciones morfologicas y ultraestructurales ocurridas en ambas
cepas expuestas a las maximas concentraciones de arsenito ensayadas, tales como la
decoloracion de los cloroplastos y el cambio de la forma celular, se encontraron algunas

diferencias entre cepas. Es asi que, en la cepa UTEX crecida en medio mineral la
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decoloracion fue notoriamente més evidente que en la cepa MAT (fig. 20 B y 21 B,
respectivamente), lo cual podria explicarse por el menor valor de la relacion clf a/clf b (fig.
14 A) que presentd esta cepa comparada con el obtenido en la cepa MAT, lo que estaria
indicando un nivel mayor de dafio en este pigmento. Por otro lado, la cepa MAT crecida en
medio mineral presentd muchas células totalmente redondeadas y casos de lisis celular (fig.
21 E). Esto seria una evidencia mas de la mayor sensibilidad de esta cepa, que se agregaria
a la anteriormente sefialada en la evaluacion de su crecimiento.

Respecto a la produccion de carbohidratos, se determind una tendencia de aumento
en funcion de la dosis de arsenito empleada, en ambas cepas crecidas en los dos medios de
cultivo (fig. 13 A y B). Esto también pudo observarse en las imagenes obtenidas por
microscopia Optica y electronica de transmision, las cuales exponen muchos mas granos de
paramilon en las células tratadas con arsenito de sodio respecto a los controles (figs. 20 y
21). El incremento de este carbohidrato podria deberse a un aumento de su produccion o a
una inhibicion de su degradacion, lo cual seria consecuencia de alguna alteracion en la
actividad de las enzimas que participan en el metabolismo de los hidratos de carbono, tal
como fue citado para plantulas de arroz expuestas a arsénico (Jha y Dubey, 2004).

Aunque el incremento significativo de carbohidratos en el medio mineral ocurrid
en la cepa UTEX desde concentraciones del toxico inferiores a aquellas en las que se dio en
la cepa MAT, los mayores valores de carbohidratos fueron detectados en esta ultima (fig.
13 A). Este aumento, se relaciona con la acumulaciéon de paramilon y la presencia de
c¢lulas redondeadas observada en la cepa MAT en medio mineral, lo cual sefiala el
transcurso de un estado de enquistamiento en el que son necesarias reservas energéticas.
Resultados similares al anterior, se obtuvieron en el trabajo de Rocchetta et al., 2006, con
cultivos de las mismas cepas UTEX y MAT, crecidas en medio mineral y expuestas a
cromo hexavalente.

La clorofila a (pigmento activo responsable de la fotosintesis), y la clorofila b
(pigmento accesorio) fueron evaluados como parametros del estado fisiologico de las cepas
UTEX y MAT mediante la relacion clf a / clf b, la cual puede variar de acuerdo al estado
de desarrollo de la célula y a factores externos causantes de estrés, ya sean fisicos o
quimicos, que puedan afectar al “complejo captador de luz” LHC II (Ustin et al., 1998;

Pinto et al., 2001; Pintilie et al., 2004). La disminucion de la relacion clf a/ clf b es un
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indicador de alteracion en los fotosistemas (Samuel y Bose, 1987). Esa disminucion puede
darse por aumento de la clorofila b, o disminucion de clorofila a (Shafiqur ez al., 2000). La
disminucion de la coloracion celular, la desorganizacion de los tilacoides de los
cloroplastos (figs. 20y 21 By D,y 23 By C) y el menor crecimiento observados en las
células expuestas a las mayores concentraciones de arsenito (figs 10 y 11 A y B) podrian
considerarse sefiales tardias de dafios en los pigmentos fotosintéticos. El analisis de los
pigmentos corrobora que en ambas cepas la relacion clf a/clf b resulté afectada por el
arsenito principalmente en medio mineral, en el cual a partir de las dosis mas bajas
empleadas (50 y 100 ppm para las cepas MAT y UTEX respectivamente) comienza a
disminuir significativamente respecto al control (fig. 14 A). En medio organico la
disminucion de la relacion clf a/clf b se observo recién con la concentracion mas alta del
toxico empleada (250 ppm), lo cual indicaria que en este medio la accion del arsenito sobre
estos pigmentos seria menor que en el mineral (fig. 14 B). Cabe recordar que E. gracilis
posee un metabolismo fotoauxotrofo, de modo que al afectarse la actividad fotosintética, el
crecimiento del alga resultaria mas perjudicado en medio mineral Cramer y Meyer.
Mientras que éste parametro seria mucho menos afectado en el medio organico EGM,
donde obtiene directamente las moléculas energéticas para su desarrollo. Por esta razon, la
alteracion se pudo detectar recién en la concentracion mas alta del toxico. Ademas, puede
observarse que la cepa MAT posee una relacion clf a/clf b mayor que UTEX, lo cual podria
ser considerada una caracteristica constitutiva de esa cepa. A su vez, la cepa UTEX en
medio mineral presenta una relacion clf a/ clf » menor que en medio organico, lo cual
podria relacionarse con una interferencia de la coloracion propia del medio EGM en la
captacion de luz.

Los resultados obtenidos en este capitulo muestran que el arsenito de sodio indujo
una alteracién de los parametros relacionados con el estrés oxidativo y la actividad
detoxificante. SOD, GSH, carotenos, TBARS y GST aumentaron en las células de E.
gracilis expuestas al toxico.

Respecto a los antioxidantes no enzimaticos (carotenos y GSH), mostraron una
tendencia de aumentar en respuesta a la dosis creciente de arsenito en ambos medios. Estos
resultados indican la participacion de carotenos y GSH en el mecanismo de defensa

antioxidante frente al arsenito. Estos resultados son acordes con lo citado por Pawlik-
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Skowronska et al., 2004; Mishra et al., 2008; Sharma, 2015. Si bien se determindé un
aumento significativo de GSH en la cepa UTEX expuesta a 200 mg/l de arsenito, en 300
mg/l este antioxidante presentd valores cercanos al control, lo cual pudo estar dado por su
utilizacion en la formacion del complejo GSH-As (III) involucrado en la detoxificacion
celular de arsénico (Miot et al., 2008). Ademas, esto coincide con una actividad muy
elevada de la enzima GST, que cataliza la conjugacion de GSH con tdxicos, lo cual
determina una mayor demanda de este antioxidante.

El contenido de carotenos de la cepa MAT aumenté con el incremento de la
concentracion de arsenito y presentd mayores valores que los de la cepa UTEX (fig. 1S Ay
B). En esta ultima los carotenos aumentaron en todas las concentraciones de arsenito
excepto en la mas alta, en la que disminuyeron significativamente. Esto indicaria que el
sistema de defensa antioxidante, mediado por carotenos en la cepa MAT, no se veria
afectado por las altas concentraciones de arsenito como si ocurre en la UTEX. La
disminucion determinada en esta tltima podria deberse a un dafio y/o interferencia en la
sintesis de carotenos causada por el arsenito, como ha sido informado para otros
contaminantes (Samuel y Bose, 1987; Romero et al., 2011). A pesar del aumento de los
niveles de carotenos y de GSH detectados, la respuesta antioxidante fue ineficiente, dado
que los lipidos resultaron danados (fig. 16 Ay B).

El arsenito de sodio produjo dafo oxidativo en E. gracilis, el cual fue evidenciado
por el aumento de peroxidacion lipidica, esto concuerda con lo citado para plantas y algas
(Sharma, 2015; Zutshi et al., 2014; Singh et al., 2007). Ese aumento puede relacionarse con
un incremento de la produccion de EROs inducido por el arsenito como lo registrado para
plantas, algas y animales (Flora, 1999, 2011; Chen et al., 1998).

Ademas, en ambos medios, la cepa UTEX presentd el maximo aumento de
TBARS al emplear la mayor concentracion de arsenito (fig. 16 A y B). Este aumento podria
relacionarse con la disminucion de las defensas antioxidantes detectada (principalmente
carotenos), dado que ante una respuesta antioxidante ineficiente, los lipidos pueden resultar
afectados, con la consecuente ocurrencia de dafio en las membranas celulares. El aumento
de dafio a lipidos puede explicar las alteraciones determinadas a nivel bioquimico y celular.
Con el empleo de microscopia electronica se pudo observar una clara desorganizacion de

los tilacoides, con microscopia dptica se comprobd la decoloracion celular, y por andlisis
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quimicos la disminucion de la relacion clf a / clf b. Las membranas tilacoidales son
susceptibles al dafio oxidativo por tener una alta proporcion de acidos grasos insaturados.
Por lo tanto, la peroxidacion lipidica inducida por arsenito en E. gracilis podria haber
provocado la desorganizacion de las membranas tilacoidales, afectando la estructura del
complejo pigmento-proteina localizado en ellas (Juarez et al., 2008). Esto deja expuestos a
los pigmentos a procesos de degradacion, determinando su disminucion y la consecuente
decoloracion celular.

El aumento de contenido de proteinas por célula observado en E. gracilis podria
relacionarse a un aumento de proteinas quelantes del arsénico (Vasken Aposhian et al.,
2004) asi como al de enzimas metabolizantes y antioxidantes, en respuesta a la presencia de
arsenito. Si bien no se determind la concentracién de las enzimas SOD y GST, sus
actividades aumentaron significativamente en ambas cepas en presencia de arsenito de
sodio.

La enzima GST estd involucrada en la metabolizacion de especies metiladas de
arsenato. El arsenito que ingresa en la célula puede ser transformado por metiltransferasas
en especies metiladas de arsenito, y el sistema xantina oxidasa puede transformar estas
especies en formas metiladas de arsenato y al arsenito en arsenato (Vasken Aposhian et al.,
2004). Por lo tanto, el aumento de actividad GST registrado podria explicarse por su
participacion en la detoxificacion del arsenito.

En medio organico, ambas cepas mostraron una actividad GST mayor que en
medio mineral. Esta conducta podria deberse a su participacion en la detoxificacion de
productos generados por la metabolizacion de las moléculas complejas que componen ese
medio. A su vez en el medio organico, la actividad de la cepa MAT resulto
significativamente superior a la de UTEX, lo cual podria estar relacionado con sus origenes
(ambiente con alta carga organica). Por otra parte, en medio mineral ambas cepas
mostraron un pico maximo de actividad GST con 300 mg/l de arsenito siendo superior el de
la cepa UTEX. Dado que se observo un pico coincidente de TBARs, la participacion de la
GST en la detoxificacion de productos finales de peroxidacion lipidica (4-hidroxinonenal,
Kalinina et al., 2014)) podria explicar la maxima actividad de esa enzima.

El aumento de actividad de enzimas antioxidantes ha sido demostrado en plantas y

algas expuestas a arsénico (Mishra et al., 2008; Sharma, 2015). En este capitulo E. gracilis
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mostrd un aumento de actividad SOD al aumentar la concentracion de arsenito. Al igual
que lo observado para GST, la actividad SOD de ambas cepas fue mayor en el medio
organico. La alta tasa de metabolizacion que se da en este medio podria generar mayor
concentracion de EROs, con el consiguiente incremento de actividad antioxidante. Puede
observarse que la cepa UTEX posee una actividad SOD mayor que MAT, lo cual podria ser
una caracteristica constitutiva de esa cepa. Esta diferencia se mantuvo en presencia de
arsénico. Las maximas actividades SOD se dan con las concentraciones mas altas de
arsenito, las que inducirian una mayor producciéon de EROs. En particular, se ha informado
sobre la capacidad del arsénico de inducir la produccion del anion superoxido (Mishra et
al., 2008; Tuan et al., 2008).

Estos resultados muestran que a pesar de tener activos los sistemas detoxificantes y
antioxidantes, estos no resultarian suficientes para contrarrestar los efectos nocivos de las
EROs celulares que se generarian bajo estas condiciones, todo lo cual conduce a las células
aun estado de estrés oxidativo claramente reflejado en los elevados niveles de TBARS.

Aunque el dafio a lipidos no pudo ser evitado, el aumento significativo de los
niveles de carotenos y de GSH en la cepa MAT crecida en ambos medios de cultivo con las
maximas concentraciones de arsenito, indicaria una prevalencia de la respuesta antioxidante
no enzimatica en esta cepa. En cambio la UTEX mostr6é una disminucion de carotenos y de
niveles basales de GSH, con una prevalencia de la respuesta enzimatica tanto antioxidante

como detoxificante.
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I1.5. Conclusiones

No existen diferencias en el crecimiento entre las cepas UTEX y MAT de E.
gracilis.

El medio organico EGM proporciono las condiciones Optimas para el crecimiento
de ambas cepas de E. gracilis, las cuales mostraron mayores densidades celulares y tasas
de crecimiento en comparacion con las alcanzadas en el medio mineral Cramer y Myers.

El arsenito de sodio resultd toxico para ambas cepas de E. gracilis, provocando
alteraciones a nivel bioquimico, morfoldgico y ultraestructural.

El arsenito inhibi6 el crecimiento de las cepas UTEX y MAT de manera dosis
dependiente, independientemente del medio de cultivo empleado.

El arsenito provocd un aumento del contenido de sustancia de reserva lo que llevo
a una alteracion de la morfologia de E. gracilis (ensanchamiento celular).

El arsenito alter6 los pardmetros indicadores de estrés oxidativo evaluados. El
aumento en los niveles de TBARS, GSH, carotenos y actividades SOD y GST en las
células expuestas a arsenito, sugiere la participacion de estrés oxidativo en la toxicidad de
este metaloide. Si bien las defensas antioxidantes y detoxificantes aumentaron con la
exposicion al arsenito, éstas no fueron suficientes para prevenir el dafo a lipidos, con la
consecuente alteracion en la estructura del sistema fotosintético, traduciéndose en una
pérdida de pigmentacion y en la alteracion del arreglo de los tilacoides.

La respuesta al estrés provocado por la exposicion al arsenito fue diferente en las
dos cepas. En la MAT prevaleceria una respuesta antioxidante no enzimatica, en tanto que
en la UTEX una enzimatica detoxificante y antioxidante.

La cepa UTEX resultdo ser mas resistente al arsenito que la MAT. Esta mayor
tolerancia podria estar relacionada con los mayores niveles constitutivos de GSH y de
actividad SOD.

Por ultimo, consideramos en base a nuestros resultados, que las respuestas
adaptativas que pudo haber adquirido la cepa MAT en el ambiente contaminado de donde

provino, no le proporcionarian ventajas frente a la UTEX al ser expuesta al arsenito.
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CAPITULO II1

Alteraciones ultraestructurales en Phacus
brachykentron (Euglenophyta) causadas por el

exceso de materia organica en el medio de cultivo

144



II1.1. Introduccion

II1.1.1. La contaminacion por materia organica en los cuerpos de agua naturales y su

efecto sobre la biota

El componente orgénico que se encuentra naturalmente en los cuerpos de agua se
origina a partir de la descomposicion de algas, plantas acuaticas, mudas, excreciones y
restos de organismos que habitaron en ese sistema. Ademads, proveniente desde zonas
litorales, puede incorporarse materia organica disuelta que llega por escorrentia, y restos de
origen vegetal como hojas, ramas, polen y frutos que son transportados hasta alli por accion
edlica.

El exceso de materia orgdnica presente tanto en aguas superficiales como en
subterraneas, procede principalmente de desechos producidos por actividades humanas los
cuales ingresan al ecosistema acudtico por diferentes vias. El comportamiento de estos
compuestos en el agua y su accion sobre el medio ambiente dependen de su concentracion,
estructura molecular, tamafio, forma y de la presencia de distintos grupos funcionales
toxicos para los organismos vivos. Entre estos se encuentran los plaguicidas, empleados en
la agricultura en gran escala que alcanzan los cuerpos de agua por escorrentia, y los
compuestos organicos provenientes de la actividad ganadera y tambera intensiva, y de las
industrias, los cuales son volcados indiscriminadamente en forma directa o luego de ser
tratados en plantas depuradoras de modo ineficiente (Castaiié et al., 1998; Giorgi A. y
Malacalza, 2001, Rocchetta et al., 2003; Salibian, 2006). Asi mismo, la infiltracion de
excretas provenientes de tanques sépticos o redes cloacales mal mantenidas, junto a los
vertidos urbanos como las aguas residuales domésticas, llegan a los rios o lagos sin depurar.
Bajo estas circunstancias, las caracteristicas fisicoquimicas del agua de los ecosistemas
acuaticos naturales se modifican, lo cual puede afectar directa o indirectamente la
composicion de su biota (Paul y Meyer, 2001; Meyer et al., 2005). En caso de que la
perturbacion que sufre el medio genere un impacto desfavorable para la vida, éste se vera
reflejado en una modificacion del balance natural de sus interacciones bidticas (Conforti et
al., 1995; Dokulil, 1996; Conforti, 1998; O’Farrell et al., 2002; Paul y Meyer, 2008). Es

por ello, que la contaminacion del ecosistema acudtico por materia orgénica biodegradable
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es uno de los casos de polucion mas importantes y extendidos, y produce,
fundamentalmente, el empobrecimiento del medio en oxigeno, el cual es consumido hasta
su agotamiento en la oxidacion de la materia organica.

La degradacion de la materia organica de origen bioldgico, en los sistemas
acuaticos, sigue la ruta de descomposicion llevada a cabo por microorganismos
(mayoritariamente bacterias) que emplean estos compuestos como sustrato para obtener
carbono y energia (quimioorganoheterdtrofos). Dependiendo de las condiciones de
oxigenacion, la degradacion puede ser completa en presencia de oxigeno, generandose
materia inorganica (dioxido de carbono), o incompleta en su ausencia origindndose
intermediarios organicos (materia organica oxidada) que son utilizados por otros
microorganismos. Ademas, durante este proceso de degradacion, se genera el aporte de
grandes cantidades de nutrientes, tales como fosfatos y nitratos, que quedan disponibles en
el medio y son importantes para el crecimiento de la biomasa algal. Como consecuencia, se
da un gran aumento de la productividad primaria lo que implica cambios en la
composicion, estructura y dindmica del ecosistema.

Ante la irrupcion en el ecosistema acudtico de materia organica en exceso, los
organismos que integran la biota pueden responder de diferentes maneras, tales como
adaptarse y sobrevivir, escapar, formar estados de resistencia o morir. Estas diferencias
pueden ser de gran valor para emplearlos como indicadores de contaminacién organica. La
alta sensibilidad del fitoplancton a los cambios ambientales y su importancia ecologica
como productores primarios, hacen de esta comunidad una herramienta muy valiosa para
ser empleada como indicador bioldgico de este tipo de contaminacion. Por esta razon, las
algas son los organismos acuaticos que se emplean comunmente en diferentes
investigaciones ecoldgicas (Pringsheim, 1956; Acs et al., 2003; Torrisi y Dell 'Uomo, 2006;
Falasco et al., 2009). La posibilidad de poder cultivarlas in vitro y sus altas tasas de
reproduccion hacen que sean adecuadas para ser utilizadas como organismos de prueba en
estudios ambientales, en los que se puede evaluar su abundancia, su morfologia y su eco-
fisiologia ante la exposicion a diversos contaminantes (Dewez et al., 2005). En el caso de
que resistan a la contaminacion, sobreviven formando una comunidad bioldgica definida,
indicadora de los impactos y, por lo tanto, de la calidad del agua. Si no la resisten, son

sustituidos por otras especies que acaban constituyendo otra comunidad distinta (Conforti

146



et al., 2005). El proceso de sustitucion de comunidades en relacion con el gradiente de
contaminacion por materia organica ubica a los euglenofitos como un grupo indicador de
contaminacion orgédnica excesiva (Slade¢ek & Perman, 1978), incluso en sitios donde se
dan condiciones de anoxia (Conforti ef al., 2005). Ademas de estas formas autotroficas, la
totalidad de representantes del grupo se encuentran habitualmente en sitios ricos en materia
organica (Lackey, 1968; Munawar, 1972; SladeCek y Perman, 1978; Wolowski, 1998,
1992, 1988; Rosowski, 2003). Bajo estas condiciones se ha visto, en cuerpos de agua
naturales, que algunas especies de euglenofitos presentaban alteraciones morfoldgicas
(Conforti, 1991; Conforti et al., 1995; Bauer et al., 2012) y, en bioensayos de toxicidad
con materia organica como Unico contaminante, estas alteraciones fueron las respuestas
frente a sus elevadas concentraciones (Conforti, 1998). Para investigar mas a fondo este
comportamiento, se aislaron ejemplares de Phacus brachykentron (Pochm.) del rio Matanza
(Buenos Aires, Argentina), el cual presenta alta contaminacion de materia organica causada

por los diferentes vertidos que recibe en especial de la industria carnica.

I11.1.2. Phacus brachykentron

Phacus Pochmann, es un género de microalgas unicelulares perteneciente al filo
Euglenozoa (Adl et al., 2012). Estdn ampliamente distribuidas en aguas continentales, y
muchas viven en lagos y rios contaminados con materia organica y alta carga bacteriana. A
igual que el resto de las euglenofitas su metabolismo es fotoauxotrofico, por lo que
requieren, ademds de los productos generados por su fotosintesis, incorporar otros
componentes organicos. Las vitaminas B; y B2, como los acidos grasos de cadena corta
son metabolitos excretados por las bacterias y resultan favorables para su crecimiento.
Phacus brachykentron presenta una forma celular dorso-ventralmente aplanada y
frontalmente oval, con dimensiones que van desde los 24 a 36 um de largo y 15 a 26 um de
ancho. En la cara dorsal posee un surco apical que recorre la célula hasta aproximadamente
la mitad de su longitud. Su extremo anterior es redondeado, con una depresion conformada
por un canal tubular que se extiende a lo largo de la célula hasta ensancharse y
transformarse en una camara llamada reservorio o citofaringe. De esta zona emerge un

flagelo locomotor cuya extension es aproximadamente un tercio de la longitud celular y
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otro de longitud muy corta que queda encerrado en el interior del reservorio. En su extremo
posterior, la célula termina con un apéndice caudal corto y curvo. La pelicula proteica
presenta bandas o estrias longitudinales. Posee numerosos cloroplastos que son pequefios y
discoides, sin pirenoide. Presenta un disco grande de paramilon en posicion central, y otro
mas pequefio en posicion lateral, aunque también puede haber otros mas pequefios
diseminados en el citoplasma. En una zona adyacente al reservorio se encuentra el estigma
de color rojizo formado por granulos de carotenoides (Tell y Conforti, 1986, Huber-

Pestalozzi, 1955) (fig. 1).

Figura 1. Imagenes de microscopia optica de P. brachykentron. (A) Vista general
mostrando el surco apical. (B) Magnificacion mostrando las estructuras celulares. Escalas:
20 um Fl- flagelo, S- surco apical, R- reservorio, E- estigma, P- paramilon, C- cloroplasto,

A- apéndice caudal, B- bandas peliculares.
El desplazamiento celular de P. brachykentron en el medio acuatico se produce

unicamente por el movimiento del flagelo locomotor. Como su pelicula proteica es rigida,

no realizan movimientos metabolicos, que ayuden en la natacion celular.
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II1.1.3. Objetivos

o Estudiar la respuesta de P. brachykentron a la presencia de diferentes
concentraciones de materia organica en el medio de cultivo.

o Analizar las alteraciones en el crecimiento de la poblacion, la morfologia y la
ultraestructura celular provocadas por esta sustancia.

o Evaluar si estos cambios tienen implicancias sistematicas y/o ecoldgicas.

I11.1.4. Hipétesis

o El exceso de materia organica en el medio de cultivo provoca cambios en el
desarrollo, morfologia y ultraestructura de las células de Phacus brachykentron.

o Las alteraciones generadas bajo estas condiciones pueden provocar dificultades para
poder clasificar correctamente a los distintos especimenes originados.

o Las modificaciones pueden provocar la lisis celular.
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I11.2. Materiales y métodos
II1.2.1. Cultivos

Los cultivos de P. brachykentron empleados en esta investigacion se realizaron a
partir de su aislamiento de las aguas del Rio Matanza-Riachuelo, Buenos Aires Argentina
(35°06°34°38°S y 58°49°-58°21°0). Las muestras recolectadas se filtraron con una red de
plancton con tamafio de poro de la malla de 15 um, se colocaron en frascos estériles y se
mantuvieron a oscuras y en frio (5 a 10° C) durante su traslado hasta el laboratorio. Alli, se
observo su biodiversidad empleando un microscopio invertido Olympus CK40, y se
determiné taxonomicamente a P. brachykentron (Hiiber-Pestalozzi 1955, Tell y Conforti,
1986). Para lograr su aislamiento se colocaron 2 ml de la muestra de agua de rio en un
vidrio de reloj ubicado en un microscopio invertido y se separaron algunas células mediante
el uso de una pipeta Pasteur de vidrio. Para obtener el cultivo stock empleado en el
experimento, las células seleccionadas se lavaron dos veces con solucion de NaCl 0,9% pH
7. Con el fin de obtener cultivos clonales, se inocularon con una de la células aisladas,
tubos de vidrio de 100 ml conteniendo medio de cultivo tierra agua (SWM Pringsheim,
1946) estabilizado con carbonato de calcio (CaCOs). Estos se cultivaron durante dos meses
en una camara de cultivo a 24 + 1° C con fotoperiodo 12/12 horas luz/oscuridad con luz
blanca fria (25-35 uE m™ s™) proporcionada por tubos fluorescentes de 40-W. Al cabo de

este tiempo se verifico el crecimiento de los cultivos.
I11.2.2. Bioensayos

Se prepararon 24 tubos de vidrio conteniendo 5 ml de medio SWM. Del total, 4 se
reservaron como controles, el resto se suplementaron con una solucion a base de peptona
(Bacteriological Peptone OXOID®) en las siguientes concentraciones: 3,3; 6,6; 10, 13 y 17
mg/ml, estableciendo 4 réplicas por concentracion. Los tubos se inocularon con el cultivo
unialgal clonal de P. brachykentron en una concentracién de 10 células/ml y se incubaron

durante 48 horas en iguales condiciones que el cultivo stock.
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Transcurrido el tiempo de incubacion, se prepararon los cultivos para analizar:

densidad, morfometria y ultraestructura celular.

I11.2.2.1. Recuento de células

Se realizaron recuentos de células alteradas de P. brachykentron segin la técnica
descripta por Utermdhl (1958). Para ello, se homogenizo bien cada tubo con el cultivo
agitandolo manualmente, se tomaron 2 ml de cada uno y se lo fij6 con una solucion de
lugol al 2%. Luego se colocaron en camaras de sedimentacion de 2 ml de capacidad.
Inmediatamente se taparon las camaras con una pieza de cristal circular evitando que
queden burbujas de aire. Luego, se mantuvieron durante 24 horas en un lugar donde no
llegaba luz solar directa, a temperatura ambiente y sobre una superficie plana, libre de
vibraciones y bien nivelada para que la sedimentacion se produzca de manera homogénea.
Los recuentos de las células de P. bracykentron que mostraban alteraciones se realizaron
en un microscopio invertido con un aumento de 400 x, con un error estimado de a=0,05. Se
consider6 una morfologia alterada cuando las células presentaban sus margenes con
muescas, un espesor dorso-ventral incrementado, y cuerpos de paramilon muy
desarrollados.

Para obtener una estimacion cuantitativa del crecimiento celular, el nimero de
células se determind utilizando una cdmara de Neubauer en un microscopio optico. Los
recuentos de células en una muestra (células/ml) se repitieron hasta que el error estindar de
la media fue menor al 10%(Venrick, 1978). La tasa de crecimiento se estim6 con la

siguiente ecuacion:

= (In N — In NO) / (dias)

donde N es el numero de células finales y NO el de iniciales (Maclauso et al., 2009).

I11.2.3. Morfologia y ultraestructura

I11.2.3.1. Microscopia optica
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Se determind la longitud, el ancho y el espesor medio de las células de P.
brachykentron de los cultivos controles y de los tratados con peptona. Para ello, se tomo
una alicuota de la suspension celular y se la fijo con una solucion al 3% de formaldehido.
Se tomaron gotas del material fijado y fue observado entre porta y cubreobjeto y se
tomaron imagenes empleando un microscopio Optico Olympus BX50 equipado con una
camara digital Olympus C-7070 Wide Zoom. Se midieron al menos 300 células

provenientes de cada uno de los tratamientos empleando el programa informatico ImageJ.

I11.2.3.2. Estudios celulares con microscopia electronica de transmicion (MET)

Las células de los cultivos controles y tratados fueron colectadas mediante
centrifugacion a 3500 x g durante 20 minutos. Los pellets obtenidos se sometieron a los

siguientes tratamientos:

1. Se fijaron durante toda una noche a 4°C en glutaraldehido 2,5% en buffer cacodilato 0,1
M pH 74.

2. El material fue post-fijado durante 2 horas en tetroxido de osmio 1% en buffer fosfato 0,1
M pH 7.4. Se centrifugd a baja velocidad y los pellets se lavaron tres veces con buffer
fosfato 0,1 M pH 7.,4.

3. Se deshidrataron empleando una serie de concentraciones crecientes de acetona (30%,
50%, 70%, 95%, y dos de 100%).

4. Luego se embebieron en resina Spurr de baja densidad (Spurr, 1969).

5. Las secciones fueron cortadas con un ultramicrotomo con cuchilla de vidrio, se
montaron sobre rejillas de cobre y se tifieron con acetato de uranilo al 2% en la fase
acuosa durante 45 minutos y con citrato de plomo 5% durante 5 minutos (Reynolds,
1963).

6. Luego, los cortes fueron examinados usando un microscopio electronico de transmision

Zeiss EM 10 A/B del servicio de Microscopia Electronica de FCEyN, UBA.
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I11.2.3.3. Microscopia electronica de barrido (MEB) de los granos de paramilon

Los granos de paramilon fueron extraidos de las células y purificados segin la
técnica de Kiss et al. (1988). Antes de la extraccion, las células se lavaron tres veces con
buffer fosfato 50 mM pH 7. Luego, se resuspendieron 100 ml del medio de cultivo se
centrifugaron a 3700 x g. Los pellets se congelaron a -21° C durante la noche y luego se
resuspendieron en SDS 2% (p/v) en buffer Tris 0,125 M pH 6,8. La suspension celular se
rompid por sonicado, empleando ciclos sucesivos de 10 segundos cada uno con intervalos
de descanso de 50 segundos cada uno, a una frecuencia maxima de 20 KHz en un bafio de
hielo y luego se incubaron durante 60 minutos a 37° C. Los granos de paramilon se
recuperaron por centrifugacion durante 30 minutos a 1014 x g. Luego se lavaron dos veces
con agua destilada a 70°C en un recipiente de vidrio y se filtraron a través de filtros
Millipore GSWP 04700 (0,20 um de poro). Los filtros se adhirieron a tacos de carbono con
cinta adhesiva doble faz y se secaron al aire para ser posteriormente revestidos con oro /
paladio. Las muestras se examinaron y fotografiaron en un microscopio elecrénico de

barrido AFM NanoScope III perteneciente al servicio de microscopia de la FCEyN, UBA.

II1.2.4. Analisis estadistico

Se realizaron 4 réplicas de cada tratamiento. La densidad celular y las variables

morfométricas: longitud, ancho y espesor, se analizaron por medio de un andlisis de la

varianza de un factor (ANOVA). Los valores de p<0,050 se consideraron significativos.
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II1.3. Resultados

La figura 2 muestra la frecuencia relativa de las células alteradas obtenida en cada
tratamiento. Este pardmetro aumentd de manera proporcional con la concentracion de
peptona empleada, hasta un punto en el que todas las células resultaron afectadas. Las
células se consideraron alteradas cuando ellas mostraban un contomo celular con muescas,
como se observa por ejemplo en la figura 3 (b, d, fy g), un aumento de su grosor y/ o la
presencia de cuerpos grandes de paramilon como se pueden ver en la figura 3 (b y c).

La figura 4A muestra las variables morfométricas (longitud, ancho y espesor)
medidas en los individuos tratados con la mas alta concentracion de peptona y sin ella. Las
células expuestas al agregado orgédnico disminuyeron significativamente su longitud,
mientras que su ancho y espesor aumentaron significativamente. Muchas de ellas
presentaron una coloracion pardoverdosa. Por otro lado, la tasa de crecimiento de P.
brachykentron en los cultivos con enriquecimiento organico fue significativamente

menoral control en todas las concentraciones ensayadas (figura 5).
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Figura 2. Frecuencia relativa de células deformadas observadas con las diferentes
concentraciones de peptona empleada. Los resultados se expresan como la media + la

desviacion estandar. (*) Denota diferencia significativa (p< 0,05) con el cultivo control, n=

4.
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Figura 3. Imagenes de microscopia optica de P. brachykentron de los cultivos control (a) y

tratadas con peptona (d-h).
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Figura 4. Longitud, ancho y grosor de las células de P. brachykentron provenientes del
tratamiento con la mayor concentracion de peptona, n= 301. Todos los resultados se
expresan como la media + la desviacion estandar. (*) Denota diferencias significativas (p<

0,05) con el cultivo control.
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Figura 5. Tasa de crecimiento de P. brachykentron de los cultivos control y tratados con
peptona, n=4. Todos los resultados se expresan como la media + la desviacion estandar. (*)

Denota diferencias significativas (p< 0,05) con el cultivo control.

Al observar las imagenes ultraestructurales de las células de P. brachykentron
expuestas (fig. 6A-D) y las correspondientes al control (fig. 6E y F), se puede ver que
aquellas tratadas con la mayor concentracion de materia organica mostraron marcados
cambios. Su vista apical resulta mucho mas gruesa (fig. 6A, B) y la vista lateral también
cambié de muy plana a globosa (fig. 6C), en ambos casos debido a un aumento en el
volumen de los granos de paramilon.

Con respecto a la pelicula, se pudo observar que algunas bandas mostraron un
ensanchamiento notable (fig. 6B y D, ver flechas) con respecto a las dimensiones que
tienen en las células controles (fig. 6E, ver flecha). El ancho medido en la banda pelicular
de las células controles vario de 0,260 + 0,01 um a 0,416 + 0,01 um, mientras que en las
células tratadas con la mayor concentracion de peptona, este rango fue de 0,613 + 0,01 a
1,654 £0.01 pm.

El nucleo se observo desplazado respecto de su ubicacion central a lateral, como
consecuencia del gran desarrollo del cuerpo de paramilon (fig. 6D). Algunas células
tratadas mostraron cloroplastos con sus tilacoides desordenados (fig. 7B) respecto a los de
las células controles (fig. 7A), lo cual coincide con el gran ntimero de células decoloradas

que se observaron con microscopia optica (fig. 3, d-h).
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Figura 6. (A-D). Imagenes de MET de células de P. brachykentron tratadas con la mayor
concentracion de materia orgénica: (A) vista apical, (B) vista apical, la flecha apunta a las
bandas peliculares ensanchadas, (C) vista lateral donde se evidencia el cambio del
contorno celular, (D) detalle de una célula que presenta el nucleo ubicado lateralmente; la
flecha sefala las bandas ensanchadas. E-F. Imdgenes de MET de células de P.
brachykentron control: (E) vista apical, las flechas sefialan las bandas peliculares. (F)

Detalle de cloroplastos mostrando la organizacion caracteristica de los tilacoides. Escala: 1

um. C, cloroplasto; N, nucleo; P, paramilon.
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Figura 7. Imagenes de MET de dos células, una control (A) con cloroplastos con tilacoides
dispuestos ordenadamente y otra tratada con peptona (B) en las que se observan los

cloroplastos (C) con sus tilacoides desordenados (Ti). Escala 1 um. N, nucleo.

La figura 8 muestra imagenes de la forma y tamafio de los granos de paramilon
obtenidos de los cultivos controles y tratados de P. brachykentron. Al comparar los granos
provenientes de las células controles (fig. 8A) con aquellos correspondientes a las tratadas
(fig. 8B), se observo en estos ultimos un gran aumento del volumen por incremento del
espesor del grano y una reduccion de la luz de su anillo central, ademds de presentar
formas totalmente alteradas.

Por ultimo, en los cultivos ricos en materia organica se pudo determinar que la
deformacion causo, ademas, la ruptura celular, y la liberacion al medio de un gran nimero

de granos paramilon.
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Figura 8. Imagenes de MEB de cuerpos de paramilon extraidos de células de cultivos de
P. brachykentron control (A) y tratados con la mayor concentracion de peptona (B).

Escala: 1 um.
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I11.4. Discusion

La mayor parte de la informacion sobre la ecologia de euglenofitas proviene de
estudios floristicos, donde el aspecto ecoldgico no es el tema principal. Por otro lado, la
mayoria de las investigaciones hechas en este grupo se realizaron especialmente en el
género Euglena, en particular en E. gracilis. En este capitulo se estudié una especie del
género Phacus, del cual no existia informacion alguna sobre su empleo en estudios
experimentales. Para esto se aislo P. brachykentron del rio Matanza—Riachuelo que tiene
alta contaminacion orgdnica. Al hacerla crecer con cantidades crecientes de materia
orgénica se pudieron evaluar los efectos de este contaminante sobre su desarrollo.

Como se observd en otros euglenofitos expuestos a diferentes contaminantes,
incluyendo varios metales pesados (Rocchetta et al., 2007; Bauer et al., 2012), P.
brachykentron también manifestd cambios en la morfologia celular al ser cultivado con
diferentes concentraciones de peptona. Las células expuestas sufrieron modificaciones
significativas en sus dimensiones y forma, presentando muescas en su contorno producto de
su deformacion.

Los resultados obtenidos en este capitulo tienen implicancias sistematicas
importantes. La morfologia globosa de las células tratadas no coincide con la descripcion
original del género Phacus hecha por Dujardin (1841), que describe a los integrantes de
este taxon presentando células rigidas y mads o menos aplanadas, ni con la descripcion
posterior de Marin et al. (2003), quién ratifico esta diagnosis, especificando una vez mas
que las células son comprimidas dorso ventralmente. Linton ez al. (2010), sobre la base de
evidencias moleculares, modificé la diagnosis del género, en donde si bien incluye la
posibilidad de que las células podrian ser en forma de huso u ovoides en aspecto frontal,
mantiene su forma plana lateral. Por lo cual, tampoco permite la inclusion de células
alteradas en el género.

Cuando la secuenciacion del ADN no esta disponible, la determinacion sistematica
en organismos asexuales como los del el grupo euglenofita se basa Unicamente en
parametros morfoldgicos. Siguiendo la taxonomia tradicional, segin Huber-Pestalozzi
(1955), algunas células encontradas en los cultivos tratados podrian ser consideradas por su

morfologia como otras especies. Por ejemplo, si observamos los ejemplares de la figura 3,
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la célula de la imagen “d” corresponderia a P. unguis la “e” a P. acuminatus, la “f” a P.
onyx, la “g” a P. brevicaudatus y la “h” a P. stokesii, en lugar de poder ser identificadas
como P. brachykentron. En base a estos resultados, muchos de los nuevos taxones que se
describen en cuerpos de agua ricos en materia organica, podrian ser solo diferentes
ecomorfos de una misma especie. Quedando claro también, que muchos de los taxones
descriptos en la bibliografia, probablemente no sean especies diferentes y es necesario una
fuerte revision de la sistematica del grupo.

El analisis por MEB de los granos de paramilon extraidos de las células de P.
brachykentron tratadas con peptona, evidencio un gran aumento en el volumen y un cambio
en la forma de los granos de esta sustancia de reserva energética. Historicamente, el
numero, la forma y la morfologia externa de estos cuerpos han sido ampliamente utilizados
como un caracter de diagnostico entre las especies de euglenofita (Gojdics, 1953; Conforti,
1998; Brown et al., 2003; Shin y Triemer, 2004; Ciugulea et al., 2008; Monfils et al.,
2011). Ademas el paramilon se puede utilizar a nivel de género para sostener grandes
clados y relaciones genéricas, y puede dar una idea de la ubicacion taxonémica al momento
de la secuenciacion (Monfils et al., 2011). En base a los cambios detectados en los granos
de paramilon en este estudio y en estudios anteriores (Conforti, 1998), concluimos que ellos
tienen poca utilidad diagnostica como caracter sistematico dentro de euglenofitas, dado que
su morfologia es extremadamente sensible a los cambios ambientales.

Las modificaciones observadas bajo microscopia optica en P. brachykentron en
respuesta a la exposicion a concentraciones crecientes de materia organica, fueron
coincidente con aquellas observadas en otras especies de euglenofitas tales como P. tortus,
P. curvicaudus, Lepocinclis acus, L. spirogyra y Monomorphina pyrum aisladas del rio
Matanza-Riachuelo (Conforti, 1998). En el analisis celular realizado bajo MET, se pudo
evidenciar que algunas bandas de la pelicula de las células tratadas sufrieron un
ensanchamiento, el cual pudo haber permitido el aumento del volumen celular. Esto difiere
de lo observado en Lepocinclis acus (Conforti et al., en prensa) en donde en repuesta al
exceso de materia organica las células mostraron una duplicacion de las bandas peliculares.
Por lo tanto, la deformacion celular en euglenofita, hasta que no se demuestre alguna otra
alternativa, puede ser facilitada al menos por dos mecanismos: un aumento en el nimero de

bandas como se observo en L. acus o un ensanchamiento de las bandas peliculares, sin que
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esto implique una alteracion en la ultraestructura pelicular. En las células deformadas de P.
brachykentron no se produjo un cambio de la orientacion de las estrias, como se observé en
otras especies como L. acus y L. spirogyra (Conforti, 1998), las cuales pasaron de
longitudinales a espiraladas.

Como consecuencia del aumento de peptona se pudo evidenciar una disminucion
significativa de la tasa de crecimiento de P. brachykentron en todas las concentraciones
ensayadas, lo que podria significar que, en ambientes naturales afectados por este tipo de
contaminacion, se podria reducir notablemente su abundancia. Aun asi, los resultados
analizados en esta investigacion, no son suficientes para determinar cudl de los cambios que
se dieron en el medio de cultivo por la adicion de materia organica, fue el factor que
desencadeno o tuvo mas influencia para provocar la serie de alteraciones descriptas en P.
brachykentron. Los organismos del grupo de las Euglenophyta se ven favorecidos en su
crecimiento por el desarrollo de bacterias en su medio, ya que aprovechan sus metabolitos,
en especial las vitaminas. El cultivo stock desarrollado en este estudio fue unialgal pero no
axénico, por lo cual el incremento de la concentracion de materia organica en los
tratamientos propicié el aumento de la poblacion bacteriana y con ellas el contenido de
vitaminas en el cultivo. Este factor, junto a la disminucion de oxigeno, constituyen
condiciones que estimulan el desarrollo de este grupo algal (Lackey, 1968). Debido al
metabolismo bacteriano la concentracion de oxigeno disuelto fue disminuyendo en el
cultivo, al ser este utilizado por las bacterias para oxidar la materia organica. Por lo tanto,
es probable que la combinacion de estos dos factores (cantidad de metabolitos bacterianos y
de oxigeno disuelto), que fueron cambiando en funcion de la concentracion de materia
organica, propicien las condiciones que estimulen la division celular con la consiguiente
acumulacion de paramilon. Sin embargo, por alguna razoén, la célula se ve inhibida de
reproducirse, lo cual concuerda con la disminucion en la tasa de crecimiento observada.
Esta imposibilidad conduce a que las células sufran deformaciones extremas, de tal grado
que pueden llegar a provocar la lisis celular, liberando al medio de cultivo un gran numero
de cuerpos de paramilon. Este comportamiento nos estaria indicando que la alteracion del
cuerpo puede llegar s6lo hasta un cierto punto. Este fendmeno también fue observado en
otros bioensayos celulares realizados con euglenofitas (Conforti, 1998; Bauer, et al., 2012;

Conforti et al., en prensa), por lo cual ésta podria ser la causa de la presencia de numerosos
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granos de paramilon en aguas del rio Matanza, en donde habitan varios géneros de

euglenofitas.
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II1.5. Conclusiones

Se puede concluir que la deformacion de la célula de P. brachykentron observada
frente a un exceso de materia organica, se puede producir por un ensanchamiento de
algunas bandas peliculares, sin que éstas sufran alteraciéon de su ultraestructura normal.
Cuando estas deformaciones superan un cierto grado, se produce la lisis celular.

En P. brachykentron, las dimensiones celulares y la estructura de los cuerpos de
paramilon, caracteres que se utilizan normalmente en su determinacion sistematica, fueron
fuertemente afectados por el medio enriquecido, lo que sugiere que los organismos que se
identifican como diferentes especies en ambientes con alta carga de materia orgénica, ya
sea natural o por contaminacion, pueden llegar a ser tan s6lo ecomorfos del mismo taxon.

Es notable también, aunque no sabemos ciertamente la causa, que este tipo de
cambio ambiental afectd la tasa de crecimiento celular de esta especie.

En organismos asexuales (como los estudiados en este capitulo), en los que la
determinacion sistematica se basa fundamentalmente sobre caracteristicas morfologicas,
estos cambios son particularmente preocupantes, quedando claro, una vez mas, la necesidad
de una revision cuidadosa de la sistematica de este grupo.

La respuesta morfologica observada en este organismo, con el agregado de
diferentes niveles de materia organica, fue rapida (dentro de las 48 horas de exposicion al
contaminante). Por consiguiente, podemos conjeturar que la frecuencia y el grado de
alteracion de las células deformadas, estan relacionados con la magnitud del estrés al que
fueron expuestas.

Sobre la base de estos resultados, todo indicaria que la presencia de células
deformadas en muestras naturales y / o la observacion de cuerpos voluminosos de
paramilon intracelulares, serian pardmetros a tener en cuenta para ser utilizados como
posibles bioindicadores ambientales de ecosistemas acuaticos enriquecidos con materia

organica.
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En esta tesis se abordo la problematica asociada a la contaminacion de cursos de agua,
estudiando su impacto a escala ecologica, escala de organismo y escala bioquimica. Con
estos enfoques se pudo evaluar el impacto de la contaminacion compleja sobre el
fitoplancton de un arroyo y el impacto de dos tipos de contaminantes habituales en estos
cursos de agua sobre dos especies fitoplanctonicas.

De todo lo analizado en esta tesis se desprende las siguientes conclusiones

generales:

> La elevada contaminacion del arroyo Carabassa se debié a una conjuncion de
factores antropicos y naturales. La descarga de diferentes contaminantes en el arroyo tuvo
un impacto en la calidad del agua que se reflejo en un alto grado de eutrofizacion, lo cual
incidid sobre la comunidad fitoplanctonica y biomarcadores de estrés oxidativo en los sitios
mas comprometidos.

> El ingreso de materia organica y nitrogeno organico de origen antropico constituyo
una fuente de enriquecimiento de nutrientes que determind un aumento de la densidad
fitoplanctonica y un empobrecimiento de la biodiversidad.

> En los sitios con mayor carga organica domind la clase Chlorophyceae con
codominancia de Euglenophyceae y Cyanophyceae.

> Las condiciones eutroficas condujeron a un incremento de los procesos de oxidacion
de la materia orgénica con la consecuente disminucion del oxigeno disuelto en el agua. Esta
disminucion se acentud debido a factores naturales como la presencia de una escasa
pendiente que impide una suficiente oxigenacion del agua.

> El grado de deterioro de las aguas habrian inducido respuestas antioxidantes y
detoxificantes en el fitoplancton. Sin embargo, esas respuestas de defensa no fueron
suficientes para contrarrestar el dafio oxidativo.

> El arsenito de sodio inhibi6 el crecimiento de FEuglena gracilis y provocd
alteraciones en la morfologia y el metabolismo de la especie, particularmente en parametros
relacionados con estrés oxidativo, lo cual sugiere la participacion de este mecanismo en la

toxicidad del metaloide.
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> El enriquecimiento orgéanico en cultivos de Phacus brachykentron produjo una
disminucion significativa de su tasa de crecimiento. Ese efecto se vio acompafiado, ademas,
por alteraciones en la morfologia y la ultraestructura celular.

> Las alteraciones incluyeron: ensanchamiento de algunas bandas de la pelicula
proteica celular, sin afectar su nimero, desorganizacion de los tilacoides plastidiales, y un
gran desarrollo de los granos de paramilon.

> Algunos de los parametros que se utilizan normalmente en su determinacion
sistematica, fueron fuertemente afectados por el medio enriquecido, lo que sugiere que los
organismos que se identifican actualmente como diferentes especies pueden llegar a ser, en
realidad, ecomorfos del mismo taxon.

> Todos los resultados obtenidos en el estudio del efecto del aumento de materia
organica sobre P. brachykentron, dejan en claro que es necesaria una fuerte revision

sistematica de este grupo de microalgas.
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