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El manejo humano de los recursos, sea ganadero o de otro tipo, tiene grandes repercusiones sobre el
ambiente. En la fotografia de portada podemos ver la notable diferencia entre la accién del ganado de cerda
(izquierda) en comparacion con el ganado lanar (derecha) sobre el suelo a semejante carga ganadera. Por
tanto, actividades antrépicas tan aparentemente inocuas como puede ser la dieta proteinica humana tiene
grandes impactos ambientales, pues si la cultura alimentaria es a base de cerdos el riesgo de erosion edafica
se acrecienta en comparacion con la cultura alimentaria del cordero. Ello no significa que en el segundo caso
se eviten erosiones pues, evidentemente, éstas estan vienen también condicionadas por la carga ganadera
(como es conocido). Es decir, se coma jamén serrano o se coma lechazo el manejo aplicado en la cria de tales
los animales va a determinar el mantenimiento o degradacion del recurso suelo.

En la accién de la formacion de suelos la alteracion del roquedo es fundamental, puesto que algunas
caracteristicas edaficas son heredada de la roca. Pero ésta no sélo determina la calidad del suelo originado (al
menos mientras este sea joven), si no que sirve tanto de asiento para las edificaciones permanentes humanas
como (a su vez) de material de construccion. Todos estos servicios se pueden ver conjuntamente en la foto-
grafia de contraportada. El material del bolo granitico que se presenta ha dado origen al suelo circundante;
pero su nicleo central residual sirve de sélido soporte de un muro defensivo que, mas recientemente, se ha
convertido en pared tras la construccion de una casa (véase angulo superior derecha), habiendo sido parte del
mismo bolo, a su vez, utilizado como material de construccién de la vivienda. Por tanto, el medio condiciona
la actividad humana al poner a disposicion diferentes clases de bienes en cada ambiente.

Los productos quimicos resultantes de la alteracion del roquedo finalmente se eliminan (si fueran solubles)
por las aguas de drenaje, por lo que el estudio de la composicién quimica de las aguas superficiales (arroyos) de
una cuenca (fotografia de solapa) son de gran importancia no sélo en cuanto a la calidad de las aguas para su
uso (humano y/o industrial) sino que también para conocer el proceso biogeoquimico dominante que sucede
en la cuenca o sistema, incluso para conocer el grado de contaminacién ambiental en lugares industrializados o
con alta carga humana o ganadera. Obviamente la cuantificacién del balance hidrico es crucial en estos estudios,
dado que el sistema puede ser percolativo (excedente de agua, lo que conlleva usualmente a una acidificacion
progresiva del medio) o exudativo (déficit de agua, lo que conlleva usualmente a una salinizacién del medio).
Precisamente el término medio de ambos extremos suele ser el mas favorable y precisamente el desarrollo
de algunos paises considerados ‘ricos’ se han basado en la existencia de tales condiciones ambientales (suelos
‘molliformes’ 0, como se les conocen popularmente en Sudamérica, suelos de ‘pampas’).

La busqueda de energia ‘barata’ ocasiona, a veces, efectos indeseados, algunos de ellos en forma de
emanaciones de caréacter acido por un alto contenido en nitratos o azufre (fotografia de solapa). En este caso
puede verse que las emanaciones procedentes del aprovechamiento de energia geotérmica (aparentemente
‘natural’) estan ocasionando lluvia dcida en su entorno, como puede comprobarse por la necrosis de las aciculas
(compérense las de color pardo respecto a las de verde natural) de los pinos que rodean la Central térmica (en
este caso concreto los vapores portan azufre).
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PROLOGO

Segtn The National Research Council de los EE. UU. la “zona critica”
de nuestro Planeta es el ambiente heterogéneo, superficial, en el cual las
interacciones complejas que involucran roca, suelo, agua, aire y organismos
vivientes regulan el habitat natural y determinan la disponibilidad de los recur-
sos que garantizan la sustentabilidad de la vida en la superficie de la Tierra
<httpy/criticalzone.org/national/research/the-critical-zone-1national>. En
consecuencia, la “zona critica” no es otra cosa que la interseccién (en sen-
tido amplio) de las esferas en que se divide el planeta: Atmésfera, hidrésfera,
litosfera y biosfera.

Hacia fines del siglo xix y durante varias décadas del XX prevaleci6 la ten-
dencia a estudiar los compartimentos citados como unidades practicamente
estancas, prestando escasa atencion a la vinculaciéon que ellas tienen entre
si. Esta situacién se fue modificando paulatinamente en la segunda mitad
del siglo xx, acompanando la preocupacién creciente de la humanidad por
el uso racional de los recursos naturales, el medio ambiente y la contamina-
cién y, mas recientemente, por las perceptibles alteraciones en los patrones
climaticos del Planeta.

En el comienzo del segundo milenio se despert6 una creciente sensibilidad
cientifica hacia el estudio de la “zona critica” y asi se pudieron concretar
esfuerzos como el realizado en 2005 en la Universidad de Delaware (EE.UU).
Este taller, auspiciado por The National Science Foundation (NSF) de los
EE.UU., formulé un amplio llamado destinado a multiplicar las investigacio-
nes en esta zona en la cual confluyen todos los recursos de nuestro planeta,
proponiendo como eje central el lanzamiento de una iniciativa internacional
que profundizase en el conocimiento de los procesos que en ella se desa-
rrollan, abarcando transversalmente todas las disciplinas involucradas. De
este modo, se logré una sinergia que ha resultado, en esta Gltima década,
en avances sorprendentes. Entre ellos corresponde mencionar el programa
de diez observatorios de la “zona critica” que la NSF y la Comisién Europea
han establecido internacionalmente, seis de los cuales se encuentran en los
EE. UU. <http;/criticalzone.org/national>.

En consonancia con las acciones iniciadas en el hemisferio Norte, la
comunidad cientifica iberoamericana comenzé a encuadrar las investigaciones
desde un enfoque mas holistico, abordando la problematica desde distintas
disciplinas. Asi, entre ellas, la geoquimica en general y particularmente la
llamada “geoquimica de la superficie” han ocupado un lugar conspicuo,
acompanando este movimiento cientifico y aportando conocimiento sobre
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las reacciones fisicoquimicas, generalmente de baja temperatura (esto es, el
rango de temperaturas que prevalecen en la superficie del Planeta), tanto
en el marco inorganico como en el orgéanico. No puede soslayarse, como
factor positivo importante en el progreso general de la disciplina, los recien-
tes avances producidos en el terreno de la instrumentaciéon analitica, que
han permitido multiplicar sensiblemente la capacidad de los laboratorios, a
la vez que han mejorado la exactitud y precision de los resultados. Aunque
siempre hay espacio para mejorar, también hay que destacar el mayor acceso
de nuestros laboratorios a equipamiento moderno y a otros recursos para
estimular la investigacion cientifica.

Asi fue como en el afio 2009 un conjunto de investigadores argentinos,
interesados en la problematica de la “zona critica”, convocaron a sus pares
del pais y de la region a la realizacién de la I Reunién Argentina de Geoqui-
mica de la Superficie (I RAGSU), la cual tuvo lugar entre el 27 y el 30 de
Septiembre en el edificio de la Academia Nacional de Ciencias de Argentina,
en la ciudad de Cérdoba. La convocatoria reunié a un entusiasta grupo de
especialistas argentinos y suramericanos, como asi también destacados
conferencistas de los EE. UU. y Europa. El volumen de resiimenes reunio
sesenta contribuciones originales.

En esta reunién se acordé la continuidad de la iniciativa y fue asi que
prestamente se convocé a la I RAGSU, la cual tuvo lugar en la ciudad de
Bahia Blanca, Provincia de Buenos Aires, entre el 23 y el 27 de Abril de
2012, organizado por el Instituto Argentino de Oceanografia IADO), Unidad
Ejecutora de doble dependencia del Consejo Nacional de Investigaciones
Cientificas y Técnicas (CONICET) y de la Universidad Nacional del Sur (UNS).
Bajo la presidencia de Jorge E. Marcovecchio y un muy eficiente grupo de
co-organizadores la I RAGSU convocé a un mayor niimero de investigadores
argentinos e iberoamericanos que en la primera version, lo cual transmite cla-
ramente la imagen de que estas reuniones cientificas estéan ya instaladas como
importantes eventos cientificos periédicos destinados a difundir los avances
del conocimiento geoquimico en la regién. Siete destacados conferencistas
de distintos paises de Iberoamérica estuvieron a cargo de las conferencias ple-
narias. El Libro de Restimenes de la reunion lista mas de 150 contribuciones,
agrupadas en 10 ejes tematicos: Biogeoquimica, problemas a escala local,
regional y/o global; geoquimica ambiental, geoquimica analitica, geoquimica
experimental, geoquimica isotoépica, geoquimica marina, geoquimica de los
suelos, geoquimica sedimentaria e hidrogeoquimica.

Este volumen de la Sociedad Ibero-Americana de Fisica y Quimica
Ambiental, que tengo el honor de prologar, ha sido editado por J.E. Marco-
vecchio, S.E. Botté y R.H. Freije, con el titulo de Procesos Geoquimicos
Superficiales en América Latina. Retne 31 trabajos cientificos que fueron
presentados en ocasion de la I RAGSU los cuales, por conveniencia, han
sido agrupados en cinco secciones: Geoquimica de suelos y sedimentos,
Geoquimica de ecosistemas acuaticos, Procesos biogeoquimicos, Procesos
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paleo-geoquimicos y Geoquimica analitica. Los trabajos, producidos por
distintos grupos latinoamericanos, evidencian el excelente nivel cientifico
que se pretende mantener en estas reuniones, acordes con el estado del arte
y en total consonancia con la significacion de los problemas a atender o los
conocimientos a difundir en la regién.

Cuando este volumen se materialice y comience a difundirse, ya estara
avanzada la organizacion de la tercera version de la Reuniéon Argentina de
Geoquimica de la Superficie, la Il RAGSU <www.mdp.edu.ar/hidrogeologia/
IIIRAGSU>, la cual tendré lugar en la ciudad argentina de Mar del Plata entre
el 2 y el 5 de Diciembre de 2014, en esta ocasién organizado conjuntamente
por el Instituto de Geologia de Costas y del Cuaternario (IGCyC), el Instituto de
Investigaciones Marinas y Costeras (IMyC) y la Universidad de Mar del Plata.

Como alguien que ha participado desde los comienzos de esta iniciativa
no puedo ocultar mi satisfaccién ante la entusiasta y sorprendente evolucién
de la idea primigenia de la cual este importante volumen es un fiel testigo.
El mensaje que aqui se trasmite, claro y resonante, es que los cientificos ibe-
roamericanos debemos continuar escudrifnando la “zona critica” de nuestra
regioén con creciente empefio, utilizando como camino de investigacion los
procesos geoquimicos que acontecen en la superficie de nuestro Planeta, tan
ligados a la sustentabilidad de la vida, tal como hoy la conocemos.

Pedro José Depetris
Investigador Superior de CONICET.

Profesor Titular, Universidad Nacional de Cérdoba, Cordoba (Argentina).

Cérdoba, Argentina, Mayo 20 de 2014
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COMENTARIOS DE LOS EDITORES

Este libro, cuya edicién ha sido promovida por la Sociedad Iberoameri-
cana de Fisica y Quimica Ambiental (SIFyQA) incluye los aporte realizados
por distinguidos investigadores especializados en diferentes aspectos de la
Geoquimica de la Superficie provenientes de varios paises de la regién (por
ej., Argentina, Brasil, México, Uruguay). Los temas tratados varian desde
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TENDENCIAS HISTORICAS DE METALES E HIDROCARBUROS
AROMATICOS POLICICLICOS EN SEDIMENTOS DE LA LAGUNA
DE TAMPAMACHOCO (VERACRUZ, MEXICO)

Alfonso Vazquez-Botello*, Guadalupe Ponce-Vélez,*
Susana Villanueva-Fragoso* y Francisco Rivera*

* Laboratorio de Contaminacién Marina. Instituto de Ciencias del Mar v Limnologia.
Universidad Nacional Auténoma de México. México. D.F. C.P. 04510.
E-mail: <pomito69@gmail.com>; <guapove@gmail.com>

Resumen: En el presente trabajo se analizé un ntcleo de sedimentos de
50 c¢m de longitud proveniente de la laguna de Tampamachoco, Veracruz, en
el norte del Golfo de México (septiembre de 2010). El nucleo se fraccioné en
8 estratos, se fecharon con ?'°Pb y el periodo comprendido fue 1908-2010;
en cada segmento se determiné la presencia de hidrocarburos aromaticos
policiclicos (HAP) y metales totales (Cd, Cr, Ni, Pb). Las concentraciones de
ambos grupos presentaron una variabilidad temporal notable, correspondiendo
las mas bajas concentraciones de ambos a la capa mas antigua. La mayoria de
las concentraciones de metales fueron inferiores a aquellas que desencadenan
efectos biologicos negativos; en cambio para los HAP se hace notable una
elevada concentraciéon que correspondié a 1999, a partir de la cual se registré
una disminucién significativa hasta el presente y un origen mixto de los mismos,
entre el grupo de los de tipo pirolitico y petrogénico.

Palabras clave: Cronologia, laguna costera, contaminantes.

Historical trends of metals and hydrocarbons (PAH) in a core
sedimentary Tampamachoco lagoon, Veracruz, Mexico

Abstract: In this work, a core of sediments of 50 cm long, taken from
Tampamachoco lagoon, Veracruz, in the northern of Gulf of Mexico was
analyzed (september 2010). The core was partitioned into 8 strata, and dated
with 21°Pb. The period of time correspond from 1908 to 2010. In each seg-
ment was determined the presence of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH)
and total metals (cadmium, nickel, lead and chromium). The concentrations
of both showed a noticeable variability with time, the lowest concentrations
correspond to oldest layer, and most metal concentrations were lower than
those that trigger negative biological effects; for PAH is remarkable that a
high concentration corresponded to 1999, after which there was a significant
decrease up to the present, showing a mixed origin between petrogenic and

pyrolitic types.

Key words: Chronology, coastal lagoon, pollutants.
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INTRODUCCION

Los sedimentos constituyen el depésito final de componentes presen-
tes en la columna de agua. Debido a la fuerte afinidad que existe entre las
particulas sedimentarias y algunos elementos como los metales, su acu-
mulacién constante permite que la composicién quimica y biolégica de la
columna de agua quede registrada en ellos, a partir de los cuales es posible
obtener informacién valiosa sobre las tendencias de suministro de estos
componentes hacia los sistemas acuaticos (Goldberg 1973; Ruiz-Fernandez
y Paez-Osuna, 2011).

Los sedimentos pueden utilizarse para reconstruir las condiciones
ambientales que habia en el momento de su depésito, siempre y cuando
exista evidencia de que no estén alterados y que sea posible establecer un
marco temporal confiable. Si existe una tasa de acumulacion vélida, estos
registros permiten calcular las tasas de acumulacién de constituyentes y
los flujos de contaminantes diversos. Cuando esta informacién se combina
con datos histéricos, los registros sedimentarios resultan de gran interés
porque ofrecen la posibilidad de hacer estudios retrospectivos sobre los
factores que provocaron los cambios ambientales, muy por encima de la
escala temporal de cualquier programa de monitoreo existente, asi como
de la acumulacién de contaminantes peligrosos como los hidrocarburos del
petréleo y los metales pesados para poder vislumbrar las épocas de mayor
alteracion, la tendencia espacial y temporal en el almacenamiento de este
tipo de elementos y moléculas y asi diagnosticar sitios donde los sedimentos
pueden ser fuente secundaria de contaminacion y posibles areas de impacto
y riesgo ambientales.

El objetivo central de este estudio fue evaluar los niveles de contaminantes
en un area costera de gran importancia pesquera y econémica asi como su
tendencia temporal mediante el anélisis de un ntcleo sedimentario.

Area de estudio

La laguna de Tampamachoco vy los esteros de Tumilco vy Jacome se
encuentran en la Regién Huasteca, en la llanura costera del norte del Golfo
de México, en el Estado de Veracruz (Figura 1). Se localiza entre 20°58’
157-1° 05 Ny 97° 20’ 30”7- 97° 24’ O.

La colecta manual del nicleo sedimentario se realizé en la época de lluvias
(Septiembre 2010), en el norte de la laguna (21° 2.17°' Ny 97° 21. 23’ O), a
una profundidad de 1.5 m (Fig. 1), para lo cual se utilizé un tubo de acrilico
de 3 pulgadas de diametro v 0,5 m de longitud.
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Figura 1. Sitio de muestreo del niicleo sedimentario en la laguna de Tampamachoco,
Veracruz en el norte del Golfo de México.

METODOLOGIA

Fechado

La actividad del 21°Pb se determiné por medio de la medicién de su des-
cendiente ?1%Po, suponiendo un equilibrio secular entre ellos. El anélisis se
realizé por espectrometria alfa utilizando 2°°Po como trazador de eficiencia.
Una muestra de 0,5 g de sedimento molido se colocaron en recipientes de
teflon y se digirieron en una mezcla de acidos concentrados (HF+HNO,+HCI)
a temperatura controlada, utilizando una plancha caliente. El aislamiento de
los is6topos de polonio se realizdé mediante el método de depdsito espon-
taneo en discos de plata. Los valores de ?1°Pb se presentan en Bq.kg!. La
calidad de los anélisis se evalué por medio de la determinacién de réplicas
del material de referencia certificado IAEA-300 “Radionuclides in Baltic
Sea”. Los valores obtenidos en el analisis de 6 réplicas del MERC IAEA-300
se encontraron dentro de los limites de la incertidumbre certificada para el
valor de 21%Pb (intervalo de concentraciones igual 273,6 - 361,0 Bq.kg!). El
valor promedio obtenido fue 315,3 13,9 Bq.kg?, equivalente a una recu-
peracion del 93% y un coeficiente de variacién del 4,4%.
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Hidrocarburos Aromadticos Policiclicos (HAP)

El método utilizado para el anélisis de sedimentos costeros fue el de
UNEP/IOC/IAEA (1992), el cual consiste basicamente en una extraccién
organica en equipo Soxhlet con hexano:cloruro de metileno; una limpieza
del extracto en columnas de silica y alimina; y el andlisis instrumental por
cromatografia de gases y su confirmacién por espectrometria de masas
para la identificacién y cuantificacion de los 16 HAP prioritarios: Naftaleno
(NAF), Acenatftileno (ACE), Acenafteno (ACEN), Fluoreno (FL), Fenantreno
(FEN), Antraceno (ANT), Fluoranteno (FLU), Pireno (PIR), Benzo(a)antraceno
(BaA), Criseno (CRI), Benzo(b)fluoranteno (BbF), Benzo(k)fluoranteno (BkF),
Benzo(a)pireno (BaP), Indeno(123-cd)pireno (IP), Dibenzo(ah)antraceno (DahA)
y Benzo(ghi)perileno (BghiP). Los controles de calidad incluyeron blancos,
material de referencia (IAEA-417) y muestras adicionadas con estandares
deuterados. El porcentaje de recuperacion varié entre 85y 105 % vy el limite
de deteccion fue de 0,01 mg.kg.

Metales

El procedimiento analitico seguido de la colecta, digestion y cuantificacion
de metales en sedimento fueron los recomendados por Agemian y Chau
(1976), modificado por Paez-Osuna (1988), Loring (1979). Se utilizaron
alicuotas de 0,25 g peso seco digeridas con 12 mL de HNO, concentrado
a una temperatura de 110 °C durante 18 horas en bombas de teflon y
planchas de aluminio en una cama de arena. Posteriormente se centrifugé
a 2500 rpm durante 30 min.; el sobrenadante se transfirié a un frasco de
polipropileno. La cuantificacién se realizé por medio de un espectrofoté-
metro de absorcién atémica marca Shimadzu Modelo 6800, con corrector
automatico de deuterio.

Se utilizaron estandares certificados y material de referencia GBW 08301
para sedimentos de rio. Los limites de deteccién obtenidos fueron los
siguientes: Cd (0,02 mg Cd.kg'), Cr (0,05 mg Cr.kg?), Pb (0,19 mg
Pb.kg?), Ni (0,1 mg Ni.kg?).

Todos los reactivos empleados fueron de calidad suprapuros (Merck).

RESULTADOS Y DISCUSION

Hidrocarburos Aromadticos Policiclicos (HAP)

La concentracién promedio de HAP del nicleo completo fue de 0,98
+0,13 mg.kg!; al analizar la distribucién vertical del contenido de hidro-
carburos poliaromaticos, se encontré que el patrén histérico manifesté un
incremento desde el nivel basal de la ZHAP de 0,29 mg.kg! a principios del
siglo pasado (1908), hasta llegar al méximo de 1,79 mg.kg! en 1999, para
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decrecer nuevamente hacia el inicio del siglo xxi en 0,58 mg.kg! (2003) y
mostrar un nuevo incremento en 2010 con 0,84 mg.Kg* (Figura 2).

Es necesario resaltar que el periodo que abarcan las tres capas mas profun-
das es de aproximadamente 30 afios comparado con las cinco mas recientes
(de 1996 a 2010), donde cada una de ellas solamente comprende entre 3
y 4 anos de sedimentacion, por lo que las comparaciones de la ZHAP en el
perfil vertical deben hacerse cuidadosamente.

>HAP (mg.kg?)
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Figura 2. Distribucion vertical de ZHAP en el nicleo sedimentario de Tampamachoco
en el norte del Golfo de México.

A través del tiempo se han acumulado compuestos de este grupo de
contaminantes organicos como resultado de la influencia de las condiciones
ambientales, aportes naturales y antropogénicos tanto marinos, fluviales
como continentales, tales como los desechos de las embarcaciones de dife-
rente calado que utilizan el rio y el puerto de Tuxpan (Veracruz, México)
desde principios del siglo XIX, cuando formalmente se crearon las primeras
receptorias maritimas.

Ademas, la expansion de zona urbana y el incremento de las actividades
industriales han contribuido con sus descargas directas y las escorrentias
de aguas residuales no tratadas, primero, al rio y, luego, al lecho lagunar,
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las cuales llevan restos de combustibles f6siles y/o de productos piroliticos,
contribuyendo a la carga de HAP dentro del sistema lagunar estuarino de
Tampamachoco y almacenéandose en los sedimentos del mismo.

En la Tabla 1 se anotan los HAP determinados en los diferentes estratos,
las concentraciones de los mismos y los indices méas importantes estimados
para identificar el origen dominante de ellos (Yunker et al., 2002; Arias et

al., 2010; Ponce-Vélez et al., 2012).

Tabla 1. HAP en los diferentes estratos del niicleo sedimentario de Tampamachoco
en el norte del Golfo de México, con los criterios de calidad internacionales
y los indices de origen.

0
< Estratos oo | ERL
< Compuesto
o (Long et al. 1995;
= 2010 | 2006 | 2003 | 1999 | 1996 | 1968 | 1938 | 1908 CCME, 2002;
Buchman, 2008) |

2 |Naftaleno <0.01] 0.01 | 0.06 | 0.10 ] 0.01 | 0.06 | 0.02 [<0.01| 0.04 | 0.16
2 |Acenaftileno 0.01]001]001]002]001]001]001]001] 001 {004
2 |Acenafteno 0.01 | 0.01 ] 0.01 ] 0.04] 0.01]003]0.01]0.02] 0.01 | 0.02
2 |Fluoreno 0.05]1 006001 [015]0.16]0.22] 0.24 ] 0.03 | 0.02 | 0.02
3 |Fenantreno 0.0310.0510.02] 0.09]0.060.05]0.04]0.01] 0091 024
3 |Antraceno 0.01 ]10.01]10.02|0.08]0.01]0.02]0.01]0.01] 0.05] 0.09
3 |Fluoranteno 0.02 ] 0.02 | 0.01 | 0.05] 0.04 [ 0.05] 0.06 ] 0.01 | 0.11 | 0.60
4 |Pireno 0.01 ] 0.06 | 0.04 ] 0.12 ] 0.02 | 0.02 | 0.02 |<0.01] 0.15 | 0.67
4_|Benzo(a)antraceno 016021019010 0.13] 0.02 ] 0.02 | 0.01 | 0.08 | 0.26
4 |Criseno 0.03 10121 0.06 | 0.22]1 0.05|0.0410.04]0.01] 011 | 0.38
4 |Benzo(b)fluoranteno 0.03]10.02 | 0.01]0.07]0.03]0.03]0.03]0.01 * *
4 |Benzo(k)fluoranteno 0.02 ] 0.03 | 0.02 ] 0.09 ] 0.03 | 0.03 | 0.02 | 0.02 * *
5_|Benzo(a)pireno 0.0310.0210.02]0.08]0.03]0.03]0.03]0.02] 0.091 043
5 |Indeno(123-cd)pireno 0.01 1 0.02 | 0.03]0.03]0.02]0.01]0.03]0.02 * *
5 |Dibenzo(ah)antraceno | 0.39 | 0.18 | 0.05] 048 | 0.37] 0.19] 0.28 ] 0.02| 0.01 | 0.06
6 |Benzo(ghi)perileno 0.03 1 0.03 | 0.02 ] 0.07 ] 0.03 ] 0.09]0.03] 0.09 * *

"Antr /(Antr+Fenant) 0.2510.17 ] 0.50 1 047 ] 0.14 | 0.29 | 0.20 ] 0.50

“Fluorant /(Fluorant+Pir) 0.67 1 0.25 ] 0.20 ] 0.29 ] 0.67 | 0.71 | 0.75 | 1.00

“B(a)A/(BaA+Cris) 0.84 1 0.64]0.7610.31]0.72 ] 0.33 ] 0.33]0.50

“IP/(IP+BghiP) 0.2510.40 | 0.60 | 0.30] 0.40 | 0.10 ] 0.50 | 0.18

Origen dominante Pir M M M Pir M Pir M
Conce(r'ztaf's)” total 1 84| 0.86| 0.58| 1.79[1.01| 0.90| 0.89| 0.20| 1.68 | 4.02

* No reportado; a Yunket ef al . (2002), Arias et al . (2010), Ponce-Vélez et al . (2012);
Pir Pirolitico; M Mixto.
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Los HAP con las mayores concentraciones fueron dibenzo(ah)antraceno
(0,28 £0,06 mg.kg?), en orden decreciente siguieron fluoreno (0,13 =
0,03mg.kg) y benzo(a)antraceno (0,12 +0,03 mg.kg'). El perfil mole-
cular de la mayoria de los estratos tuvo una tendencia al origen mixto,
principalmente indicado por los indices Fluorant/(Fluorant+Pir) v B(a)A/
(BaA+Cris) y fue dominantemente pirolitico en 1996 y en el presente; este
patrén es el esperado en una regién petrolera natural con comunidades
costeras cuyos habitos agricolas incluyen la quema de vegetacién, aunado
al desarrollo portuario, urbano e industrial ocurrido a partir de la década
de los cuarenta (Figura 2).

También se compararon los niveles promedio de HAP con los criterios de
calidad sedimentaria TEL o ISQG (concentracién umbral, por sus siglas en
inglés) y ERL (concentracién probable de dafo, por sus siglas en inglés), los
cuales se tomaron como referencia internacional, ya que no existen criterios
nacionales de esta naturaleza. Los HAP de masa molecular menor, como
los de dos anillos bencénicos (naftaleno y acenaftileno), registraron concen-
traciones similares al umbral, mientras que fluoreno y acenafteno tuvieron
niveles mayores a éste y superiores o iguales al ERL, lo que significa que es
probable observar dafio benténico (Tabla 1).

Asimismo, los HAP de mayor masa molecular, con una persistencia
ambiental elevada como el benzo(a)antraceno y el dibenzo(ah)antraceno,
estuvieron por arriba del umbral de alteracion benténica y el tltimo com-
puesto mencionado tuvo una magnitud >ERL (Figura 3). Cabe sefialar
que el comportamiento especifico de este hidrocarburo mostré una mayor
concentracion en el estrato correspondiente a 1999 (0.48 mg.kg!) asi como
en el mas reciente (0.38 mg.kg!) lo que aporta datos sobre la vigilancia
ambiental que debe tenerse y darle seguimiento a la tendencia de éste y
otros compuestos.

El comportamiento general de los grupos de hidrocarburos policiclicos en
funcion del nimero de anillos bencénicos que los conforman, aporta infor-
macién acerca del origen dominante de estos compuestos. En la Figura 4
se observa una homogeneidad en las concentraciones promedio de cada uno
de ellos, excepto para el grupo de cinco anillos, ya que tuvo una media alta,
de 0,11 +£0,03 mg.kg?, resultado en gran medida atribuible al dibenzo(ah)
antraceno.

La presencia de HAP de 5 y 4 anillos aromaticos significa que el aporte de
hidrocarburos derivados de los procesos piroliticos (ya sean in situ o aledafios
a la zona de estudio) es continuo e incluso la magnitud de las concentraciones
es similar; este patron fue observado en los resultados de sedimentos super-
ficiales de 2009. Cabe mencionar que también se registraron HAP ligeros
de tipo petrogénico, por lo que el aporte de combustibles {6siles o petréleo
crudo como tal han existido en la regién desde hace varias décadas y se
confirma que el origen principal fue mixto (Sicre et al., 1987; Budzinski et
al., 1997; Soclo et al., 2000).
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Finalmente, se correlacioné la ZHAP con el contenido de materia organica;
la correlacion obtenida no fue estadisticamente significativa (r = 0,30527,
p=0,462182).
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Figura 3. HAP individuales, criterios de calidad sedimentaria e hidrocarburos poten-
cialmente carcinogénicos en el ntcleo sedimentario de la laguna Tampa-
machoco, en el norte del Golfo de México.
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Figura 4. Patron de HAP por niimero de anillos aromaéticos estructurales en el nticleo
sedimentario de la laguna Tampamachoco en el norte del Golfo de México.
(Valores promedio en mg HAP.kg?).
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Metales

Los cambios histéricos en la acumulacién de metales mostraron un mode-
rado enriquecimiento de Cd y Cr a partir de 1996, de Ni en los afios de 1968
y 2003, y de Pb a partir de 1938 hasta el presente.

Cadmio

En el estrato correspondiente al afio de 1908 el Cd presenté un valor de
0,22 mg Cd.kg!, teniendo un ligero incremento de 0,01 mg Cd.kg! hacia
1938, para disminuir en el afio 1996 con 0,16 mg Cd.kg!. Posteriormente
se increment6 hasta el presente con 0,27 mg Cd.kg! (Fig. 5). Este incre-
mento a partir del afilo 1995 puede deberse a los cambios en la composicion
textural de los sedimentos principalmente a los de grano fino (Ghrefat, 2006).

La variacién de las concentraciones de Cd entre los diferentes estratos
sedimentarios fue muy bajo, registrando un valor medio de 0,21 mg Cd.kg™
+0,038. Lo que indica una tasa de acumulacién escasa a través del tiempo.

Las concentraciones de Cd cuantificadas en este estudio estuvieron por
debajo a lo reportado, por ejemplo, en el lago Espejo de los Lirios ubicado
al norte de la Ciudad de México, en donde las concentraciones fueron de
1,33 - 3,27 mg Cd.kg! para el niicleo EL-1 desde el afto 1871 hasta 1985
(Ruiz-Fernandez et. al., 2004). Con respecto al lago Sun Moon, ubicado en
el centro de Taiwén, los valores estuvieron entre 0,23 y 0,28 mg Cd.kg'
para los anos estimados entre 1939 a 2006 (Kai Hsien Chi et al., 2009).
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Figura 5. Concentraciones de Cd total en el nicleo de sedimento de la laguna de
Tampamachoco (Golfo de México).
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El valor de Cd basal segtin la Screening Quick Referente Table for Inorga-
nics in Sediment (SQRTIS) de la NOAA en USA, para sedimentos marinos
es de 0,1 - 0,3 mg Cd.kg"! (Buchtman, 2008), por lo que la concentracién
observada en 1908 cae en dicho intervalo (Fig. 5). Las concentraciones de
Cd evaluadas en este estudio se registraron muy por debajo de los indices
de minimas vy maximas condiciones adversas que puedan impactar a los
organismos que habitan en el bentos ERL (1,2 mg Cd.kg!) y ERM (9,6 mg
Cd.kg?) (Long et al., 1995).

Cromo

El Cr mostré un comportamiento inverso al Cd entre 1908 v 1938, pre-
sentando una disminucién en la concentracién de 31,62 a 30,16 mg Cr.kg?,
debido a un posible cambio de granulometria en la composicion del sedimento,
ya que algunos metales tienden a incrementarse cuando el tamario de grano
decrece, como también ocurre con la materia organica. Posteriormente se
observo un ligero aumento conforme transcurrié el tiempo hasta 33,37 mg
Cr.kg! para el afio de 1995, donde se vuelve a incrementar el valor hasta el
ano 2006 en 42,32 mg Cr.kg!, para mostrar un pequefo decremento en el
presente de 0,53 mg Cr.kg! (Fig. 6).
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Figura 6. Concentraciones de Cr total en el ntcleo de sedimento de la laguna de
Tampamachoco (Golfo de México).
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Los niveles de concentraciones de Cr en este trabajo se presentaron por
debajo de lo reportado en el lago Espejo de los Lirios, con valores entre 42,85
y 67,06 mg Cr.kg! para el ntcleo E-1, desde el afio estimado entre 1871
y 1985 (Ruiz-Fernandez et al., 2004). Para el lago Sun Moon los valores
estuvieron entre 84,3 y 109 mg Cr.kg! para los afos estimados entre 1939
a 2006 (Kai Hsien Chi et al., 2009).

El valor de Cr basal segin el criterio (SQRTIS) de la NOAA para sedimentos
marinos (Buchtman, 2008) se encuentra en el intervalo de 7-13 mg Cr.kg?;
las concentraciones reportadas en este estudio correspondiente al afio de
1908 se encontré por arriba de dicho intervalo (Fig. 6). Sin embargo, en la
tabla de composicion elemental en sedimentos marinos profundos obtenidos
por Chester (2000) se reporta un valor promedio de 100 mg Cr.kg; al rela-
cionar el valor medido en este estudio para ese afio se encontrd por debajo
de los 100 mg Cr.kg!. Asimismo, y al igual que el Cd, las concentraciones
de Cr se encontraron por debajo de los limites ERL y ERM (81 y 370 mg
Cr.kg! respectivamente) (Long et al., 1995).

Niquel

El Ni fue el metal que presenté la mayor variacién en sus concentraciones,
principalmente a partir del afilo 1967 a la fecha (Fig. 7). El valor mas alto
se presentd en el afno 1996 correspondiente al estrato 5 con 36,20 mg
Ni.kg!; el estrato mas profundo fue el afio de 1908 con un nivel de 26,03
mg Ni.kg!. Este aumento en las concentraciones de este metal puede no
estar asociado a las actividades industriales de la zona, ya que el Niy el V
estan asociados si provienen de la misma fuente. Es importante sefalar que
el contenido de Ni y V en petréleos crudos de la region sur del Golfo de
Meéxico son de 8 mg Ni.kg?y 2,4 mg V.kg™ respectivamente (Manriquez et al.,
2000). A pesar de que en 1938 hubo un auge en la actividad de la industria
petrolera en el Golfo de México, no se observd un incremento significativo
en los niveles del Ni a partir de esa fecha que indique una procedencia atri-
buible a dichas actividades, si se considera que hubo un aumento de 10 mg
Ni.kg! en diez afios.

En el estudio realizado por Ruiz-Fernandez et al. en el 2004 en lago Espejo
de los Lirios, mostré valores entre 39,78 v 61,06 mg Ni.kg!, ligeramente
por arriba de los reportados en este estudio.

Relacionando la concentracién de Ni basal segun el criterio (SQRTIS)
de la NOAA para sedimentos marinos (Buchtman, 2008), que es de 9,9 mg
Ni.kg!, con el obtenido en este trabajo para el afio de 1908, se encontrd
que esta por arriba del valor antes mencionado (Fig. 7). Sin embargo, al
comparar el valor que reporta la tabla de composicién elemental en sedi-
mentos marinos profundos obtenidos por Chester (2000), que es de 200
mg Ni.kg!, se observa que éste nivel estuvo muy por arriba de lo medido
en el ano 1908.
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Figura 7. Concentraciones de Ni total en el nicleo de sedimento de la laguna de
Tampamachoco (Golfo de México).

Plomo

El Pb mostré un incremento conforme transcurrié el tiempo, a excepciéon
del afio 1968 donde decrecié con un valor de 13,57 mg Pb.kg!, menor que
en el ano 1938 que fue de 14,31 mg Pb.kg!. A partir de 1968 continud
aumentando hasta el presente para alcanzar un valor de 15,06 mg Pb.kg!
(Fig. 8). Este ligero aumento puede deberse a los aportes constantes por la
via atmosférica (Murozumi et al., 1969) provenientes de la ciudad de Tuxpan
vy las zonas aledanias a ella, asi como a las descargas de las gasolinas de las
lanchas que circulan de manera constante en la misma.

Los resultados del Pb en este estudio se presentaron muy por debajo a lo
reportado para el lago Espejo de los Lirios en los afios estimados entre 1871y
1985, con 53,82y 116,05 mg Pb kg™ para el ntcleo E-1 (Ruiz-Fernéndez et
al., 2004); en cambio, para el lago Sun Moon reportaron valores entre 28,9

v 39,5 mg Pb.kg! para los afios 1939 a 2006 (Kai Hsien Chi et al., 2009) las
cuales estuvieron ligeramente mas altos a lo medido en el presente estudio.

El valor de Pb basal segiin la Screening Quick Referente Table for
Inorganics in Sediment (SQRTIS) de la NOAA para sedimentos marinos
(Buchtman, 2008) se encuentra entre de 4-17 mg Pb.kg! (Fig. 8). Asimismo,
las concentraciones de Pb se presentaron muy por debajo de los indices de
las minimas y maximas condiciones adversas para algunos organismos que
habitan en el bentos ERL (46,7 mg Pb.kg?) y ERM (218 mg Pb.kg?) (Long
et al., 1995).
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Figura 8. Concentraciones de Pb total en el ntcleo de sedimentos de la laguna de
Tampamachoco (Golfo de México).

No se observaron cambios significativos en las concentraciones de los metales
analizados entre el periodo que comprende de 1985 — 1988, fechas en que
la Central Termoeléctrica Presidente Adolfo Lopez Mateos fue construida y
comenz6 a operar. A partir del afio 1996 hasta el presente el Cd, Cr y Pb
presentaron ligeros incrementos y en el Ni se observo la mayor variacion; a
pesar de que en 1938 hubo un auge en la actividad de la industria petrolera
del pais no se observé un incremento en la concentracion de Ni a partir de esa
fecha que indique una procedencia de este metal atribuido a dichas actividades.

En el caso del Cd y Pb mostraron una disminucién en sus valores a partir
de 1938 y hasta el siguiente periodo (1968). El Cr presenté un ligero aumento
de 3 mg Cr.kg! hasta 1968. Sin embargo dicho metal no esté asociado a
actividades relacionadas con la Central Termoeléctrica.

Con base a las condiciones topograficas de la laguna, asi como a las con-
diciones climatoldgicas principalmente en las épocas de vientos Nortes (ade-
mas de mecanismos biolégicos) los fechados cronoldgicos no son constantes
debido a los procesos de mezclado del sedimento, por lo que es necesario
reforzar o validar la informacién obtenida utilizando al menos otro isétopo
radiactivo diferente al 2!°Pb, con diferente tiempo de vida media y diferente
fuente de suministro como puede ser el *’Cs, con lo que seria posible realizar
una mejor caracterizacion del sistema en estudio.
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CONCLUSIONES

El anélisis del niicleo sedimentario para evaluar el contenido y la tendencia
histérica de los HAP aporté datos importantes sobre el nivel basal de 0,29
mg.kg! de estos compuestos organicos en el area de estudio a principios del
siglo XX y una tendencia al incremento hasta alcanzar el méximo de 1,79
mg.kg?! en 1999. El perfil molecular cambié de ser mixto (con componentes
petrogénicos y piroliticos) a un patrén dominado por los pirogénicos. Los HAP
individuales que tuvieron concentraciones con una probabilidad de provocar
efectos adversos a los organismos benténicos fueron el fluoreno y, en mayor
grado, el dibenzo(ah)antraceno, quien también ocupé el primer lugar del
grupo de los carcinogénicos potenciales, dentro de los cuales estuvo presente
el benzo(a)pireno clasificado internacionalmente como promotor de cancer.

Los perfiles de concentraciones del Cd, Cr, Ni y Pb mostraron una tenden-
cia a incrementarse desde el estrato mas antiguo con maximos superficiales,
a excepcidn del Cr. Los valores registrados de Ni y Pb se encontraron por
debajo de las concentraciones publicadas en la literatura para otros sistemas
lacustres y costeros como rios y estuarios del mundo v las concentraciones
de V se presentaron por debajo del limite de deteccion.

Se puede considerar que para la laguna de Tampamachoco el valor basal
de Cd es 0,22 mg Cd kg, para el Cr de 31 mg Cr.kg!, el Ni de 26 mg Ni.kg™
y para Pb de 12 mg Pb.kg.
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CARACTERIZACION DE SEDIMENTOS COSTEROS Y FLUJOS
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Resumen: La bahia Nueva (BN) esta ubicada en el Noroeste del Golfo
Nuevo (Patagonia Argentina) frente a la ciudad de Puerto Madryn. Hasta el
ano 2001 recibia aproximadamente 8.000 m?® d* de aguas residuales urbanas
provenientes de la planta de tratamiento secundario. Simultaneamente en ese
ano se realiz6 la conexioén a la red sanitaria de la poblacién que no contaba
con ese servicio. El objetivo de este estudio fue evaluar si existen cambios en
la calidad de los sedimentos costeros y de los flujos benténicos en la interfase
sedimento-agua, antes y después de la eliminacién del efluente urbano. Para
ello, se colectaron testigos de sedimentos en cuatro sitios con distinto grado
de perturbacién antrépica en los veranos de 1999 y 2009; se separaron
en estratos para formar muestras compuestas en las que se determinaron:
textura, materia organica, amonio total, amonio y nitrato intersticial. Los
flujos de nutrientes y oxigeno disuelto se midieron in situ y por triplicado,
utilizando una campana benténica opaca. Se tomaron muestras de agua de
fondo para analisis fisico-quimicos. El sedimento presenté textura arenosa y
asociacién positiva entre el contenido de grano fino y materia organica. En
todos los casos el oxigeno disuelto fue consumido por el sedimento y el amo-
nio liberado en la columna de agua. Frente al sector de descarga del efluente
urbano (sitio 2) y de efluentes pesqueros (sitio 1) la demanda de oxigeno fue
significativamente menor en 2009, mientras que frente al sector de la ciudad
donde se realiz6 la conexion a la red sanitaria (sitio 3), la liberacién de amonio
fue significativamente menor en ese mismo afio. No se observé intercambio
sedimento-agua de nitrato ni de fosfato en 1999, mientras que estos nutrientes
fueron liberados y consumidos respectivamente por el sedimento en 2009.
Sin bien el flujo promedio de N inorgénico (amonio + nitrato) exportado a lo
largo de la costa fue del mismo orden en ambos afos, el porcentaje de nitrato
contenido en el mismo aumenté desde 0 % en 1999 a >50 % en 2009. Los
resultados sugieren que, con excepcion de la zona norte de la BN, habria
ocurrido una recuperacién de los sedimentos costeros ocho afios después de
la eliminacién del efluente urbano.

Palabras clave: Nutrientes, Oxigeno disuelto, Interfase sedimento-agua,
procesos biogeoquimicos, Golfo Nuevo.
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Characterization of coastal sediment and benthic fluxes
in a Patagonian bay from Argentina: Before and after
the removal of the urban effluent

Abstract: Bahia-Nueva bay (NB) is located in the western coast of Nuevo
gulf (Argentine Patagonia) in front of Puerto Madryn city. Until the year
2001, approximately 8000 m? day™ of secondary treated urban wastewater
was discharged into it. Simultaneously in that year, unserved population
was partially connected to the sewage network service. The purpose of this
study was to assess changes in the coastal sediment quality and benthic
fluxes across the sediment-water interface, before and after removal of the
urban effluent. Sediment samples were collected in four sites with differ-
ent levels of anthropogenic disturbance during the summers of 1999 and
2009. The sediment samples were separated into layers to form composite
samples, in order to determine: texture; organic matter, total ammonium,
pore-water ammonium, and nitrate. Benthic fluxes of nutrients and dissolved
oxygen were measured in situ and by triplicate using an opaque benthic
chamber. Bottom water samples were collected for physical and chemical
characterization. The sediments showed sandy texture and strong affinity
between the contents of fine grains and organic matter. In all cases, dissolved
oxygen was incorporated by the sediment and ammonium was exported to
the near-bottom water layer. In front of the urban (site 2) and the fishing
(site 1) effluent discharges, the oxygen demand was significantly lower in
2009 than in 1999. In front of the city area, were the connection sewage
network service was made (site 3), ammonium released was also significantly
lower in 2009. Nitrate and phosphate sediment-water exchange was not
observed in 1999, while these nutrients were released and incorporated
respectively by the sediment in 2009. Eventhough the mean inorganic N
(ammonium+nitrate) flux along the coast was the same order in both vears,
the nitrate percentage in that flux enhanced from 0% in 1999 to >50% in
2009. There results suggest that, with exception of the northern area of
NB, a recovery would have occurred in coastal sediments eight vears after
the urban sewage release was suppressed.

Key words: Nutrients, dissolved oxygen, sediment-water interface,
biogeochemical process, Nuevo gulf.

INTRODUCCION

Los sedimentos costeros de ambientes poco profundos juegan un rol
clave en el reciclado de nutrientes, debido a que pueden aportar flujos hacia
la columna de agua, atin mayores que aquellos provenientes desde el conti-
nente (Clavero et al., 2000; Niencheski y Jahnke, 2002). Este proceso resulta
principalmente por la descomposicién microbiolégica de la materia organica
sedimentaria (Wiklund y Broman, 2005), cuyo origen puede ser tanto terrestre
como autéctono, este tltimo muchas veces consecuencia del ingreso excesivo
de nutrientes antrépicos (Cotano y Villate, 2006, Arévalo et al., 2007). De
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esta manera, el agua intersticial se enriquece en nutrientes, los que finalmente
pueden atravesar la interfase sedimento-agua por difusion molecular (Janssen
et al., 2005a). Otros factores como la perturbacién provocada por olas y
corrientes, bioturbacién, bioirrigacion y las aguas subterraneas también pueden
contribuir al total del flujo (Janssen et al., 2005b; Burdige, 2006; Fernandes
Rao, 2006; Kristensen et al., 2012), siendo el uso de las campanas benténicas
una metodologia adecuada para evaluar el proceso completo.

La Bahia Nueva (BN) esta localizada en el extremo oeste del golfo Nuevo
(Patagonia, Argentina) (Fig. 1). Tiene un volumen estimado de 1,1 x 10° m?
y un area superficial de aproximadamente 5.8 x 107 m? (Gil y Esteves, 2000).
La temperatura promedio del agua varia desde 11,0 °C (invierno) a 16,8 °C
(verano) (Gil, 2001). La amplitud media de marea es del orden de los 4,09 m
<www. hidro.gov.ar/oceanografig/tmareas/form_tmareas.asp>. Las corrientes
son débiles y menores a 2,5 cm.seg? con direcciones variables segiin la marea
creciente o bajante (Tonini et al., 2006). La velocidad media anual del viento es
de 4,6 m.s! (16,6 km.h!) con direcciones predominantes del Oeste y Sudoeste
<www.cenpat.edu.ar/fisicambien/climaPM.htm>. La accion del viento permite
que la columna de agua permanezca oxigenada a lo largo de todo el afio (Gil,
2001). La produccién primaria esta limitada por nitrégeno (Charpy et al.,
1982). La concentracion de clorofila “a” se encuentra entre 0,08 y 6,0 mg.m™
(Gil, 2001). Una considerable biomasa de macroalgas se produce anualmente
(Piriz et al., 2003) y mantiene una alta tasa de incorporacién de nutrientes
(Torres et al., 2004; Gil et al., 2005). El Ginico asentamiento urbano localizado
sobre la costa de BN es la ciudad de Puerto Madryn (habitantes: ~60.000 en
2001; ~80.000 en 2010). Posee dos muelles que operan en conexién con
las actividades mas importantes de la region, tales como turismo, pesquerias y
produccién de aluminio. El muelle Luis Piedra Buena fue construido en 1909
y el muelle Almirante Storni a principios de los setenta <www.appm.com.
ar>. Su construccion (de tipo transparente) permite un flujo permanente del
agua que evita la acumulacién de sedimentos.

65°l0'W 64%00'W
4250

Muelle Efluentes
Almirante  Pesqueros
Storni \ Golfo
\‘ \ Nuevo
Efluente

cloacal 1
~

Puerto *2

Madryn Bahia \

Nueva

23
o4
42°75'S
Muelle Luis

PRl Zanja de guardia

Figura 1. Mapa mostrando la localizacion del area de estudio y los sitios de muestreo en
la Bahia Nueva, frente a la ciudad de Puerto Madryn en la Patagonia Argentina.
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Hacia fines de la década del 90 la BN recibia el efluente urbano de la
planta de tratamiento secundario (PTS) de Puerto Madryn (~8.000 m?3.d*}),
los efluentes de la industria pesquera (~1000 m3.d!) vy el drenaje de aguas
de la capa fredtica contaminadas por viviendas no conectadas a la red cloa-
cal en el sector sur de la ciudad (Torres et al., 2004; Gil et al., 2005). En
el anno 2001 la PTS fue reemplazada por una laguna de estabilizacion y su
descarga al mar fue eliminada definitivamente. Por otro lado, la extensiéon
de la red cloacal redujo la contaminacién del agua freética que llega al mar.
Actualmente, contintian volcando los efluentes de la industria pesquera v,
con escasa frecuencia, las aguas pluviales descargan en la zona sur de la
bahia, después de la construccién de una Zanja de Guardia en el afio 2009.
Se han reportado perturbaciones en la calidad del agua de la bahia (Esteves
et al., 1997; Gil y Esteves, 2000) y acumulacién excesiva de macroalgas en
la playa (Diaz et al., 2002; Piriz et al., 2003), generando perjuicios desde
el punto de vista biolégico, estético y recreativo que han sido atribuidos a las
descargas continentales. El objetivo del presente trabajo es evaluar si existen
cambios en la calidad de los sedimentos costeros y en los flujos benténicos
en la interfase sedimento-agua de Bahia Nueva como consecuencia de la
eliminacién del efluente cloacal.

MATERIALES Y METODOS

Los muestreos fueron realizados en verano de los afios 1999 y 2009 en
4 sitios costeros, con una profundidad de agua entre 5 y 7 m de profundidad
(Fig. 1). El sitio 1 se localiz6 hacia el norte de la ciudad frente a las descargas
de los efluentes pesqueros; el sitio 2 frente al punto de vuelco del efluente
cloacal; el sitio 3 frente a las playas del sur de la ciudad; y el sitio 4 en el sur
la bahia, préximo a la zanja de guardia.

Se colectaron testigos de sedimentos mediante buceo auténomo, usando
tubos de acrilico de 4,5 cm de diametro interno y 30 cm de largo. Con el
objeto de reducir la heterogeneidad interna de cada estacién en cada caso
se colectaron 10 testigos conteniendo aproximadamente 13 cm de sedi-
mento, cubriendo un area no inferior a 10 m?. Los testigos se mantuvieron
a 4 °C en oscuridad hasta su traslado al laboratorio en el término de 2 h,
cuidando de no perturbar la interfase sedimento-agua. Posteriormente, el
agua suprayacente fue suavemente extraida por sifén y la columna de sedi-
mento se dividié en 6 estratos: 0-1; 1-2; 2-3; 3-5; 5-7; 7-10 cm (perfiles 1
a 6 respectivamente). Los estratos de igual profundidad se colocaron en un
recipiente plastico y se mezclaron con espatula para formar una muestra
compuesta homogénea, en la que se determiné: (a) textura (tamizado en
seco: limo-arcilla <63 pm, arena, 63 pm-2 mm y grava >2 mm), (b) poten-
cial redox (Eh) (electrodo de Pt, Altronix TPA-1), (c) materia organica (MO)
(calcinacién a 450 °C durante 4 h), (d) amonio total (AT) (extracciéon con
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KCI 2N), y (e) nitrégeno inorganico disuelto en el agua intersticial (amonio
y nitrato+nitrito, esta suma informada como “nitrato”).

Las determinaciones analiticas de nutrientes se realizaron de acuerdo a
Strickland y Parsons (1972). La extraccién del agua intersticial se realizd
con un filtro de alta presion (Sartorius®), inyectando nitrégeno gaseoso bajo
atmoésfera inerte, para evitar cambios en las condiciones de 6xido-reduccion.
El amonio intersticial y el AT fueron medidos inmediatamente, mientras que el
agua intersticial destinada al andlisis de nitrato fue almacenada a -20 °C durante
24 h. Las concentraciones se expresaron en nmol.cm? de sedimento hiimedo
6 umol.L! de agua intersticial. En el agua de fondo de cada sitio se midié
temperatura y oxigeno disuelto (OD) y se tomaron muestras para determinar
salinidad (Plessey environmental salinometer, modelo 6230N), nutrientes,
clorofila-a (Clor-a) y feofitina de acuerdo con Strickland y Parsons (1972).

Los flujos de nutrientes y de OD a través de la interfase sedimento-agua
se determinaron siguiendo la metodologia aplicada por Esteves et al. (1986).
Mediante buceo auténomo se colocé sobre el sedimento una campana beténica
opaca (9,7 litros de volumen y 0,09 m? de base) provista de un electrodo de
oxigeno disuelto y agitacion suave. Se usé una disposicién de anclas para
evitar el movimiento del sistema. Desde una embarcacién y durante 2 h se
registrd el oxigeno disuelto cada 10 min y se extrajeron por succién con
jeringa muestras del agua encerrada en la campana cada 30 min. Después
de filtrar las muestras de agua en el laboratorio se determinaron los nutrientes
de acuerdo a Strickland y Parsons (1972).

Los flujos (J) fueron estimados a partir de los cambios de su concentracién
en el agua dentro de la campana, segiin la siguiente ecuacién:

J=(C-C)-V .S t!
donde:

dJ : flujo de oxigeno disuelto (mmol.m?.h!) 6 de nutrientes (umol.m?2.h)
a través de la interfase sedimento-agua.

C,y C : concentracién de oxigeno disuelto (mg.L?) 6 de nutrientes (umol.L?)
al inicio y al tiempo t respectivamente.

V_: volumen de agua confinado en la campana (L).

S,: superficie de sedimento encerrado por la campana (m?).

Los flujos netos desde el sedimento al agua (C > C,) se expresan como
“liberacion desde el sedimento” (L=J), y los flujos netos desde el agua hacia
el sedimento (C < C)) se expresan como demanda del sedimento (D = - J).
En cada sitio y fecha de muestreo se realizaron 3 experiencias.

Para evaluar si existian diferencias significativas se utilizo la prueba no
paramétrica de Kruskal-Wallis (p<0,05) debido a que los datos no cumplieron
los supuestos de normalidad e igualdad de varianzas.
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RESULTADOS

Las variables fisicas y quimicas del agua de fondo obtenidas para cada
sitio y campana se muestran en la Tabla 1.

Las medianas anuales de las variables fisicas y del nitrato presentaron
diferencias significativas (p<0,05). En 2009 la temperatura del agua fue mas
baja que en 1999, mientras que la salinidad y la concentracién de nitrato
fueron mas altas.

La textura del sedimento presentd patrones verticales poco variables,
aunque fue heterogénea entre sitios y en el tiempo (Fig. 2). La fraccién are-
nosa super6 el 50 % en la mayoria de las muestras; la fracciéon grava llegé a
25,9 % en 1999 (sitio 4) y a 62,3 % en 2009 (sitio 1); y el MF vari6 entre
<1y 36 % en ambos afnos muestreados. El Eh del estrato superficial (2 cm)
de todos los sedimentos fue siempre > -100 mV. En el resto de la columna
los potenciales fluctuaron entre > -100 mV y < -100 mV.

En contenido de MO vari6 entre 0,5 y 4 % en ambos muestreos y no mostrd
una clara tendencia con la profundidad. Los valores de AT se encontraron
en el rango 16 - 1300 nmol.cm™ de sedimento himedo, con aumento hacia
los estratos inferiores en 1999. Tanto para MO como para AT los registros
fueron mas elevados en 2009, en particular en el sitio 1 (Fig. 3).

Tabla 1. Parametros fisicos y quimicos medidos en el agua de fondo de los cuatro
sitios donde se midieron los flujos benténicos en 1999 y 2009.

T Sal. O.D. OD. Amonio Nitrato  Fosfato  Silicato  Clor-a Feofitina

Anfo  Sito  (°C)  (ups) (mgL?) (%) (umol.l'!) (umol.L}) (umol.L?) (umolL?) (mgm?®) (mgm3)

1 145 3370 88 864 1,2 0,3 1,1 3,5 0,4 0,1

2 150 3365 93 912 13 0,4 1,2 2,5 0,7 0,2
1999

3 152 3370 89 878 0,9 0,2 1,0 2,2 0,6 0,2

4 143 3360 95 919 0 0,1 11 2 0,3 0,2

1 116 339 103 943 046 3,1 1,3 4,3 0,3 0,1

2 133 339 91 863 0,1 6,8 1,2 3,8 0,4 0,1
2009

3 130 34,11 93 90,1 021 8,6 11 2,9 13 0,2

4 112 3414 92 833 0 14 1,0 2,6 0,1 0,1
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Figura 2. Caracterizacion granulométrica del sedimento en los cuatro sitios mues-
treados en 1999 (A, B, C, D)y en 2009 (E, F, G, H).
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Figura 3. Perfiles verticales de materia organica (A; C) y concentracién de amonio
total (B; D) en 1999 y en 2009 respectivamente.

Los perfiles verticales de amonio y nitrato en agua intersticial sélo se
analizaron en los sitios 1 y 3, ya que el volumen colectado en los restantes
no fue suficiente para el analisis (Fig. 4). En 1999 las concentraciones de
nitrato no superaron los 3 ymol.L!; para el amonio se observé un aumento
hacia los estratos inferiores (de 140 a 700 umol.LL! en el sitio 1 y de 30 a
200 pmol.L? en el sitio 3); en 2009 las concentraciones de nitrato fueron
mas elevadas que en 1999 en ambos sitios (estratos superior e inferior res-
pectivamente: 4,9 - 2,6 pmol.L! en el sitio 1,y 19,0 - 7,0 umol.L! en el sitio
3). Las concentraciones de amonio fueron similares que en 1999, excepto
en profundidad del sitio 1, donde disminuyé en unas tres veces.
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Figura 4. Concentraciones de nitrato y amonio intersticial (umol.L?) en los diferentes
estratos de profundidad de los sitios 1 y 3 en ambos afios muestreados.
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El estudio de los flujos benténicos mostré en todas las oportunidades, una
demanda de oxigeno por el sedimento (DOS) v liberacion de amonio desde
el sedimento (LAS), encontrandose diferencias significativas (p<0,05) entre
sitios para cada ano y entre afios para cada sitio (Fig. 5). En 1999, el sitio
4 se diferencié del resto por una DOS (1,1+0,4 mmol.m?.h?) y una LAS
(4,0+0,9 pmol.m?.h!) significativamente maés bajas que en los otros sitios,
mientras que el sitio 3 se diferencié por una LAS significativamente mas
elevada (215+36,4 pmol.m?.h!). En 2009 los flujos de DOS en los sitios 4
(3,6+1,1 mmol.m?2.h?)y 3(3,0+0,5 mmol.m?.h) fueron significativamente
mayores que en los sitios 1 y 2 y los de LAS (sitio 4: 20+6,6 y sitio 3: 11+6,9
pmol.m?2.h! respectivamente) fueron significativamente menores. De la com-
paracién entre afos para cada sitio, la DOS en los sitios 1 y 2 disminuyé en
2,7 y 2 veces respectivamente y en el sitio 1 aumenté 3,3 veces. Para la LAS
las diferencias se observaron en el sitio 3, donde disminuyé en un orden de
magnitud, y en el sitio 4 donde aumentd 6 veces.
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Figura 5. Demanda de oxigeno por el sedimento (DOS) (izquierda) vy liberacién de
amonio por el sedimento (LAS) (derecha) obtenidos en 1999 y 2009 en
cuatro sitios de bahia Nueva. Se presenta el promedio (n=3) y la desviacion
estandar. Letras iguales indican que no hay diferencias significativas entre
sitios para un mismo ano. Numeros iguales indican que no hay diferencias
significativas entre afios para un mismo sitio.

Respecto de los flujos de nitrato y de fosfato no se observé intercambio
neto entre el sedimento y el agua en el afio 1999. En 2009 se liberd nitrato
en los sitios 2, 3y 4 (38,7+72; 71+53,9 y 54+24 5 pmol.m?.h'! respectiva-
mente) y el fosfato fue consumido en todos los sitios (-17+12,6; -0,6+20,8;
-13+-6,7; -23+-20,1 pmol.m2.h!, sitios 1 a 4 respectivamente) y los flujos
bentdnicos, tanto para el nitrato como para el fosfato, no presentaron dife-
rencias significativas entre sitios (p>0,05).
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DISCUSION

Los parametros ambientales medidos en el agua de fondo de los cuatro
sitios estudiados permanecieron en los mismos rangos que los obtenidos en
estudios previos por Esteves et al. (1997) y Gil (2001). De igual manera,
valores similares fueron determinados en otros ambientes costeros pata-
gobnicos de latitudes intermedias, como en el golfo San Matias, en la costa
externa de Peninsula Valdés y en Bahia Engario (Arhex y Esteves, 2009). Los
ambientes marinos costeros Patagénicos tienden a presentar la columna de
agua oxigenada con niveles cercanos a la saturacién y concentraciones de
nitrégeno inorganico disuelto entre 0,43 y 4,87 pmol.L! (Arhex y Esteves,
2009). En cuanto al sedimento, los valores medidos de potencial redox indican
presencia de oxigeno vy, por lo tanto, factibilidad de procesos aerdbicos en el
estrato superficial. Respecto del cambio temporal y entre sitios de la granu-
lometria, de particular interés es la evolucion del contenido de material fino,
dada la facilidad con que puede ser redistribuido por la hidrodinamica propia
de la zona costera y por su capacidad de retencién de la materia organica.
El sitio 3 fue el tnico donde la fraccién limo-arcillosa siempre se encontrd
por encima del 10%, lo cual se atribuye a que es una zona de acumulaciéon
dentro de la bahia, favorecida por su morfologia y vientos del sector Norte.
Deben considerarse, ademas, las interacciones ocurridas con el continente
en cuanto al aporte exdgeno de material sélido. En ese sentido, en Abril de
1998 (meses antes del muestreo de 1999) se registraron precipitaciones
pluviales intempestivas e inusuales (259 mm en 72 h, siendo la media anual
de 236,7 mm a'!) (Laboratorio de Climatologia, Centro Nacional Patagénico),
que podrian haber modificado temporalmente la estructura fisica de los sedi-
mentos costeros. Por otro lado, el efluente urbano de la ciudad de Puerto
Madryn (~10000 m3.d!), aportaba ~100 mg.L! de sélidos suspendidos a
la bahia, hasta que fue eliminado en 2001 (Gil, 2001). Finalmente, la zanja
de guardia puesta en funcionamiento unos meses antes del tltimo muestreo,
podria estar aportando material sélido de manera esporadica.

La Fig. 6 pone en evidencia que la distribucién de la MO en la zona
costera, posee una fuerte dependencia de la distribucién de MF. En el sitio
3 la influencia de algiin otro factor habria permitido una reduccién del con-
tenido de MO respecto del esperado, probablemente asociado a la conexion
a la red cloacal de las viviendas ubicadas en el sector sur de la ciudad.

La degradacién de la MO mas reciente (perfil superficial) seria prin-
cipalmente aerdbica, a juzgar por las mediciones de Eh y por su asocia-
cién positiva con la demanda de oxigeno (p<0,05; r=0,74). También se
observo correlacién positiva entre MO y AT (p<0,05; r=0,70), por lo cual
las formas nitrogenadas serian un componente importante del contenido
orgéanico total. El aumento con la profundidad del amonio disuelto en
agua intersticial, en simultaneo con la disminucién de nitrato, es indica-
tivo de su mineralizacién y de la transferencia hacia la columna de agua
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Figura 6. Ajuste lineal entre el contenido de materia organica y material fino (%) (se
excluyeron los valores del sitio 3 de 2009).

del amonio reciclado y/o de su consumo por nitrificaciéon (Grenz et al.,
2010). Concordantemente, la medicion in situ del flujo de N confirmé la
existencia de liberacién de N solo como amonio en 1999 y como amonio
y nitrato en 2009. Es de particular importancia la evolucién presentada
por el flujo de este elemento, dado su rol como nutriente limitante de la
produccién primaria en la bahia. Ain cuando el flujo promedio de los
4 sitios permanecioé casi invariable (1999: 87 ymol.m?.h!' y 2009: 83
umol.m?.h), es interesante resaltar la aparicién de la forma oxidada en
2009, ya que sugiere un aumento de la capacidad del sedimento para
estabilizar la materia organica.

La demanda de oxigeno no presenté correlacion con el flujo de N, lo cual
sugiere que existirian otros procesos en el sedimento que lo utilizan, tales
como denitrificacién y/o la oxidacion anaerobia de amonio. Es sabido que
estos restringen la disponibilidad de amonio y nitrato para ser exportado
hacia la columna de agua, lo cual favorece el control de la eutroficacién
por produccion de formas no biodisponibles para los productores primarios
(Dalsgaard et al., 2012; Lansdown et al., 2012).

La importancia relativa del aporte de N del sedimento a la columna de
agua en BN puede ser evaluada por comparacién con el aporte que realizé el
efluente cloacal hasta 2001, que fue de aproximadamente 12 umol.m?2.h!, en
forma principalmente amoniacal (Gil y Esteves, 2000). Por otro lado, durante
el periodo 1998-1999 la biomasa de arribazones de macroalgas colectadas por
la municipalidad fue de ~200 ton (peso seco), con una concentraciéon media
de nitrégeno de 17,7 g.kg* (Piriz et al., 2003). Suponiendo que los 85+16
pmol.m?.h!liberados por el bentos derivaban principalmente de procesos de
remineralizacion, entonces, los sedimentos costeros tendrian capacidad para
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reciclar completamente los ~250 kmoles del N retenido en toda la biomasa
del arribazén en un area de 0,42 km? (<1% del area de la Bahia).

Respecto al fosfato la ausencia de intercambio neto (afio 1999) o su
ingreso al sedimento (afio 2009) responderian a procesos de adsorcién en
las arenas oxigenadas de los sedimentos superficiales (Graca et al., 2006;
Ranjan et al., 2011). Estudios previos han demostrado que la concentraciéon
de este nutriente en la columna de agua de la BN posee escasa variacion
estacional y espacial.

Los valores de los flujos benténicos obtenidos en este estudio se encuen-
tran dentro del amplio rango de valores informados en la literatura (Clavero
et al., 2000; Hopkinsons et al., 2001; Magalhaes et al., 2002; Niencheski
y Jahnke, 2002; Janssen et al., 2005b; Sakamaki et al., 2006; Torres et
al., 2009; Grenz et al., 2010; Gil et al., 2011).
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Figura 7. Contribucién porcentual de los flujos de amonio (LAS) y de nitrato (LNS)
al flujo total de nitrégeno inorganico (afio 2009).

CONCLUSIONES

Los cambios observados en la materia organica de los sedimentos costeros
de la Bahia Nueva entre 1999 y 2009 fueron determinados principalmente por
la redistribuciéon espacial del material fino. Su degradacién seria principalmente
aerdbica, permitiendo el reciclado y liberaciéon de N inorganico hacia el agua.
Este elemento se considera el nutriente limitante de la produccién primaria
de la bahia y, por tanto responsable de su enriquecimiento organico. Si bien
la magnitud del N liberado no fue modificada, si lo hizo la relacién nitrato/
amonio contenida en el mismo. Si esta relacion se interpreta como indicador
de calidad (Fig. 7), puede concluirse que, con excepcién de la zona norte,
el sector costero habria atravesado un proceso de recuperacion atribuible al
saneamiento de las aguas residuales urbanas de Puerto Madryn. Se pone en

48



evidencia la necesidad de sanear los efluentes pesqueros que atn son vertidos
en proximidades del sitio 1.

Este trabajo muestra que los sedimentos constituyen una herramienta
adecuada para evaluar su degradaciéon y su recuperacion asociadas al impacto
que generan las ciudades cercanas al mar.

AGRADECIMIENTOS

Este estudio fue financiado por la Agencia Nacional de Promocién Cientifica y
Tecnolégica (PICT 0111), por el CONICET (Proyecto PIP 4271/96) y con fondos
generados mediante la prestaciéon de Servicios Tecnoldgicos de Alto Nivel (STAN)
del Laboratorio de Oceanografia Quimica y Contaminacién de Aguas del Centro
Nacional Patagénico (Argentina).

REFERENCIAS

Arévalo R., S. Pinedo vy E. Ballesteros. 2007. Changes in the composition and struc-
ture of Mediterranean rocky-shore communities following a gradient of nutrient
enrichment: Descriptive study and test of proposed methods to assess water
quality regarding macroalgae. Mar. Pollut. Bull., 55(1): 104-113.

Arhex . y J.L. Esteves. 2009. Analisis de indicadores de contaminacién en la zona
costera patagénica. 1a ed. Informe técnico N° 20. Consolidacién e Implemen-
tacion del Plan de Manejo de la Zona Costera Patagénica para la Conservacion
de la Biodiversidad. Fundacién Patagonia Natural. (Argentina). 45 pp.

Charpy Roubaud C.J., L.J. Charpy y S.Y. Maestrini. 1982. Fertilité des eaux cotieres
nord-patagoniques: facteurs limitant la production du phytoplancton et poten-
tialités d’exploitation myticole, 1982. Oceanol. Acta., 5(2): 179-188.

Clavero V., J.J. Izquierdo, J.A. Fernandez y F.X. Niell. 2000. Seasonal fluxes of
phosphate and ammonium across the sediment-water interface in a shallow small
estuary (Palmones River, southern Spain). Mar. Ecol. Prog. Ser., 198: 51-60.

Cotano U. y F. Villate. 2006. Anthropogenic influence on the organic fraction of
sediments in two contrasting estuaries: A biochemical approach. Mar. Poll.
Bull., 52: 404-414.

Dalsgaard T., B. Thamdrup, L. Farias y N.P. Revsbech. 2012. Anammox and deni-
trification in the oxygen minimum zone of the eastern South Pacific. Limnol.
Oceanogr., 57(5): 1331-1346.

Diaz P., J.L. Lépez Gappa y M.L. Piriz. 2002. Symptoms of eutrophication in
intertidal macroalgal assemblages of Nuevo gulf (Patagonia, Argentina). Bot.
Mar., 45: 267-273.

Esteves J.L., P. Bonin, F. Blanc, G. Mille y J.C. Bertrand. 1986. Reduction du nitrate
dans les sediments marins comparaison des activites mesurees in vitro et in situ.

Deuxieme Colloque International de Bactériologie Marine. IFREMER, Actes
de Colloques. 3, 319-324 pp.

49



Esteves J.L., M. Solis, M.N. Gil, N. Santinelli, V. Sastre, C. Gonzélez Raies, M. Hoff-
meyer y M. Commendatore. 1997. Evaluacién de la contaminacién urbana de
la Bahia Nueva (Provincia del Chubut). Informes técnicos del Plan de Manejo
Integrado de la Zona Costera Patagénica, N° 31. Fundacién Patagonia Natural.
(Argentina). 32 pp.

Fernandes Rao A. 2006. Carbon and nitrogen cycling in permeable continental shelf
sediments and porewater solute exchange across the sediment-water interface.
Tesis Doctoral. School of Earth and Atmospheric Sciences, Georgia Institute
of Technology, 249 pp.

Gil M.N. y J.L. Esteves. 2000. Argentina Estuarine Systems: Bahia Nueva, Golfo
Nuevo, Patagonia. En: V. Drupa, S.V. Smith, J.I. Marshall Crossland, C.J.
Crossland (edt.). Estuarine systems of the South American region: carbon,
nitrogen and phosphorus fluxes. Texel, The Netherlands, 44-50 pp.

GilM.N., A.l. Torres y J.L. Esteves. 2005. Uptake of nitrogen by Ulva rigida (chloro-
phyceae) when exposed to treated sewage effluent in culture”. Hydrobiologia.,
532: 39-43.

Gil M.N. 2001. Eutroficacién: Rol del Nitrégeno en Ecosistemas Marinos Costeros.
Tesis Doctoral, Universidad Nacional del Sur, Bahia Blanca, Argentina, 132 pp.

Gil M.N., A.l. Torres, O. Amin y J.L. Esteves. 2011. Assessment of recent sediment
influence in an urban polluted subantarctic coastal ecosystem. Beagle Channel
(Southern Argentina). Mar. Pollut. Bull., 62: 201-207.

Graca B., Z. Witek, D. Burska, I. Bialkowska, K. Lukawska-Matuszewska y J. Bolalek.
2006. Pore water phosphate and ammonia below the permanent halocline in

the south-eastern Baltic Sea and their benthic fluxes under anoxic conditions.
J. Mar. Syst., 63: 141-154.

Grenz C., L. Denis, O. Pringault y R. Fichez. 2010. Spatial and seasonal variability of
sediment oxygen consumption and nutrient fluxes at the sediment water inter-
face in a sub-tropical lagoon (New Caledonia). Mar. Poll. Bull., 61: 399-412.

Hopkinsons C.S., A.E. Giblin y J. Tucker. 2001. Benthic metabolism and nutrient
regeneration on the continental shelf of eastern Massachusetts, USA. Mar.
Ecol. Prog. Ser., 224: 1-19.

Janssen F., P. Faerber, M. Huettel, V. Meyer y U. Witte. 2005a. Pore-water advection
and solute fluxes in permeable marine sediments (I): Calibration and performance
of the novel benthic chamber system Sandy. Limnol. Oceanogr., 50(3): 768-778.

Janssen F., M. Huettel y U. Witte. 2005b. Pore-water advection and solute fluxes
in permeable marine sediments (Il): Benthic respiration at three sandy sites
with different permeabilities (German Bight, North Sea). Limnol. Oceanogr .,
50(3): 779-792.

Kristensen E., G. Penha-Lopes, M. Delefosse, T. Valdemarsen, C.O. Quintana, G.T.
Banta. 2012. What is bioturbation? The need for a precise definition for fauna
in aquatic sciences. Mar. Ecol. Prog. Ser., 446: 285-302.

Lansdown K., M. Trimmer, C.M. Heppell, F. Sgouridis, S. Ullah, A.L. Heathwaite, A.
Binley y H. Zhang. 2012. Characterization of the key pathways of dissimilatory

nitrate reduction and their response to complex organic substrates in hyporheic
sediments. Limnol. Oceanogr., 57(2): 387-400.

50



Magalhaes C.M., A.A. Bordalo y W.J. Wiebe. 2002. Temporal and spatial patterns of
intertidal sediment-water nutrient and oxygen fluxes in the Douro River estuary,
Portugal. Mar. Ecol. Prog. Ser., 233: 55-71.

Niencheski L.F. y R.A. Jahnke. 2002. Bentic respiration and inorganic nutrient fluxes
in the estuarine region of Patos Lagoon (Brazil). Aquat. Geochem., 8: 135-152.

Piriz M.L., M.C. Eyras y C.M. Rostagno. 2003. Changes in biomass and botanical
composition of beach-cast seaweeds in a disturbed coastal area from Argentine
Patagonia. J. Appl. Phycol., 15: 67-74.

Ranjan R.K., A.L. Ramanathan, R. Chauhan y G. Singh. 2011. Phosphorus frac-
tionation in sediments of the Pichavarammangrove ecosystem, south-eastern
coast of India. Environ. Earth Sci., 62: 1779-1787.

Sakamaki T., O. Nishimura y R. Sudo. 2006. Tidal time-scale variation in nutrient
flux across the sedimente-water interface of an estuarine tidal flan. Est. Coast.
Shelf Sci., 67: 653-663.

Strickland J.D.H. y T.R. Parsons. 1972. A practical handbook of the seawater analysis.
Fisheries Research Board of Canada, Bulletin 167, 310 pp.

Tonini M., E. Palma y A. Rivas. 2006. Modelo de alta resolucién de los golfos Pata-
gébnicos. En: A. Cardona, N. Nigro, V. Sonzogni y M. Storti (edt.). Mecdnica
Computacional. Vol. XXV, Santa Fe, Argentina. 1441-1460 pp.

Torres A.L,, M.N. Gil y J.L. Esteves. 2004. Nutrient uptake rates by Undaria pin-
natifida (Phaeophyta) when exposed to diluted sewage effluent in laboratory.
(Golfo Nuevo, Patagonia, Argentine). Hidrobiologia., 520:1-6.

Torres A.L,, M.N. Gil, O. Amin y J.L. Esteves. 2009. Environmental characterization
of a eutrophicated semi-enclosed system: Nutrient budget (Encerrada Bay, Tierra
del Fuego Island, Patagonia, Argentina). Water Air Soil Pollut., 204: 259-270.

Wiklund A.E. y B.S. Dag Broman. 2005. Toxicity evaluation by using intact sediments
and sediment extracts. Mar. Poll. Bull., 50: 660-667.

51






GEOCHEMISTRY OF METALS IN SURFACE SOILS AND SEDIMENTS
OF THE JAGUARIBE RIVER LOWER BASIN, NORTHEASTERN BRAZIL

Oliveira, R.C.B.! and Marins, R.V.1:2

I Instituto de Ciéncias do Mar, Universidade Federal do Ceard, Av. Abolicao 3207,
60165-081, Fortaleza — CE, Brazil. <oliveirarcb@yahoo.com.br> +55(85) 3366-7038.
Fax.: +55(85) 3366-7002

2 Instituto Nacional de Pesquisas Espaciais — Unidade Fortaleza, Estrada do Fio 6000,
61760-000, Ceara, Brazil.

Abstract: Geochemistry is an important tool to evaluate trace metals con-
tributions from continental sources to the coastal zone. In this context, this
study aims to assess information on the geochemical behavior of trace metals
(Cu, Cr, Pb, and Zn) in soils and estuarine sediments of the lower basin of the
Jaguaribe River, Eastern Ceara, Brazil. The soils of the lower Jaguaribe were
classified as slightly acid and with low organic matter content. The statistical
analysis of the results pointed to natural sources of trace metals to soils and
estuarine sediments, where Fe and Al oxyhydroxides are the geochemical car-
riers of metals in soils and organic matter is the main carrier of these metals
in estuarine sediments.

Key words: Trace metal geochemistry, Correlation matrix, Cluster Analysis,
Soil, Sediments.

Geoquimica de metais-tracos em solos e sedimentos superficiais
da bacia inferior do Rio Jaguaribe (Nordeste, Brasil)

Resumo: A geoquimica é uma ferramenta importante para avaliar a
contribuicdo de fontes continentais de metais-tracos para a zona costeira.
Nesse contexto, o objetivo desse estudo é investigar o comportamento
geoquimico de metais-tracos (Cu, Cr, Pb e Zn) da bacia inferior do Rio
Jaguaribe. A concentracdo dos metais foi determinada em 23 amostras
de solo superficial e 6 amostras de sedimento superficial do estudrio do
Jaguaribe, situada ao Leste do Ceard, Brasil. Os solos do baixo Jaguaribe
foram classificados como moderadamente dcidos e com baixo teor de
matéria orgdnica. Os dados estatisticos indicaram que os metais trans-
portados do solo para o estudrio sdo de origem natural e os carreadores
geoquimicos dos metais-tracos nos solos sdo os oxihidréxido de Fe e Al,
enquanto nos sedimentos estuarinos, a matéria orgdnica é o principal
carreador desses metais.

Palavras chave: Origem de metais-tracos, Matriz de correlacdo, Andlise
de agrupamento.
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INTRODUCTION

Many negative effects are caused on human health due to environmental
pollution by heavy metals. One of the most significant environmental pro-
blems is the growing discharge of metals from different sources into the sail,
water, and air. Hence, trace metals monitoring in the environment has been
a subject of great concern over the last decade and will continue to be so as
there is an ever increasing amount of metals being released to the environ-
ment (Maltez et al., 2008).

Estuaries are complex and dynamic environments that can receive a signi-
ficant amount of anthropogenic contaminants from nearby urban areas and
industrial sites, subject to high demand for a variety of uses. The presence
of trace metals in the environment, and more specifically in water systems,
has been attributed to anthropogenic inputs, such as wastewater discharge,
stack emissions from industrial sources, atmospheric deposition due to
automotive vehicles and industrial emissions, as well as agriculture practices
with a progressively higher use of fertilizers, pesticides, and soil correctives
(McComb & Gesser, 1999).

Metals can also be originated from natural sources due to rocks and soils
weathering. They are then transported to estuaries either associated with
suspended matter or as dissolved ions, which can be subsequently removed
from the water, adsorbed and finally incorporated into the sediments (Binning
& Baird, 2001; Dessai & Nayak, 2009). Estuarine sediments are major reser-
voirs of metals and their distribution and mobility within estuaries depends
strongly on their specific chemical form (Alagarsamy, 2006).

Salinity and redox conditions in coastal regions affect metal solubility and
mobility (Gerringa et al., 2001; Turner et al., 2004; McKay et al., 2007; Du
Laing et al., 2007). The differentiation of metal association to the particulate
phase in metal transport along the estuarine gradient and the variations due to
pH, salinity and suspended particulate material (SPM) has also been studied.
Hong et al. (2011) found that complexation with anions and competition
with cations in salt water were the most important release mechanisms for
total Cd and Mn, respectively, whereas pH was the most important factor for
the release of total dissolved Zn (aq). Hatje et al. (2003) observed that a pH
increase associated to an increased salinity favor the sorption of trace metals
(Cd, Co, Mn Cr, and Zn) onto SPM. This suggests an increased association
of trace metals to particles towards the estuary, which can be interpreted in
terms of a higher interaction of dissolved metals with deprotonated sites on
the surface of the SPM. This favors the retention of metals in the estuary,
as net transport in the coastal zone is directed seaward. This result can be
attributed to a competitive ion exchange mechanism. On the other hand, the
decrease in the activity coefficient with an increase in ionic strength could
explain the adsorption shift. Therefore, the measurement of trace element
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concentrations and distribution in sediments leads to a better understanding
of their behavior in the environment (Barcelos & Lacerda, 1997).

This work is part of a more comprehensive project aiming to assess the
geochemistry and contributions of trace metals from continental sources to
the coastal zone of the state of Ceara, a semiarid region in NE Brazil. We
have investigated the correlation of trace metals with natural ligands (such as
organic matter, and Fe and Al oxyhydroxides) in order to assess information
on the geochemical behavior in soils and estuarine sediments in the Jaguaribe
River Lower Basin (JRLB), Brasil.

MATERIAL AND METHODS

Study area

The JRLB is located in the semiarid coast of Brazil (Fig. 1). The weather
in the region is rainy during summer, hot and dry during winter and the
local wind direction is often from East to West. The Jaguaribe River has
a drainage basin of 75,669 km? and runs through 610 km before spilling
into the sea. The river flow is strongly controlled by dams, which retain
about 90 % of the natural waters. The minimum and maximum annual
rainfalls are between 450 and 1,270 mm yr!, respectively (IBGE, 1999).
Dominant vegetation includes Caatinga, Savanna-steppe and Steppe-
seasonal forest biomes.

The regional soils are developed primarily from Barreiras Formation under
tropical climatic conditions favoring the occurrence of weathered minerals
giving them a Latosolic nature (Lima et al., 2000). Kaolinite is the main silicate
mineral present in these soils, while goethite and hematite are the main iron
oxides and gibbsite is practically the only aluminum oxide (Nascentes, 2006).

The main soil types are Quartz-Sand Neosol, Haplic Planosol, Red-
Yellow Argisol and Fluvic Neosol. The most important soil uses in the lower
basin are agriculture, livestock farming, and also vegetal extractive activities
in an area of 1,350 km? between the counties of Fortim and Itaicaba (IBGE,
1999) (Fig. 2).

Although activities such as agriculture and livestock farming can contri-
bute to an increased metal content in soils, these contributions in the JRLB
are relatively small when compared with natural emissions. Lacerda & Sena
(2005) estimated trace metal emissions from agriculture and livestock farming
to the JRLB. These authors estimated natural emissions of 3.2, 1.32; 8.15,
and 8.04 t.yr! for Cu, Cd, Pb, and Zn, respectively, while emissions from
agriculture and livestock farming accounted for 1.89, 0.04, 0.04, and 2.78
t.yr! for Cu, Cd, Pb, and Zn, respectively.
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Figure 1. Soil and sediment sampling sites in the (JRLB), Northeastern Brazil. Jagua-
ribe River Lower Basin (JRLB).
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Figure 2. Soil use in the lower basin of the Jaguaribe River:
a) agriculture; b) vegetal extractivism; c) livestock farming.

Sample Collection, Preparation and Analytical Methods

Samples were collected from the soils of the JRLB and from sediments of
its estuary. Surface soils (0-10 cm) were collected in January 2009 in twenty-
five sampling stations (Fig. 1), covering an area of about 480 km?. At each
sampling site, a composite sample was made of up to three sub-samples mixed
together, selected in the area. The soil samples were classified according to
Embrapa (2006). Table 1 shows the soil classification and soil use.

Estuarine surface sediments were collected using a Van Veen grab from
6 sampling stations in the Jaguaribe estuary. Soils and sediments sampling
sites can be seen in Fig. 2.

For the testing of metals concentrations, soil and sediment samples were
dried up at 60 °C to eliminate the water content and sieved through a 63
um stainless steel sieve. pH and labile organic matter in soils and estuarine
sediments were measured using the method described in Silva (1999). pH
was determined using 10 mL of deionized water added to 10 cm of soil. The
soil suspension was shaken for 1 min and stored for 30 min for testing.
The organic matter content, in 0.5 g of soil, was determined by oxidation
with a 0.2 mol.dm™ K,Cr,O, solution, followed by titration with 0.02 mol.
dm? of a Fe(NH,),(SO,),.6H,O solution. Water salinity was determined in
situ in the surface water using a YSI 85 probe (Yellow Springs Instrument
Company, Ohio/USA). 10 mL of HNO, was added to 0.5 g of soil for metal
extraction in a microwave oven (USEPA, 2010). Total Al, Fe and Mn contents
were determined by atomic absorption spectrometry (AAS) (Shimadzu 6200
spectrometer).
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Tabla 1. Soil classification and uses of the sampled soils in the JRLB

Sampling sites Soil Classification Soil use observed in situ
(Embrapa, 2006)
Fortim
SF, Qn Coastal forest
SF, Qn Coastal forest
SF, Qn Palm forest
SF, Qn Palm plantation
SF, Sg Cashew plantation
SF, Sg Coastal forest
SF, Fn Pasture
SF, Dn No vegetation
SF, HG Palm forest
[taicaba
SI, Qn Coastal forest
S, Qn Dry forest
SI, Fn Cashew plantation
Sl, RYA Cashew plantation
Sl RYA Cashew plantation
Sl HPL Dry forest
SL, HPL Dry forest
Sl RYA Cashew plantation
Sl, Fn Pasture/Palm forest
Sl Fn Dry forest
S, Sg Palm forest
Sl, Qn Coastal forest
SI, Qn Mata de Tabuleiro
SI, Qn Palm forest
Sl Qn Pasture
Sl Qn Palm forest

The analytical determination of the low concentrations of metals in the
environment demands the use of methods and techniques with very high
sensitivity and selectivity (Maltez et al., 2008). Nowadays, inductively coupled
plasma mass spectrometry (ICP-MS) has become one of the most powerful
analytical techniques for trace element testing, with a high sensitivity and a
wide linear dynamic range and simultaneous multi element detection capability
(Rahmi et al., 2007). For this reason, total contents of Cu, Cr, Ni, Pb, and
Zn were quantified by inductive coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS)
(Varian ICP-MS 820 MS spectrometer).

58



In order to assess the reproducibility and accuracy of the method, a standard
estuarine sediment material (CRM-1646A-NIST) was tested by the same analytical
procedure used with soil and sediment samples. The results and detection limits
are listed in Table 2. Metal recoveries varied from 70.0 to 92.0 %, except for
Al and Cr which showed low recovery levels (54.4 and 62.6 %, respectively).

Low recoveries obtained in metal tests are associated with partial digestion
of USEPA methodology, as in this work only nitric acid was used to minera-
lize the samples. In that sense, CRM standard values were obtained by total
digestion, which is more effective, because of the need for stronger reagents
to attack the metals associated with the mineral matrix. Other authors (Cook,
1997; Bezerra, 2009) also found low recoveries for Al and Cr, which are
refractory elements. However, it is known that partial digestion is suitable
and widely used in environmental studies (Aguiar et al., 2007).

Table 2. Recoveries and analytical detection limits for metals

Metal Concentration Recovery DL® DL©
(mg g') (%) (mg g) (mg g)
Observed® Certified
Al 1.25 +0.01* 2.30 £ 0.02 54.4 0.2 0.3
Fe* 1.72 + 0.00* 2.01 +£0.04 85.7 0.0 0.0
Mn 167.01 £ 0.4 234.50 + 2.8 71.2 1.0 1.0
Cr 25,59+ 0.5 40.90 £ 1.9 62.6 0.1 0.1
Pb 10.7 £ 0.1 11.7£1.2 92.0 0.0 0.0
Zn 33.8+0.5 489+ 1.6 70.0 0.5 0.5
Cu 8.19 £ 0.62 10.01 + 0.34 81.1 0.1 0.0
Ni N.d. N.d. N.d. 0.1 0.0

a - average of three measurements; b - Standart methods; ¢ - INMETRO
* percentual values (N.d.: Not determined).

Statistical Analysis

The Hierarchical Cluster Analysis (HCA) and Pearson Correlation Matrix
exploratory data techniques were used in this work in order to obtain relevant
information about the data set. The main goal of these techniques is to reduce
the data set and obtain possible correlations between the variables. The HCA
method is an excellent tool for preliminary data analysis and is also useful to
analyze data sets for expected or unexpected clusters, including the presence
of outliers. In this technique, data were standardized to avoid interference of
different units (average = 1 and variance = 0).
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RESULTS

Soil pH of the 25 samples showed values between 4.2 and 7.9. However,
most samples were slightly acid (pH = 6.0), but only 28 % presented a pH
< 5.0. The surface soil samples showed low organic matter (SOM) content,
ranging from 0.01 % in dune sands to 2.0 % in salic gleysols. SOM contents
in sediments presented values between 0.1 and 1.1 %.

Metal concentrations

The distribution of metals showed a spatial variability in the soils and
estuarine sediments of the Jaguaribe River lower basin. The results are listed
in Figures 3 and 4.

Soil metal concentrations varied between 1.2 - 27.9 ug Cu.g!, 4.1 -58.1
ug Cr.g?, 1.0 - 63.6 ug Ni.g!, 3.9 - 136 ug Pb.g?, 2.3 - 72.8 ug Zn.g*,
0.3-63.6% for Al, 0.1 — 2.86 % for Fe and 0.3 — 2.7 % for Mn.

The metal content in sediment samples was: Cu: 3.9 - 31,8 ug.g!; Cr:
6.5 - 175.0 ug.g!; Ni: 5.9 — 35.5 ug.g’; Pb: 3.1 — 59.8 ug.g?; and Zn
11.5- 28.1ug.g*'. Al, Fe and Mn contents ranged from 0.1 to 11.5, 0.6 to
81.2, and 0.01 to 1.0%, respectively.
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Figure 3. Metal contents in soils and estuarine sediments from the JRLB, NE Brazil.
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Pearson correlation matrix (Tables 4 and 5) and Hierarchical Cluster
Analysis (HCA) (Fig. 5) were employed to obtain relevant information about
the data set.

Al& Fe in estuarine sediment Trace metals in estuarine sediments
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Figure 4. Metal contents in estuarine sediments from the JRLB, NE Brazil.

Table 3. Pearson correlation matrix for metals in soils from the JRLB. (n = 23,
significance at p <0.05).

Cr Pb Zn Cu Ni Al Fe Mn OM
Cr 1.00
Pb -0.18 1.00
Zn 0.80 -0.06 1.00
Cu 0.81 -0.11 0.93 1.00
Ni 0.45 0.04 0.51 0.43 1.00
Al 0.82 -0.16 0.87 0.89 0.61 1.00
Fe 0.91 -0.19 0.59 0.63 0.32 0.67 1.00
Mn 0.43 -0.05 0.62 0.52 0.31 0.37 0.23 1.00
OM -0.11 -0.14 -0.09 -0.16 -0.19 -0.07 -0.15 -0.31 1.00

61



Following the correlation analysis, we carried out the HCA analysis shown
in Figures 5a and 5b. The vertical lines in these dendrograms represent
the variables and the horizontal lines the similarity values between these
variables. To achieve the grouping it was adopted the squared Euclidean
distance with similarity measure and the cases were linked to each other
by the Ward method.

Table 4. Pearson correlation matrix for metals in estuarine sediment from the JRLB.
(n = 18, significance at p <0.05)

Cr Ni Cu Zn Pb Al Fe Mn OM
Cr 1.00
Ni 0.95 1.00
Cu 0.94 0.93 1.00
Zn 1.00 0.95 0.94 1.00
Pb 0.71 0.63 0.66 0.71 1.00
Al -0.70 -0.73  -0.73 -0.70 -0.41 1.00
Fe 0.33 0.24 0.42 0.33 0.56 -0.35 1.00
Mn 0.33 0.24 0.42 0.33 0.56 -0.35 1.00 1.00
OM 0.75 0.69 0.71 0.75 0.57 -0.41 -0.01 -0.01 1.00
DISCUSSION

The soil pH may affect the dynamics of metals in soils, since acid envi-
ronments enhance metal mobility, while a pH higher than 6.0 contributes
to the retention of metals, mainly in very weathered soils, where the surface
functional groups of colloidal components are pH-dependent (Fe and Al
oxyhydroxides); Hogg et al., 1993). Soil or sediment organic matter (SOM)
plays a crucial role in the geochemical cycle of metals due to their long-term
accumulation; they can be used as an indicator in depositional environments
and sedimentary processes (Wu et al., 2011).

In the JRLB area, the soil under pastures or palm forests presented a
higher SOM content and showed the influence of soil use on SOM contents.
As expected, slightly higher values for SOM in sediments were recorded
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Tree Diagram using Ward’s method and Squared Euclidian distances
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Figure 5. HAC (Dendrogram) with all data obtained from the quantitative determi-
nation of metals in soils (a) and estuarine sediments (b) from the JRLB.
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in the sampling sites on the riverside covered by mangroves, in the Fortim
area. Mangrove ecosystems are largely responsible for the retention of OM
of continental origin (Prasad & Ramanathan, 2009).

Metal contents in soils are within the range of natural soils in Brazil (Andersen
et al., 2002; Fadigas et al., 2002; Campos et al., 2003; Zhenli et al., 2005;
Fadigas et al., 2006; Biond, 2010). The metal content variations, showed
in Fig. 3, may be related to different soil composition and a differentiated
soil use and that physical and chemical soil characteristics are important with
regard to metal retention. However, between different soils types (Fn, Qn,
RYA, and Sg) subjected to anthropogenic activities, as identified in the SF,,
SF,, SF,, SF,, SF,, Sl,, S, Sl,, SI., SL,;, Sl,., SI,,, and SI,. sampling
sites, only soils with higher Fe and Mn contents presented high trace metal
contents. The importance of natural contributions relative to soil type con-
firmed that the metals (Cu, Cr, Ni, Pb, and Zn) contents are mainly natural.
This behavior is in agreement with those reported by Fadigas et al. (2006),
where natural contents of elements are affected by the content of Fe and
Mn and are therefore associated with geochemical processes, reflecting the
mild human impact over soils as well as confirming the estimated emissions
of metals to the region performed by Lacerda & Sena (2005).

The metals contents in estuarine sediments were higher than in soils
(Figs. 3 and 4). This could be an indicator that although natural sources
contributed mostly to the trace metal flux to the estuary, the physical-chemical
conditions of this region changes the metals geochemical partitioning and
promotes a higher retention in the sediments. These conditions probably have
enhanced the importance of OM as a major geochemical carrier.

Metal adsorption on organo-clay particles is likely favored by high water
salinity, which enhances clay minerals flocculation/deposition, and/or by
a high sediment pH, which increases the number of available adsorption
sites. In this study, water salinity ranged between 0.1 and 0.2, whereas pH
varied from 7.0 to 8.0, indicating a potential pH influence on flocculation
and deposition processes, since SOM is the major geochemical carrier of
metals in the estuary. However the negative correlations between Al and
the other metals suggest that clay particles do not act as important sinks in
the estuarine sediments.

The correlation matrix presented in Tables 3 and 4, show that Fe and Al
presented significant correlations with the other metals in soils, suggesting a
similar mineralogical origin, for example Cr, Zn, Cu, Fe, and Al. Aluminum
and iron have been widely used as normalizing elements (Aloupi, 2001). In
this case, Al content indicates that the main components of the fine fraction
of soils are probably aluminum-silicates with which mainly Cu and Zn are
associated (Fig. 5a). In addition, the correlation matrix also suggests that
a strong positive correlation exists between Cu, Cr, Zn, and Ni in soils and
estuarine sediments, The correlation values pointed to an increase from soil
to sediments, confirmed by the dendrograms (Figs. 5a and 5b) showing
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significant changes in the geochemical partitioning among metals and metals
and SOM from soils to the estuarine sediments matrixes. In the estuarine
sediments it is clear that there is a good correlation between trace metals and
SOM, which was not observed in the soils.

The distinct behavior of Pb relative to the other metals and major geoche-
mical carriers in soils and sediments showed that this metal had a different
source and geochemical partitioning and behavior from the other trace metals.

Although metals are linked to SOM in the estuarine sediments, the
characteristic of the SOM determination method showed that this SOM
is easily oxidable, suggesting its origin in the estuarine environment as a
consequence of the discharges of nutrients to the estuarine area previously
observed in others studies, which resulted in dense algae blooms in the
estuary; this autochthonous organic material seems to be the major carrier
of trace metals to sediments as well as the major compartment responsible
for metal accumulation in these sediments. To better understand the con-
nections between an easily oxidable organic matter and metals transport
and accumulation in the estuarine environment other complementary studies
have to be done.

CONCLUSION

In the studied environment, trace metal contents in soils of the lower
basin of the Jaguaribe river showed that Cu, Cr, Ni, Pb, and Zn are in the
same range found in non-contaminated soils in Brazil and worldwide. The
highly significant correlation between all analyzed metals in the soil samples
strongly suggests their common origin. Associations of these metals with Al
and Fe indicate that Al and Fe oxyhydroxides are the main carriers of metals
in the studied soils.

Trace metal contents in the estuarine sediments were higher than those
in soils. There is evidence that this area acts like a geochemical barrier for
trace metals, preventing them from reaching the sea. Organic matter, pro-
bably produced within the estuary, is the major parameter involved in metal
sedimentation processes. Finally, no evidence of significant anthropogenic
metal inputs to the regional soils and sediments were observed in the JRLB.
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Resumen: En el presente estudio se evalué el contenido de hidrocarburos
aromaticos policiclicos (HAP) y metales pesados (Cd, Cr, Pb, Ni) en sedimentos
de la laguna de Tampamachoco (Veracruz, Norte del Golfo de México), como
parte de un proyecto multidisciplinario cuyo objetivo general fue realizar un diag-
noéstico integral de la calidad ambiental y valorar el impacto ecolégico y de salud
humana que pudiera existir en este ecosistema costero mexicano y su zona de
influencia. El método empleado para el andlisis de HAP fue el de UNEP/IOC/
IAEA (1992); la cuantificacion e identificacion de estos compuestos se realizod

por cromatografia de gases capilar-espectrometria de masas empleando un
cromatografo de gases Hewlett Packard 5890 serie Il y un HP-GCD 1800A.

La ZHAP mostré niveles promedio entre 0,05 y 3,67 mg.kg! con un
origen principalmente pirolitico, encontrandose en algunos sitios lagunares
hidrocarburos petrogénicos. Las concentraciones de metales tuvieron los
intervalos siguientes (valores en mg.kg!): Cd (0,07-0,41), Cr (10,02-44,89), Ni
(17,85-48,21)y Pb (3,06-15,50). Los resultados fueron menores a los valores
de referencia de calidad sedimentaria internacionales, a partir de los cuales
existe la probabilidad de producir efectos téxicos en organismos benténicos
marinos; con base en este patrén se considera que en el ecosistema estudiado
no existe riesgo ecotoxicolégico por metales e hidrocarburos aromaticos
policiclicos para el bentos y para el consumidor de estas especies.

Palabras clave: Hidrocarburos del petréleo, metales, laguna costera,
Golfo de México.

Spatial distribution of contaminants in sediments of Tampachoco
Lagoon, Veracruz, Mexico

Abstract: In the present study, the presence and concentrations of
polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) and heavy metals (Cd, Cr, Pb, Ni)
were evaluated in sediments from Tampamachoco lagoon, Veracruz, in the
northern of Gulf of Mexico, as part of a multidisciplinary project whose
overall objective was to conduct a comprehensive diagnosis and assess the
environmental quality and ecological impacts on human health that might
exist in this Mexican coastal ecosystem and its catchment area. The meth-
odology employed for the analysis of PAH was the proposed by UNEFPIOC/
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IAEA (1992). The identification and quantification of these compounds
was performed by capillary gas chromatography-mass spectrometry using
a gas chromatograph Hewlett Packard 5890 series Il and HP-GCD 1800A.

SPAH showed the average levels between 0.05 and 3.67 mg.Kg! with a
mainly pyrolytic origin, being in some places dominated by petrogenic hydro-
carbons. The metal concentrations were the following ranges (mg.Kg! values):
Cd (0.07-0.41), Cr(10.02-44.89), Ni (17.85-48.21) and Pb (3.06-15.50). The
results of both pollutants showed concentrations below the international
reference values for sediment quality, from which there is likely to produce
toxic effects on marine benthic organisms, and therefore, it is considered that
ecotoxicological risk does not exist in the studied ecosystem either by metals
or polycyclic aromatic hydrocarbons to the benthos and human health.

Key words: Petroleum hydrocarbons, heavy metals, coastal lagoon,
Gulf of Mexico.

INTRODUCCION

Los humedales costeros comprenden diversos ambientes tanto naturales
como artificiales que se caracterizan por estar temporal o permanentemente
inundados por agua dulce, estuarina o salina e incluyen las regiones costeras
con una profundidad no mayor a los seis metros. Bajo esta definicion quedan
comprendidos los ecosistemas que son considerados como los méas produc-
tivos del planeta: Manglares, lagunas costeras, praderas de pastos marinos y
arrecifes de coral. Estos héabitats tienen flora y fauna exclusivas, con una gran
variedad de especies de crustaceos, moluscos, peces, insectos, aves, reptiles y
mamiferos. La principal razén por la cual el ser humano es atraido hacia los
ambientes costeros es el acceso a bienes y servicios a partir de los recursos
naturales, la recreacién vy la calidad de vida. Asi, la destruccién vy alteraciéon
de los sistemas costeros, no solamente vulnera y altera a los ecosistemas,
también trae costos econémicos y sociales muy elevados.

El sistema lagunar de Tampamachoco (Norte del Golfo de México) por sus
caracteristicas y valor ecolégicos forma parte de los sitios RAMSAR; ha estado
sometido a diversas presiones ambientales entre las que destacan cercania a la
termoeléctrica, basureros a cielo abierto o escurrimientos de aguas residuales
urbanas y agropecuarias que llegan a la laguna mediante el rio Tuxpan, caudal
navegable con actividad portuaria intensa, ademas de la pesca y de recibir,
debido a su ubicacién geografica, las descargas atmosféricas provenientes del
Sur (donde existen complejos industriales relacionados con la industria petrolera)
y del Océano adyacente donde existen plataformas de exploraciéon petrolera.
De esta forma, la alta vulnerabilidad del area de estudio, asi como el riesgo
de transferencia de sustancias peligrosas hacia las comunidades locales (que
incluyen en su dieta alimentos costeros provenientes de esta laguna) han hecho
imperativo evaluar la calidad ambiental del ecosistema, incluyendo en esta
diagnosis el registro del contenido de hidrocarburos y metales sedimentarios.
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Area de estudio

La laguna de Tampamachoco y los esteros de Tumilco y Jacome se encuen-
tran en la Regién Huasteca del Estado de Veracruz, en la Llanura Costera
del norte del Golfo de México; se ubican entre los 20° 58’ 15 - 21° 05’ N
ylos 97° 20 30" - 97° 24’ W con una superficie de 1,500 ha (Fig. 1). Esta
bordeada de manglares pertenecientes a las cuatro especies que existen en
México (Rhizophora mangle, Laguncularia racemosa, Avicennia germinans,
Conocarpus erectus). Cuenta con una gran riqueza de especies de peces; se
han reportado aproximadamente 179 (Pérez-Hernandez y Torres-Orozco,
2000) de las cuales sobresalen por su valor comercial rébalos (Centropomus
paralellus, C. pectinatus), jureles (Caranx hippos), mojarras (Eugerres plu-
mieri), lisas (Mugil curema), pargos (Lutjanus griseus) v tilapias (Oreochro-
mis niloticus); ademas, existe la pesca y comercio del ostién (Crassosstrea
virginica) cuya abundancia ha disminuido en los ultimos afos.

Metodologia

Las tomas de muestras se realizaron en las épocas climaticas contrastantes
para esta region costera del Golfo de México; esto es, secas (Marzo, 2009 y
Junio, 2010) y lluvias (Agosto, 2009). Los sedimentos superficiales se obtu-
vieron por medio de una draga van Veen de acero inoxidable y recubrimiento
epoxico de 4 L de capacidad en una red de 7 estaciones (Fig. 1).
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Q{; G@LFO DE
(35 EXICO

OCEANO
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0 0 1000km
.

20.9 ‘ : :
97.38 97.35 97.32

Longitud O

Figura 1. Localizacion y puntos de colecta del ecosistema Tampamachoco-Tuxpan
en el norte del Golfo de México.
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Hidrocarburos Aromadticos Policiclicos (HAP)

El método utilizado para el analisis de sedimentos costeros fue el de UNEP/
IOC/IAEA (1992), el cual consiste basicamente en una extraccién organica
en equipo Soxhlet con hexano:cloruro de metileno, una limpieza del extracto
en columnas de silica y alimina, v el analisis instrumental por cromatografia
de gases y su confirmacion por espectrometria de masas para la identificacion
y cuantificacion de los 16 HAP prioritarios: Naftaleno (NAF), Acenaftileno
(ACE), Acenafteno (ACEN), Fluoreno (FL), Fenantreno (FEN), Antraceno
(ANT), Fluoranteno (FLU), Pireno (PIR), Benzo(a)antraceno (BaA), Criseno
(CRI), Benzo(b)fluoranteno (BbF), Benzo(k)fluoranteno (BKF), Benzo(a)pireno
(BaP), Indeno(123-cd)pireno (IP), Dibenzo(ah)antraceno (DahA) y Benzo(ghi)
perileno (BghiP); los controles de calidad incluyeron blancos, material de
referencia (IAEA-417) y muestras adicionadas con estandares deuterados; el
porcentaje de recuperacion varié entre 85y 105 % y el limite de deteccion
fue de 0,01 mg.kg.

Metales

Las técnicas analiticas para cuantificar los metales en los sedimentos
superficiales fueron las establecidas por y Agemian y Chau (1976) modifi-
cada por Rantala y Loring (1975), Malo (1977) y Paez-Ozuna (1988), la cual
consistié en la digestién acida con HNO, ultrapuro a 110 °C en sistemas
cerrados de descomposicion miiltiple (bombas de PTFE) a 100 °C durante
18 h. Se realiz6 una centrifugacién vy filtracién, aforando a un volumen final
de 30 mL. El control de calidad incluyé blancos y materiales de referencia.
El analisis instrumental se realizé con un Espectrofotometro de Absorcion
Atémica/Emisiéon de Flama (Shimadzu Mod. AA-630-12) con lampara de
catodo hueco, empleando curvas de calibracién de estandares certificados
para cada uno de los metales.

RESULTADOS Y DISCUSION

En la Fig. 2 se presentan los resultados obtenidos de la ZHAP para los
tres muestreos de sedimentos en los siete sitios fluvio-lagunares del ecosistema
Tampamachoco-Tuxpan en el norte del Golfo de México. Existio heterogenei-
dad en el comportamiento de estos hidrocarburos sin encontrar diferencias
significativas entre los datos de 2009 y 2010 (p>0,05). Las concentraciones
registradas en la época de secas en marzo 2009 estuvieron entre 0,1 (sitio 3)
v 3,1 mg.kg'! (sitio 6) con un patrén heterogéneo ya que el 57 % de los punto
de muestreo presentaron valores >0,5 mg.kg'! y el resto fue < 0,4 mg.kg?;
comparativamente, en la estaciéon climatica de lluvias de ese mismo afio se
observé que en la mayoria de los sitios lagunares aumentaron las concen-
traciones de poliaromaticos sedimentarios; la clara excepcién fue el punto 6
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localizado en el area de interaccién laguna/rio/mar hacia la desembocadura
del ecosistema en el Golfo de México, ya que la SHAP disminuy6 aproxi-
madamente cuatro veces respecto al registro anterior (3,1 vs 0,80 mg.kg);
los puntos de recolecta restantes (sitios 2 y 4) tuvieron niveles cercanos a
los registrados en secas, manifestandose un patrén constante en estas areas
especificas como son la influencia de la Central Termoeléctrica Presidente
Adolfo Lopez Mateos (CTPALM) sobre el punto 2 y los escurrimientos de
las tierras de cultivo aledanas sobre el sitio 4 (Fig. 1). En secas (Junio 2010)
se encontré un comportamiento irregular; los sitios 1, 3, 5y 7 tuvieron una
SHAPs mayor que la observada en Marzo 2009, mientras que para los puntos
2, 4 y 6 el patrén fue inverso.

Para valorar el posible riesgo ambiental derivado de la presencia y la
concentracién de este grupo de contaminantes organicos persistentes en
los sedimentos costeros se consideraron los criterios de calidad sedimentaria
internacionales establecidos para evaluar dafno benténico debido a la toxicidad
intrinseca contenida en esta matriz ambiental; los utilizados fueron la concen-
tracién umbral TEL o ISQG (Threshold Effects Level o Iterim Sediment
Quality Guidelines por sus siglas en inglés) v la concentracién a partir de la
cual es probable que se ocasionen efectos deletéreos a la comunidad benténica
ERL (Effects Range Low por sus siglas en inglés), cuyos valores respectivos
para la ZHAP son 1,68 y 4,02 mg.Kg! (Long et al., 1995; CCME, 1999;
Buchman, 2008). Como puede observarse en la Fig. 1 sélo existieron dos
sitios que superaron el valor umbral TEL, el 6 en Marzo 2009 y el 7 en
Agosto de ese mismo afno; este tltimo fue similar al criterio ERL, lo que
significa que en este punto fluvial existe mayor probabilidad de riesgo para
la comunidad del bentos.

Con los datos individuales de HAP, se estimaron los diversos indices
recomendados en la literatura reciente para obtener informaciéon mas
especifica sobre el origen dominante de estos hidrocarburos (Budzinsky et
al., 1997, Soclo et al., 2000; Yunker et al., 2002; De Luca et al., 2005;
Boonyatumanond et al., 2006; Arias et al., 2010; Ponce et al., 2012). En
la Tabla 1 se presentan estas relaciones, asi como el grado de contamina-
cién (Maliszewska-Kordybach, 1996) y la antigiiedad de la misma (Cai et al.,
2007; Ping et al., 2007).

Los HAP encontrados en los sedimentos provenientes de la colecta
de secas en Marzo 2009 tuvieron un origen mixto con tendencia hacia la
pirogénesis, excepto en el sitio 1 localizado en el area norte de la laguna
Tampamachoco, ya que ahi fue mas evidente un componente petrogénico;
no pudieron obtenerse los indices en los puntos 3 (centro lagunar) y 7
(rio Tuxpan) ya que los compuestos necesarios para estimarlos no fueron
detectados (<0,01 mg.kg?).

En contraste, los HAP registrados en lluvias durante Agosto 2009 tuvieron
una génesis dominante del petréleo, ya que solamente los sitios 2 (central
termoeléctrica) y 6 (zona de interaccién laguna/rio/mar) presentaron un
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Figura 2. Distribucién espacial y temporal de los HAP en sedimentos del ecosistema
costero Tampamachoco-Tuxpan en el norte del Golfo de México.

origen pirolitico y en la zona central de la laguna hubo una mezcla con
tendencia hacia la pirdlisis. Para las secas del ciclo anual siguiente en Junio
2010 se present6 una mayor heterogeneidad en los origenes de este grupo
de hidrocarburos, ya que tres sitios mostraron dominio de los piroliticos (1, 3
y 7), dos fueron mixtos sin ninguna tendencia clara (4 y 6) y dos mas tuvieron
rasgos petrogénicos mayoritarios (2 y 5).

El comportamiento de los origenes descrito anteriormente denota una gran
variabilidad en los factores que intervienen en la composicion del ensamblaje
de HAP acumulados en los sedimentos costeros. Se ha reportado que la
abundancia de HAP formados por 4 y 5 anillos aromaticos en sedimentos
lagunares estuarinos recientemente depositados es la tipicamente encon-
trada en las particulas atmosféricas; son comunes a existir en los aerosoles
de las areas urbanas y pueden llegar al ambiente acuético por la erosién del
suelo, el depdsito atmosférico, los efluentes urbanos e industriales (Wu et al.,
2003). Los HAP pueden ser fotooxidados, ademas de su posible degradacion
microbiana que ocurre en la columna de agua y en los sedimentos, dando
como resultado distintos patrones de biodisponibilidad hacia los organismos
pelagicos y benténicos (Hartmann et al., 2004).
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Al considerar el contenido total de poliaromaticos (EHAP) se puede clasificar
el ambiente de depdsito en varias categorias dependiendo de la magnitud de
este valor (Maliszewska-Kordybach, 1996); los sitios considerados altamente
contaminados (>1,0 mg.kg!) fueron, para cada una de las colectas, 6 (Marzo,
2009), 5y 7 (Agosto, 2009) y 6 (Junio, 2010); es decir, el area de salida
de la laguna Tampamachoco, propiamente la zona estuarina y el punto de
ubicado en el rio fueron los identificados con mayor acumulacién y riesgo.

Se pudo observar una tendencia hacia la categorizaciéon de contaminado
(0,6-1,0 mg.kg!) en el norte lagunar a partir de la central termoeléctrica ahi
existente (Tabla 1). Es interesante conocer la antigiiedad del ensamble de
los HAP, ya que proporciona informacién sobre aportes recientes que deben
regularse y controlarse. Larelacion R, , se obtiene al considerar el numero
de anillos bencénicos que constituyen las moléculas de los hidrocarburos
detectados (Cai et al., 2007; Ping et al., 2007) y para los sedimentos evalua-
dos en este trabajo se obtuvo que sélo los pertenecientes a los sitios 2, 3y 4
colectados en Junio 2010 tuvieron una relacién >1,0, lo que significa que la
contaminacién por HAP es reciente y hubo un dominio de los hidrocarburos
de menor masa molecular (Tabla 1).

Se probaron las relaciones estadisticas entre la THAP v el contenido de
materia organica (MO), la sefal isotépica del carbono la textura sedimentaria
para las tres colectas realizadas y no se obtuvieron datos significativos en
ningtin caso (p>0.05). Sin embargo, existieron microambientes evidenciados
por los valores de materia organica, sedimento fino y mayor contenido de
HAP en las estaciones 2 y 6 en Marzo 2009 con limos dominantes, =5,0 % de
MO y un contenido total de estos hidrocarburos entre 1,18 y 3,08 mg.kg™,
respectivamente; en Agosto del mismo afio los niveles de MO disminuyeron
(1-3 %) y sé6lo en el sitio 1 (norte lagunar) se reunieron las condiciones de
relacion directa, ya que el sedimento fue limoarcilloso, la MO fue la mayor
para esa época (3,0 %) y presenté altos niveles de HAP (1,07 mg.kg!). En
las secas de Junio 2010 se incrementé el contenido de MO y nuevamente
el punto 6 (desembocadura e influencia marina) con sedimentos lodosos y
2,33 % de MO tuvo el mayor nivel de HAP con 1,13 mg.kg!. Este com-
portamiento puntual es importante destacarlo debido a que frecuentemente,
el anélisis estadistico global puede enmascarar condiciones especificas de
sitios con condiciones de riesgo que deben ser atendidos directamente.

Los HAP son considerados contaminantes ambientales prioritarios por
diversas organizaciones internacionales como el Consejo Canadiense de
Ministerios del Ambiente (CCME), la Agencia de Proteccion Ambiental de
los Estados Unidos de Norteamérica (USEPA), la Agencia Ambiental Europea
(EEA), el Consejo Ambiental de Australia y Nueva Zelanda (ANZEC), entre
otras. Estos compuestos tienen el potencial de formar derivados altamente
cancerigenos y mutagénicos como los dioles y los epéxidos, de ahi el gran
interés en los ultimos afos por registrar sus niveles, origenes y destinos den-
tro de los ambientes acuaticos (Soclo et al., 2000; Notar et al., 2001). Al
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identificar confiablemente los 16 HAP ambientalmente prioritarios se puede
conocer el perfil molecular dominante en los sedimentos costeros evaluados;
en la Fig. 3 se presentan los datos de este comportamiento, asi como aquellos
considerados cancerigenos potenciales y reales por la IARC (International
Agency for Research on Cancer, por sus siglas en inglés), ya mencionados
y las dos referencias de calidad sedimentaria.

Criseno (0,65+1,09 mg.kg'), benzo(a)antraceno (0,12+0,22 mg.kg!) y
dibenzo(ah)antraceno (0,07+0,10 mg.kg!) mostraron las mayores concen-
traciones promedio de HAP para muestras del afio 2009. Los dos primeros
pertenecen al grupo 2B de la IARC, mientras que el tercero forma parte del
2A con mayor cimulo de evidencia cientifica acerca de su participaciéon en
los procesos de carcinogénesis. Cabe senalar que el benzo(a)pireno no fue
detectado en este afio de estudio (<0,01 mg.kg).

Los datos obtenidos para 2010 mostraron un patrén diferente; los HAP
con niveles promedio mas altos fueron dibenzo(ah)antraceno (0,13 =0,12
mg.kg?), fluoreno (0,08 +0,04 mg.kg?) y criseno (0,06 0,06 mg.kg?).
Particularmente la concentracién del dibenzoantraceno fue el doble de la
registrada en el afio anterior, mientras que para el criseno se observo el
comportamiento inverso; asi, su promedio disminuyé un orden de magnitud
y se repitié el hecho de presentarse dentro de los hidrocarburos dominantes
(aquellos con caracteristicas cancerigenas).

HAPs cancerigenos
potenciales 2009
[T HAPs cancerigenos
potenciales 2010

NAF ACE ACEN FL FEN ANT FLU PIR BaA CRlI BbF BkF BaP IP DahA BghiP

Figura 3. Perfil molecular y HAP potencialmente cancerigenos en sedimentos del
ecosistema costero Tampamachoco-Tuxpan en el Norte del Golfo de México.

Comparativamente con los criterios internacionales de calidad sedimen-
taria los registros de 2009 de benzo(a)antraceno superaron la concentracion
umbral TEL (0,08 mg.kg?) y los de criseno y dibenzo(ah)antraceno, fueron
superiores al ERL (0,38 y 0,06 mg.kg!, respectivamente). En relacion a las
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muestras de 2010 los hidrocarburos de menor masa molecular (acenaftileno
y acenafteno) tuvieron promedios superiores a las concentraciones umbral
TEL (0,006 y 0,007 mg.kg!) ERL (0,04 y 0,02 mg.kg?); particularmente el
dibenzo(ah)antraceno por encima de ambos criterios de forma mas evidente
que en el 2009 (Fig. 3).

Los resultados de la ZHAP en sedimentos del ecosistema costero Tampa-
machoco-Tuxpan, fueron comparados con los valores reportados por Botello
y Calva (1998) para la misma area. Los datos obtenidos por estos autores
fueron mas altos que los encontrados en este estudio, ya que tuvieron un
promedio de 4,48 +1,84 mg.kg', con un maximo de 9,39 mg.kg! en la zona
de influencia de la central termoeléctrica, mientras que en este trabajo para
secas 2009 fue de 0,86 +1,04 mg.kg?! (méaximo 3,08 mg.kg?) y en lluvias
de 1,14 +1,18 mg.kg! (méximo 3,67 mg.kg!) y finalmente para 2010 fue
de 0,66 +0,33 mg.kg! (méaximo 1,13 mg.kg).

La distribucién espacial mostrd que la concentracién minima registrada durante
1990 fue de 0,67 mg.kg! en el &rea norte de la laguna y en este sitio los datos de
2009-2010 fueron mayores; Botello y Calva (1998) reportaron mayor diversidad
de hidrocarburos, incluyendo al benzo(a)pireno considerado cancerigeno para
humanos, detectado especificamente en el sitio lagunar que tiene influencia de
la termoeléctrica; en contraste, en este estudio no se detectd este carcindgeno
(<0,01 mg.kg?). Botello y Calva (1998) también mencionaron que el area de la
desembocadura de la laguna en el rio Tuxpan reflejé un patrén industrial y de
trafico maritimo en la composicion, presencia y niveles de HAP, comportamiento
que también fue registrado en los resultados 2009-2010. Existi6é coincidencia
en las fuentes dominantes detectadas en ambos trabajos, que fueron de tipo
piroliticos con un componente menor de caracter petrogénico.

METALES

Cadmio

La distribucién temporal del Cd en los sedimentos fue homogénea durante
las tres épocas de colecta. Los valores fluctuaron entre 0,07 y 0,41 mg Cd.kg™!
con una media de 0,20 +0,08 mg Cd.kg!. Las concentraciones altas se pre-
sentaron en las estaciones del rio del Tuxpan (6 y 7) tanto en las épocas de
lluvias como en la de secas; presentando un comportamiento relativamente
uniforme, con excepcion de la colecta de Junio del 2010 donde el nivel dis-
minuy6 en 33 % (Fig. 4); los puntos 6 y 7 tiene una influencia significativa
de las descargas de la ciudad de Tuxpan (Fig. 1).

El menor valor fue de 0,07 mg Cd.kg!; se presenté en el punto 4 durante
la época de lluvias (Agosto de 2009), ubicado frente a las instalaciones de la
Central Termoeléctrica Presidente Adolfo Lopez Mateos. Las estaciones 3 (0,19
mg Cd.kg?) v 5 (0,25 mg Cd.kg!) mostraron valores semejantes durante los
tres muestreos y muy cercanos a la media que fue de 0,20 mg Cd.kg™ (Fig. 4).
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Figura 4. Variacion estacional de Cd en sedimentos superficial del ecosistema costero
Tampamachoco-Tuxpan en el Golfo de México.

Al igual que los hidrocarburos aromaticos policiclicos en los resultados
obtenidos de metales se utilizaron los valores propuestos por Long et al. (1995)
para tener una referencia y poder ser comparables. Las concentraciones de
Cd durante los tres muestreos se presentaron muy por debajo de los indices
de minimos y maximas condiciones adversas para algunos organismos que
habitan en el bentos, que son ERL con 1,2 mg Cd.kg! y ERM con 9,6 mg
Cd.kgt.

El Cd en los sedimentos superficiales se registré por debajo de los reportados
para otras lagunas costeras mexicanas, como son las lagunas de Mandinga,
Salada y Tamiahua (Estado de Veracruz) con concentraciones de 2,2 mg
Cd.kg?!, 1,09 mg Cd.kg!y 6,21 mg Cd.kg! respectivamente (Guzman et
al., 2005) y para las lagunas el Yucateco, Mecoacan y el Limén (Estado de
Tabasco) con 2,23 mg Cd.kg?!, 2,46 mg Cd.kg!y 3,22 mg Cd.kg! (Villa-
nueva y Botello, 2005).

Cromo

La distribucién del Cr total fue homogénea para los tres muestreos reali-
zados en la laguna. Los valores mas altos se registraron en las estaciones 2,
6y 7 (44,1 mg Crkg!, 42,8 mg Cr.kg!y 40,4 mg Cr.kg?!). Dichas puntos
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se ubican en la parte norte de la laguna, cerca de la desembocadura y sobre
el rio Tuxpan respectivamente. La distribucién espacial fue muy similar al
porcentaje de materia organica, mostrando una alta correlacion entre ambos
parametros. Un posible aporte de este metal son los canales de navegacién
(el Viejo y el Nuevo), ya que alrededor de éstos hay una gran cantidad de
mangle, lo que provoca que se concentre mayor cantidad de materia organica
y, por consiguiente, algunos metales como el Cr. Es importante destacar que
el aporte de este metal hacia la laguna también proviene de las embarcacio-
nes cercanas que se encuentran en mal estado, por el 6xido acumulado en
el casco de las lanchas.

El intervalo de concentraciones fue de 10,0 mg Cr.kg! a 44,9 mg Cr.kg!
con una media de 34,4 +7,99 mg Cr.kg'; la variacion fue menor en las tem-
poradas de secas y lluvias del afio 2009. Los valores menores se observaron
alrededor de los puntos 3 (34,1 mg Cr.kg?) y 4 (33,1 mg Cr.kg?) ubicados
al centro de la laguna (Fig. 1); éstos se encontraron muy cercanos al valor
de la media obtenida para éste metal (Fig. 5).

Al igual que el Cd las concentraciones de Cr se encontraron por debajo
de los limites ERL y ERM (81 y 320 mg Cr.kg! respectivamente).

| ERL 81 (Long et al, 1995)

65 EEEE MZO 2009
60 | EEEE AGO 2009
JUNIO 2010

Estaciones

Figura 5. Variacion estacional de Cr en sedimentos superficial del ecosistema costero
Tampamachoco-Tuxpan en el Golfo de México.
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Al comparar los resultados obtenidos en el presente estudio con los
reportados por Rosales et al. (1986) para las lagunas del Ostion y Alva-
rado (140,7 mg Cr.kg!y 159,7 mg Cr.kg! respectivamente), asi como el
realizado por Guzman et. al. (2005), para la laguna de Tamiahua (26,4
mg Cr.kg?) ubicadas en el Estado de Veracruz y con el estudio reportado
por Villanueva y Botello (1992) en las lagunas dJuliva (223 mg Cr.kg?) y
el Yucateco (64,1 mg Cr.kg!) ambas en el Estado de Tabasco; se observo
que los valores estuvieron muy por encima y/o semejantes a los valores
reportados en el presente estudio. Es importe mencionar que las lagunas
reportadas para el estado de Tabasco se encuentran ubicadas en un area
donde hubo manejo y extraccion de petrdleo.

Niquel

Los valores del Ni no han mostrado un cambio significativo durante los
anos 2009y 2010. Presentaron una distribucién muy homogénea durante los
tres muestreos. En Junio del 2010 se registraron las mayores concentraciones
en las estaciones 2y 7 (48,2 mg Ni.kg! y 45,7 mg Ni.kg'), mientras que los
niveles mas bajos fueron en el punto 4 (17,8 mg Ni.kg?). Los valores de los
puntos 1 y 6 estuvieron muy cercanos al valor de la media que fue de 36,8
mg Ni.kg. El punto 5 coincidié con el valor de 39,5 mg Ni.kg!. El intervalo
de concentraciones fluctué entre 17,9 mg Ni.kg! v 48,2 mg Ni.kg! con una
media de 37 +6,22 mg Ni.kg! (Fig. 6).

Las siete estaciones analizadas durante los tres muestreos se registraron
por arriba del valor ERL (que es de 20,9 mg Ni.kg!), con excepcién del
punto 4 (10,0 mg Ni.kg!); sin embargo, dichas estaciones se encontraron
por debajo del ERM (51,6 mg Ni.kg!, Fig. 6), valor donde ocasionalmente
se presentan condiciones adversas para algunos organismos que habitan

en el bentos, como algunas especies de peces y crustaceos (Long et al.,
1995).

El estudio realizado por Villanueva y Botello (1992) en la zona costera
de Veracruz, mostraron valores de 73,4 mg Ni.kg?, 47,8 mg Ni.kg?, 61,4
mg Ni.kg? v 50,7 mg Ni.kg!, para las lagunas Sontecomapan, Alvarado,
Mancha y Ostién respectivamente, por lo que el complejo lagunar Tam-
pamachoco — rio Tuxpan se encuentra menos impactado que las lagunas
de Sontecomapan y Mancha. Por otro lado, Guzmén et al. (2005) repor-
taron valores entre 72,3 mg Ni.kg? v 59,2 mg Ni.kg! para las lagunas
Mandinga y Tamiahua respectivamente. Por lo que se puede inferir que las
concentraciones de Ni en los sedimentos de la laguna de Tampamachoco,
ademas de ser de origen litogénico, las fuentes antropogénicas que aportan
dicho metal al sistema lagunar son las descargas de las aguas residuales de
la ciudad de Tuxpan.
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Figura 6. Variacion estacional de Ni en sedimentos superficial del ecosistema cotero
Tampamachoco-Tuxpan en el Golfo de México.

Plomo

La distribucién del Pb total presenté una homogeneidad en Marzo y Agosto
del 2009; en Junio del 2010 aumentd en un orden de magnitud en los puntos
1, 2, 3 y 4. El intervalo de variacién fue entre 3,1 mg Pb.kg' y 15,5 mg
Pb.kg! con un promedio de 7,7 +3,3 mg Pb.kg!. La distribucién también
fue homogénea posiblemente por los aportes de este metal a los sedimentos
desde la via atmosférica. El Pb y Ni registraron la mayores concentraciones
en el punto 2 en Junio del 2010 (15,5 mg Pb.kg?); el punto 5 mostré el
menor valor (8,3 mg Pb.kg?) en esta misma fecha (Fig. 7).

Los puntos 1 y 3 mostraron valores muy cercanos y por encima del valor de
la media, con 11,3 y 12,2 mg Pb.kg! respectivamente. Las concentraciones

del Pb en los siete puntos de analizados se encontraron muy por debajo de los
niveles ERL y ERM de 46,7 vy 218 pg.g?! respectivamente (Fig. 7).

Las concentraciones del Pb respecto a otras lagunas costeras del Golfo de
México, como son Estancia Vieja y Yucateco (97 y 117 mg Pb.kg?; Villanueva
y Botello, 1992) y las reportadas por Guzman et al. (2005) para las lagunas
de Alvarado (27,5 mg Pb.kg!), Mandinga (29,6 mg Pb.kg!) y Tamiahua
(17,4 mg Pb.kg!) presentaron valores mas altos a los que se obtuvieron en
este estudio.
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Figura 7. Variacion estacional de Pb en sedimentos superficial del ecosistema costero
Tampamachoco-Tuxpan en el Golfo de México.

Tabla 2. Limites permisibles de las concentraciones de metales en sedimentos
superficiales (Mg.kg™).

Marzo Agosto Junio NOAA, 1999
Metal Estadistico
2009 2010 TEL AET

Maximo 360 410 260

Cd 676 3000 N
Media 210 220 180
Maximo 44060 44890 40350

Cr 52300 62000 N
Media 38200 31600 33480
Maximo 49960 44230 48211

Ni 15900 110000 E
Media 36580 34250 39490
Maximo 8820 6180 15500

Pb Media 6860 4900 11460 30240 400000 B
Media ND ND ND

TEL: limite umbral de efectos, AET: limite de efectos aparentes, E: Dafio larvas de equinodermos,
B: Dafio en bivalvos, N: Dafio en Neanthes (bioensayos).
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Ademas de los indices ERL y ERM, y de acuerdo a lo establecido en los
datos de la National Oceanic and Atmospheric Administration, (NOAA,
1999), sdlo el Ni reporté valores por encima del limite umbral de efectos,
lo que equivale a las minimas condiciones adversas en el indice ERL. El Cd,
Cr y Pb cuantificados no representan por el momento un riesgo para la
vida acuética del complejo lagunar Tampamachoco - rio Tuxpan, ya que los
valores se encontraron muy por debajo de los limites que podrian dafar a
los organismos acuéticos que habitan en el area (Tabla 2).

CONCLUSIONES

Existieron diferencias significativas con los resultados de HAP sedimentarios
entre las colectas realizadas en 2009 y disminuyeron hacia 2010, mostrando
el patrén siguiente: Secas 2009 > Lluvias 2009 > Lluvias 2010. Los valores
registrados en este estudio fueron menores a los reportados en la década de
los afios noventa.

Se definieron sitios de acumulacion en el area de estudio; la zona norte de
la laguna (con influencia directa de los escurrimientos terrigenos y riberefios)
y la zona sur (con caracteristicas de mayor hidrodindmica y una mezcla mas
intensa con el efecto de la cufia salina marina).

Los HAP individuales mayoritarios fueron criseno, benzo(a)antraceno,
dibenzo(ah)antraceno, fluoreno, acenaftileno y acenafteno; presentaron
concentraciones superiores al umbral establecido para provocar dafo ben-
ténico v, ademas, la presencia de los de menor masa molecular puso de
manifiesto una fuente petrogénica. En contraste, la SHAP fue inferior a los
criterios internacionales de calidad sedimentaria. Se registraron compuestos
de riesgo ambiental, principalmente el dibenzo(ah)antraceno detectado en
la mayoria de las muestras; en 2010 se present6 benzo(a)pireno (sobre todo
en el area sur) con concentraciones menores al umbral de dafio biolégico. El
origen dominante fue el pirolitico, con un componente petrogénico de menor
magnitud (siendo evidente en el sur del ecosistema lagunar).

Las concentraciones de los metales en los sedimentos superficiales
registradas en el anno 2010 no presentaron diferencia significativas a las
del afio 2009, por lo que el complejo lagunar-rio Tuxpan se ha mantenido
muy homogéneo, a excepcién del Pb que aument6 durante la época de
secas del ano del 2010 (principalmente en los puntos 1, 2, 3 y 4, regiéon
donde la circulacion de las masas de agua son lentas, propiciando la acu-
mulacién de dicho metal proveniente de las descargas continentales y de
la via atmosférica).

El enriquecimiento del Ni en el sustrato sedimentario a través del tiempo
sugiere un origen basicamente litogénico, mas que de otra fuente antropo-
génica. La hidrodinamica de la laguna de Tampamachoco, como del rio
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Tuxpan, tiene una funcién fundamental en el comportamiento de los metales
registrados en la misma.

Las concentraciones de Cd, Pb, Cr en los sedimentos se presentaron
por debajo de los limites ERL y ERM de las minimas y méximas condiciones
adversas para organismos que habitan en el bentos.

El orden de enriquecimiento los metales cuantificados en los sedimentos
superficiales fue: Ni > Cr > Pb > Cd.

Por tanto, se concluye que el sistema lagunar no se encuentra impactado
por metales en los sedimentos analizados.
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Resumen: Con el objeto de determinar la deposicion histérica de metales
en la Laguna Inés (rio Uruguay) se colectd un testigo de sedimento de 110 cm
en Septiembre de 201 1. El testigo fue subdividido cada 5-10 cm y se determiné
el contenido de carbono organico total (COT), la composicién granulométrica
y el contenido de metales por espectrometria de absorcién atémica. El testigo
present6 una textura variable en profundidad con predominancia de limos en
los primeros -30 cm (~40 anos segiin tasas de deposicién actuales calculadas
con trampas de sedimento), una fuerte discontinuidad arenosa entre -30 y
-60 cm y predominancia de arcillas, con valvas de Erodona mactroides de
6900 +£100 afios de antigtiedad, debajo de los -60 cm. El COT decrece en
profundidad (2,1 a 1,6 %) debido a la degradacion de la materia organica y
es minimo en el estrato arenoso. Las concentraciones de metales son muy
variables y, con excepcion del Cu, generalmente inferiores a los valores guias de
calidad de sedimentos. Los perfiles de metales en peso seco estéan fuertemente
influenciados por la composicion granulométrica, mostrando concentraciones
relativamente homogéneas en los sectores superior e inferior de textura fina
y una fuerte reduccion en el estrato arenoso. Las concentraciones normal-
izadas por el contenido de finos, arcilla y COT muestran patrones variables
segun el factor de normalizacién, indicando que la distribucion vertical de
metales esta controlada por factores texturales y de contenido organico mas
que por los aportes antrépicos. Los tnicos metales que muestran diferencias
entre superficie y fondo del testigo son el Mn (mayores en superficie) y el Ni
(mayores en el fondo).

Palabras clave: Metales, testigo de sedimento, Rio Uruguay.
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Vertical profiles of metals in sediments of the Uruguay river,
Argentina

Abstract: In order to determine the historical deposition of metals in the
Inés pond (Uruguay River), a 110 cm long sediment core was collected in
September 2011. The core was sectioned at 5-10 cm intervals and analyzed
for total organic carbon (TOC) contents, grain size composition and metals
concentrations by atomic absorption spectrometry. The core exhibits a clear
variation of texture with depth with silt dominance in the first -30 cm (~40
vears according to current deposition rates), a sandy discontinuity between
-30 and -60 cm and clay dominance, with valves of Erodona mactroides
of 6900 = 100 vears below -60 cm. TOC decreases in depth (2.1 to 1.6%)
reflecting organic matter degradation. The mean trace metals concentra-
tions present a high variability and with the exception of Cu, are generally
below sediment quality guidelines. Metal profiles in a dry weight basis are
strongly influenced by grain size composition, with uniform concentrations
in the upper and lower sections dominated by fine material, and a strong
reduction in the sandy intermediate layer. The concentrations normalized
by fine, clay and carbon contents show variable patterns according to the
normalizing factor, reflecting that vertical distribution of metals is controlled
by textural factors and organic content rather than by anthropogenic inputs.
The only metals that show differences between surface and bottom of the
core are Mn (higher content in surface) and Ni (higher content in bottom).

Key words: Metals, sediment core, Uruguay River.

INTRODUCCION

Los metales son introducidos en el ambiente como resultado de procesos
naturales o como contaminantes liberados por actividades humanas. En los
sistemas acuéticos los metales son progresivamente depositados en la super-
ficie de los sedimentos y dependiendo de las condiciones ambientales pueden
actuar como reservorios o fuentes de metales a las aguas subyacentes (Férstner
vy Wittmann, 1983). La composicién granulométrica y el carbono orgénico
son los factores mas importantes que controlan la distribucion de metales
traza en sedimentos (Zhang et al., 2009). Dado que la sedimentaciéon es un
proceso continuo testigos de sedimentos han sido rutinariamente utilizados
para determinar la deposicién histérica de los metales en los ambientes
acuaticos (Tuncer et al., 2001).

El Rio Uruguay, con un largo de 1770 km y un caudal medio de 4600
m?3.seg, transporta ~11x10° t.afio! de material particulado en suspension
(Degens et al., 1991). La planicie de inundacién incluye algunas bahias
costeras como las ubicadas cerca de Gualeguaychii (Provincia de Entre Rios),
que son humedales someros (<1-3 m) y turbios que actian como verdade-
ras trampas de sedimentos finos. En particular, la Laguna Inés incluida en
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el Area natural protegida “Isla Banco de la Inés” <http:/islaines.blogspot.
com.ar>, es un ambiente semi-cerrado conectado al Rio Uruguay sélo por
dos arroyos (Fig. 1).

El objetivo de este trabajo es estudiar la distribucién vertical de metales en
sedimentos de este ambiente alejado de grandes centros urbanos.

MATERIALES Y METODOS

La Laguna Inés (33° 04.719’ S, 58° 17.355" W) esta situada en Gua-
leguaycht, Provincia de Entre Rios (Argentina). El area de la laguna es de
~800 ha y esta conectada con el Rio Uruguay hacia el norte por el Arroyo
Pereyra y con la Bahia Nandubaysal hacia el sur mediante un canal costero
y una zona de bajos fondos (Fig. 1). Se trata de una laguna muy somera
(0,4-2,1 m), con gran cantidad de sélidos en suspensién (20-100 mg.L}),
fondos limo-arcillosos y abundante vegetacién acuatica.

+ 'URUGUAY

4

0

ARGENTINA

Figura 1. Area de estudio y sitio de muestreo en el Rio Uruguay.

El muestreo se realizé en septiembre del 2011 utilizando una embarcacién
neumética y un cilindro de PVC de 200 x 6 cm de didametro para colectar el
testigo de sedimento de 110 cm de longitud. El testigo fue subdividido cada
5-10 cm v analizado para el contenido de carbono orgéanico total (COT; por
combustién catalitica a alta temperatura con un analizador elemental Flash
EA 1112 Thermo Finnigan, CE Instruments), la composicién granulométrica
(tamizado y método de la pipeta; Folk, 1980) y el contenido de metales por
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espectrometria de absorcién atéomica (Thermo Elemental Solaar M5) previa
digestién con aqua regia y H,0, (Hseu et al., 2002). El sistema de control de
calidad incluy® la realizacién de blancos, duplicados y anélisis de material de
referencia certificado (CRM 005-050 RTC) obteniéndose una recuperacién
de 74-98 % para Cr y Zn respectivamente.

La determinacién radiocarbénica en valvas de moluscos presentes en el sec-
tor inferior del testigo fue realizada en el Laboratorio de Tritio y Radiocarbono
(LATYR) de la Universidad Nacional de La Plata (Argentina). Para el analisis
estadistico se utiliz6 el software XLstat (Addinsoft SRL, Paris). Para evaluar las
diferencias entre el sector superior e inferior del testigo se utilizé el test de t de
Student y para identificar tendencias en tiempos recientes se empled analisis de
regresion lineal. En todos los casos, el nivel de significancia utilizado fue p < 0,05.

RESULTADOS Y DISCUSION

Se observan texturas variables en profundidad con predominancia de limos
en los primeros -30 cm (62-77 %), una fuerte discontinuidad arenosa entre
-30 y -60 cm (60-91 %) y predominancia de arcillas debajo de los -60
cm (37-46 %; Fig. 2A). Los primeros -30 cm del testigo representarian un
periodo de acumulacién de ~40 afios de acuerdo a las tasas de sedimentacién
actuales del area (trampas de sedimento: 0,66 cm.afo). La discontinuidad
arenosa sugiere un régimen de transporte extraordinario como crecidas
extremas (p. ej., inundacion de 1941). Los estrato inferiores (60-110 cm)
caracterizados por la abundancia del bivalvo estuarial Erodona mactroides,
con una antigiiedad de 6900 + 100 afos AP (datacion *C) corresponden a
transiciones mixohalinas de la Gltima transgresién marina.

Estos resultados son consistentes con lo reportado para las costas uruguayas
de Tabaré y Las Canas situadas al sur de Gualeguaycht donde muestras de la
misma especie arrojaron edades de 4930 =70y 4550 +60 afos respectiva-
mente (Martinez y del Rio, 2005; Martinez et al., 2006). El COT decrece en
profundidad (2,1 a 1,6 %) reflejando la degradacién de la materia organica
con minimos en el estrato arenoso (0,2-0,3 %; Fig. 2B).

Las concentraciones medias de metales en el testigo (Fe: 34336 +9216 >
Mn: 866 +488 > Zn: 73,3 +21,2 > Cu: 49,4 +20,7 > Cr: 15,6 +6,5 > Ni:
12,3 +4,4 > Pb: 8,4 +4,8 ng.g!) presentan una gran variabilidad (27-57%,
para Fe y Pb respectivamente) y son generalmente inferiores a los valores
guias canadienses de calidad de sedimentos para la proteccién de la biota
acuatica (CCME, 2001). Sélo el Cu supera en el 75 % de las muestras, el
valor guia de calidad de sedimentos (SQG: 35,7 pg.g?).

Los perfiles de metales en peso seco estan fuertemente influenciados por
la composicién granulométrica, mostrando concentraciones relativamente
homogéneas en los sectores superior e inferior donde predominan los mate-
riales finos y una fuerte reduccién en el estrato arenoso intermedio (Fig. 3).
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Figura 2.Composicién granulométrica (A) y contenido de COT del testigo (B).

Con el objeto de evaluar la relevancia de los aportes antrépicos de metales,
en una primera instancia, se compararon las concentraciones en el sector
superior (0-30 cm) e inferior (60-110 cm) del testigo excluyendo el estrato
arenoso (Fig. 3). No se observan diferencias significativas (p <0,05) para
la mayoria de los metales, exceptuando el Mn con valores mas elevados en
superficie, reflejando su preservacién/precipitacién como o6xidos, y el Ni
con valores mas elevados en profundidad donde predominan las arcillas.
Esto sugiere que los aportes de metales han sido relativamente homogéneos
en el tiempo con predominancia de fuentes naturales; las concentraciones
uniformemente elevadas del Cu, que es el tinico que supera los valores guia,
reflejarian su abundancia natural en la cuenca.

Para compensar la variabilidad relacionada con los cambios texturales y el
contenido de COT, y evaluar con mas detalle los perfiles las concentraciones
de los metales fueron normalizadas por el contenido de finos (limos + arcillas),
arcilla y COT. Asimismo, con el objeto de estimar el impacto antrépico se
calcularon los factores de enriquecimiento (FE= (Me/X)_ ./ (Me/X . )
normalizados por el Fe respecto de la corteza superior (Wedepohl, 1995).

Las concentraciones normalizadas muestran patrones variables segtin el
factor de normalizacion elegido reflejando la heterogeneidad en la composicion
granulométrica y el contenido de COT a lo largo del perfil. Las concentracio-
nes normalizadas en el estrato intermedio presentan valores artificialmente
muy elevados debido a los bajos contenidos de limos, arcillas y de carbono
organico. Las normalizaciones por arcilla indican concentraciones significa-
tivamente mas elevadas en la superficie para todos los metales (p <0,05),
mientras que las normalizaciones por finos y por COT presentan un patrén
opuesto con concentraciones mas elevadas en profundidad para la mayoria
de ellos (Zn, Cu, Cr y Ni). El tinico metal que presenta concentraciones nor-
malizadas mas elevadas en los primeros -30 cm es el Mn, confirmando la
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tendencia observada para las concentraciones totales y el rol dominante de
las condiciones redox en la distribucion vertical de este metal (disolucion en
profundidad-difusién-precipitacion en superficie; Sundby et al., 1981). Los FE
calculados son bajos (0,43-3,72 para el Cr y Cu respectivamente) indicando
fuentes naturales predominantes, observandose diferencias significativas para
Mn (enriquecimiento en superficie) y Ni (enriquecimiento en profundidad).

Con el objeto de identificar tendencias en condiciones recientes de sedi-
mentacioén se verifico el ajuste lineal entre la concentraciéon de metales y la
profundidad analizando los sedimentos de los primeros -30 cm (~ 40 afios
seglin datos de trampas). Las concentraciones (en peso seco y normalizadas
en porcentaje de arcilla) de Mn, Zn, Cr y Ni muestran una tendencia creciente
significativa hacia la superficie (p <0,05), lo que podria interpretarse como
un incremento de los aportes en tiempos recientes (Fig. 3). Sin embargo,
al normalizar las concentraciones por finos y COT las tendencia no se man-
tiene para el Zn, Cr y Ni, que muestran una distribucién mas homogénea y
sugiere que el perfil esta controlado por factores texturales y de contenido
organico mas que por los aportes antrépicos. Sélo el Mn continta con la
tendencia creciente corroborando la relevancia de los procesos diagenéticos
como control de este metal.
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Figura 3. Perfiles verticales de la concentracion de metales (ug.kg?) en los sedimentos,
expresados como peso seco y normalizados por finos, arcillas y carbono
organico.
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CONCLUSIONES

Las concentraciones medias de metales en el testigo presentan una gran
variabilidad y, con excepcion del Cu, son generalmente inferiores a los valores
gufas de calidad de sedimentos. Los perfiles de metales en peso seco estan
fuertemente influenciados por la composicién granulométrica mostrando
concentraciones relativamente homogéneas en los sectores superior e inferior
donde predominan los materiales finos y una fuerte reducciéon en el estrato
arenoso intermedio.

La distribucién vertical de metales en sedimentos de sitios con poco
impacto antrépico es controlada por factores texturales (Fe, Zn, Cu, Cr,
Ni y Pb) y por procesos diagenéticos relacionados con la degradacion de
la materia orgénica y los gradientes redox generados (Mn). En ausencia de
aportes antrépicos significativos las normalizaciones aplicadas para compensar
la variabilidad relacionada con los cambios texturales y el contenido de COT
deben ser interpretadas con cautela, debido a que pueden generarse artifi-
cialmente patrones contrastantes segtn el factor de normalizacién elegido.
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Resumen: El rio Pilcomayo, cuya cuenca es compartida por tres paises
sudamericanos, Argentina, Bolivia y Paraguay, presenta aguas con caracter-
isticas extremas en la composicién de los iones mayoritarios y una extrema
variabilidad inter-anual e inter-estacional en el caudal; transporta gran can-
tidad de sélidos en suspension y en su cuenca alta es receptor de efluentes
producidos por la actividad minera. En la presente contribucién, a partir de
los datos de caudal diario (1961-2008) y anélisis de calidad de agua (2003-
2011) del rio en Misién La Paz, Argentina (cuenca baja) se realizé un analisis
hidrolégico e inter-estacional de los principales parametros fisico-quimicos,
incluyendo fraccion total, particulada y disuelta de cobre, cinc, cadmio y plata.
El anélisis de tendencias en el caudal medio anual se realizé por aplicacion
de la prueba de Mann-Kendall. El analisis de diferencias estacionales en los
valores medios de los parametros fisico-quimicos se realiz6 por la técnica
del bootstrapping y posterior calculo de estadistico dm. La especiacion de
los metales en dos fechas con caudales extremos se obtuvo por aplicacién
del Modelo del Ligando Bidtico en modo especiacién. En la serie de tiempo
estudiada el Rio Pilcomayo mostré una tendencia significativa de incremento
en el caudal medio anual originado en un aumento del caudal medio de la
estacion himeda. Los iones mayoritarios, a excepcién del potasio, el pH y la
alcalinidad, mostraron concentraciones superiores durante la estacion seca.
Los sélidos totales en suspension mostraron el patrén opuesto. El mecanismo
determinante del contenido iénico en la cuenca baja del rio Pilcomayo seria
la evaporacién-cristalizacion. Los sélidos en suspension serian los principales
transportadores de metales, siendo el cinc el méas abundante. En casi todos
los muestreos, los niveles totales de cobre, cinc, cadmio vy plata superaron los
Niveles Guia para la Proteccion de la Biota Acuatica propuestos por la Ley
24.051 Argentina. Sin embargo, la concentracién de los metales disueltos
que representa la fraccién mas biodisponible, constituye una proporcién muy
baja del total (0,5-10 %).

Palabras clave: Caudal, metales, estacion seca, estacion himeda.
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Inter-seasonal analysis of Pilcomayo River hidro-chemistry
and hidrology

Abstract: Pilcomayo River catchment area is shared between three
South american countries, Argentina, Bolivia, and Paraguay. Its waters
characterize by its high major ions concentrations, extreme interannual
and interseasonal water discharge variability, very high load of total sus-
pended solids and in its upper basin, toxic waste spills from mine tailings
are deliberately realeased into the river without any previous treatment. In
the present contribution, using daily water discharge data (from 1961 to
2008) and water quality sampling analysis data (from 2003 to 2011) from
Misién La Paz, Argentina (lower basin) an hydrological and interseasonal
analysis of the main water physico-chemical parameters including total,
particulate and dissolved fractions of the metals copper, zinc, cadmium
and silver, was performed. Trend analysis in mean annual water discharge
was performed by application of the Mann-Kendall test. To determine the
existance of an interseasonal variation in the main water quality param-
eters values, the bootstrapping technique was applied and statistics dm
was used to compare differences between the means. The Biotic Ligand
Model was applied in the speciation mode to obtain an estimation of heavy
metals speciation in two selected dates with extreme water discharge val-
ues. Within the time period studied, Pilcomayo River mean annual water
discharge showed a significant increasing trend caused by an increment of
the wet seasons mean water discharge. With the exception of potassium,
pH and alcalinity, major ions showed higher concentrations during the
dry season. Total suspended solids showed the opposite pattern. The main
mechanism which determines Pilcomayo river water major ions composi-
tion in Misién La Paz is evaporation-crystallization during both seasons.
Suspended solids are the main carriers of heavy metals in the river. Zinc
was the most abundant. In almost all water quality sampling analysis data,
total levels of copper, zinc, cadmium and silver exceeded Water Quality
Criteria indicated for each metal in the Argentine Law. Nevertheless, the
dissolved metal concentration, which is the most bioavailable fraction,
represents a very low percentage of the total concentration (0.5-10 %).

Key words: water discharge, major ions, metals, dry season, wet season.

INTRODUCCION

El concepto que un rio es funcién del paisaje por donde fluye va fue
sefialado desde hace tiempo por Margaleff (1960) y Hynes (1975). Los rios
reflejan las interacciones de muchos factores biéticos y abiéticos, siendo el
clima y la geologia las variables forzantes que determinan los patrones de
drenaje (Ward, 1994). En ambientes poco perturbados estas variables definen
por si mismas la estructura y la dindmica fisica, quimica y bioldgica de un
rio. El caudal es un determinante de la estructura de la comunidad en estos
ambientes, ya que se relaciona con la morfologia del canal, los sedimentos,
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el transporte de materia orgénica y nutrientes, y la permanencia del habitat
entre otros (Ward, 1994). Asimismo, las caracteristicas fisicas y la cantidad
y calidad de los constituyentes quimicos mayoritarios de sus aguas estan
condicionadas por procesos como la meteorizacion, el aporte atmosférico,
lavado de suelos, aporte de las aguas subterraneas, entre otros. Sin embargo,
la mayoria de los rios del mundo han sido modificados por la accién directa
e indirecta del hombre. Los disturbios originados operan sobre los ambientes
l6ticos con distintas frecuencias e intensidades, lo cual condicionara el efecto
sobre las comunidades bidticas.

Las diferentes condiciones del régimen hidrolégico que se expresan en el
caudal estan asociadas a importantes variaciones en los principales parame-
tros fisico-quimicos de un rio. Estos parametros, a su vez, tienen una gran
influencia en el funcionamiento de los ecosistemas y en la biodisponibilidad
y toxicidad de distintos contaminantes, entre ellos los metales (Smolders et
al., 2004).

El rio Pilcomayo, tipico rio de tierras aridas, presenta caracteristicas
extremas en la composicién de los iones mayoritarios y una extrema varia-
bilidad inter-anual e inter-estacional en el caudal. Asimismo, transporta gran
cantidad de sélidos disueltos y en suspensiéon y en su cuenca alta es receptor
de efluentes producidos durante la extraccién y procesamiento de diversos
minerales (Medina Hoyos y Smolders, 2005).

Dadas las caracteristicas particulares del rio Pilcomayo el objetivo
de la presente contribucién fue realizar un analisis interestacional de la
hidrologia y de los principales parametros fisicoquimicos en aguas del rio
Pilcomayo, incluyendo fraccién total, particulada y disuelta de los metales
cobre, cinc, cadmio y plata. Asimismo se evalué el posible efecto de las
distintas variables fisico-quimicas sobre la biodisponibilidad v toxicidad de
los metales estudiados.

MATERIALES Y METODOS

Area de estudio

Las nacientes del Rio Pilcomayo se encuentran localizadas en Bolivia a
lo largo del flanco Este de los Andes Centrales a 5.000 m.s.n.m. Fluye con
direccién sudeste unos 670 km hasta alcanzar la llanura chaquena en la
frontera entre Bolivia y Argentina (aproximadamente a 400 m.s.n.m.). Antes
de su desembocadura en el rio Paraguay recorre unos 1700 km formando
la frontera entre Argentina y Paraguay (Fig. 1). En este tramo se convierte
en un rio de llanura. La longitud total del rio Pilcomayo es de 2.426 km y la
cuenca cubre un area de aproximadamente 288.360 km? <www. pilcomayo.
net/web>.
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Figura 1. Mapa de la cuenca del Rio Pilcomayo con la ubicacion del sitio de muestreo
(Mision La Paz, Argentina).

La Cuenca del Rio Pilcomayo se extiende sobre tres paises de Sudamé-
rica: Argentina, Bolivia y Paraguay. La distribucién espacial es Cuenca alta,
media y baja de Noroeste a Sudeste. Un 44% del area total de la cuenca se
encuentra en Paraguay, el 31% en Bolivia y el 25% en Argentina. Se estima
que la poblacién total dentro del area de estudio es de aproximadamente 1,5
millones de habitantes <http;/www.pilcomayo.net/web>.

En los rios la sedimentacién 6 deposicion y acumulacién de los mate-
riales procedentes de la erosién se produce por cambios en el caudal,
en el tirante de agua, en la seccién 6 por una reduccion en la pendiente
y consiguiente reduccién en la velocidad de la corriente. En el caso del
llamado “Pilcomayo inferior”, parece hidrolégicamente desconectado de
la cuenca superior. En ese curso llano (el Chaco de Paraguay y Argentina)
el rio divaga, es decir, no desemboca directamente en el rio Paraguay.
Esto ocurre por la sedimentacion o atarquinamiento, que se ha acelerado
durante el siglo XX.

Cerca de sus nacientes el Rio Pilcomayo escurre a través del Cerro Rico de
Potosi, montana formada por depésitos de plata, cinc, plomo y estafio muy
importantes. La explotacién minera de estos depositos comenzé en 1545,
con una explotacién muy importante de plata. Las minas situadas en el distrito
de El Porco, a 30 km de Potosi, constituyeron los mayores productores de
plata en el siglo XVI. Actualmente, este distrito minero es el mayor productor
de cinc de Bolivia (Hudson-Edwards et al., 2001).
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Desde 1985 se evidencié que el rio estaba siendo progresivamente con-
taminado por las coladas mineras provenientes del distrito minero cercano
a Potosi. Estas coladas, consistentes en residuos de la actividad minera, son
volcadas en los sistemas riberefios en forma accidental o deliberada. En el
afio 1996 se produjo un accidente en la mina El Porco que contaminé el rio
Pilaya y parte del rio Pilcomayo, produciendo una importante mortandad de
peces. Una fuente de contaminaciéon muy importante en la actualidad pro-
viene de los ingenios donde el metal es procesado. Sus efluentes son volcados
en el rio sin ningln tipo de tratamiento previo y desde la introduccion del
método de procesado de trituracién-molienda vy flotacién de los minerales la
contaminacién crénica del Rio Pilcomayo ha crecido constantemente (Smol-
ders et al., 2003). De acuerdo a lo reportado por Medina Hoyos y Smolders
(2005) las particulas de los desechos mineros estan dentro de las condiciones
de régimen erosivo y, por supuesto, también de transporte en la cuenca alta
y media. Asimismo, se observa que en la cuenca baja las mismas particulas
tienen las condiciones de régimen de sedimentacion y deposicién debido a la
escasa pendiente del tramo y consecuente disminucion de la velocidad de flujo.

Caracterizacion hidrolégica

A partir de datos de caudal diario, proporcionados por la Subsecretaria
de Recursos Hidricos de la Nacién (SSRH) vy disponible desde el afio 1961 al
ano 2008, se confecciono el hidrograma del rio Pilcomayo. Asimismo, para
analizar tendencias en los caudales medios anuales y en los caudales medios de
cada estacion en el periodo mencionado, se aplicé la prueba no paramétrica
de Mann-Kendall (MK) segiin la version descrita por Helsel v Hirsch (1992).
Un valor positivo del estadistico Z indica una tendencia en alza, mientras que
un valor negativo indica una tendencia en baja en la serie de tiempo anali-
zada. Las tendencias estadisticamente significativas son informadas con un
nivel de significancia del 3 %. El estadistico Z es usado como una medida de
magnitud de la tendencia o de su significancia; sin embargo, no constituye una
cuantificacién directa de magnitud de la tendencia (Pellicciotti et al., 2007).

Andlisis inter-estacional de los principales pardmetros fisico-quimicos del
rio Pilcomayo

La Comisién Trinacional para el desarrollo de la cuenca del Rio Pilcomayo
(CTN) conjuntamente con la SSRH llevan adelante un programa de monitoreo
de calidad de agua del rio Pilcomayo en Misién La Paz, (Provincia de Salta,
22° 22457 S-62° 31’ 08” O; 254 m s.n.m.) (Fig. 1).

Para determinar la influencia del caudal en la concentracién de los cationes
y aniones mayoritarios en los sélidos disueltos y totales, y en la concentraciéon

de metales totales y disueltos, se utilizaron los datos obtenidos en Misién
La Paz (disponibles del afio 2003 al 2011 provistos por la CTN). Todas
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las determinaciones en el agua se realizaron de acuerdo a APHA, AWWA,
WPCEF (1992). Para el presente trabajo se han seleccionado sélo aquellas
variables que tienen un efecto directo sobre la biodisponibilidad vy toxicidad de
los metales para la biota: Temperatura (T°), pH, calcio (Ca), magnesio (Mg),
cloruros (Cl), potasio (K), sodio (Na), sulfatos (SO,), alcalinidad (Alc), carbono
orgéanico disuelto (COD), sélidos totales en suspension (STS) vy sélidos disueltos
totales (STD). También se utilizaron datos de concentracion total (Me T.) y
disuelta (Me D.) de cobre, cinc, plata y cadmio. El metal particulado (Me P.)
se determiné de acuerdo con la siguiente ecuacion:

MP = (IMT] - [MD])/ STS

Aquellas fechas en las cuales la concentracion del metal fue menor al limite
de deteccion se consideraron no detectables.

Los datos de las variables fisico quimicas se clasificaron en dos grupos,
correspondientes a la estacion seca (Mayo — Octubre) y los correspondientes
a la estacion hiimeda (Noviembre — Abril).

El estadistico dm (Newey y West, 1987; Newey y McFadden, 1994) fue
calculado con el objeto de determinar diferencias significativas entre los valores
medios de cada variable para cada estacién. Este estadistico esta definido como
la diferencia entre las medias X e Y de las series estandarizadas. Debido al
numero limitado de datos disponibles para cada estacion los desvios estandar

de los errores (ESx y ESy), fueron estimados aplicando la técnica Bootstrap
(Efron y Tibshirani, 1993).

El estadistico dm se define de la siguiente forma:

dm=—2"F
JES? +ES ?

donde valores de | dm | mayores a 2 son una indicacién de que las medias
difieren entre si.

La concentracion total de los metales analizados en el rio se compard con
los valores del Nivel Guia para la Proteccion de la Biota Acuatica (NGPBA)
para cada metal en agua dulce indicados en la Ley Nacional 24.051 de
Residuos Peligrosos.

Por tltimo, se seleccionaron dos fechas de muestreo con valores extremos
de las variables fisicoquimicas estudiadas y se aplicé el BLM <www. hydroqual.
com/wr_blm.html> en modo especiacion a las concentraciones disueltas de
los cuatro metales estudiados para obtener una estimacion de la especiacion
de estos metales en tales condiciones extremas.

104



RESULTADOS

Caracterizacion hidrolégica

El hidrograma del Rio Pilcomayo puede observarse en la Fig. 2. El caudal
comienza a incrementarse a partir del mes de Noviembre, llega a su méaximo
en Febrero y disminuye gradualmente alcanzando valores minimos en el mes de
Septiembre. El caudal medio anual en Misién La Paz determinado a partir de
datos de los ltimos 47 afios es 212,1 m3.s!, con un valor maximo de 508,7
m?.s? y un minimo de 77,7 m3.s!. El valor maximo de caudal para el rio en
este punto fue registrado en el mes de Marzo del afio 1984, cuando el caudal
triplicé su valor medio alcanzando 1908 m?3.s?. El valor minimo de caudal
registrado fue de 7,5 m3.s! en el mes de Septiembre del afio 1966 (Fig. 2).
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Figura 2. Hidrograma del Rio Pilcomayo en Misién La Paz (Argentina) para el
periodo 1961-2008. La linea remarcada representa el caudal medio del
rio para cada mes del afo. Las lineas discontinuas representan los caudales
maximos (la superior), y los caudales minimos (la inferior).

En la Fig. 3 puede observarse una aparente tendencia de aumento en el
caudal medio anual en la serie de tiempo estudiada. De acuerdo con el valor
del estadistico Z de la prueba de Mann-Kendall aplicada a los valores del
caudal medio anual (Tabla 1) la tendencia positiva fue significativa (p=0,036).

La evolucién del caudal medio para la estaciéon himeda y la estacién seca
en la serie de tiempo estudiada se muestra en la Fig. 4. Durante la estacién
seca el caudal parece no haber variado considerablemente en el periodo estu-
diado; en cambio, en la estacién hiimeda registré un incremento. De acuerdo
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con el valor del estadistico Z de la prueba de Mann-Kendall aplicada al caudal
medio de cada estacién el caudal medio de la estacion himeda presenté un
incremento significativo para la serie estudiada (p=0,035; Tabla 1). El caudal
en la estacién seca, por su parte, se mantuvo sin variaciones significativas en
el periodo estudiado (p=0,32).

600
500 1
400 1
300 1
200 1
100 1

Caudal medio anual (ms/s)

0
1960 1970 1980 1990 2000 2010

Tiempo (afios)

Figura 3. Evolucién del caudal medio anual del Rio Pilcomayo en Mision La Paz en
la serie de tiempo estudiada (1961-2008).
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Figura 4. Evolucion del caudal medio del Rio Pilcomayo en Mision La Paz en la
estacion himeda (¢) y en la estacion seca (m) para el periodo estudiado

(1961-2008).
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Tabla 1. Valores del estadistico Z de la prueba de Mann-Kendall con sus respectivas
probabilidades de significancia en porcentaje (p %) aplicada a los valores del
caudal medio anual y caudales medios de la estaciéon hiimeda y la estacion
seca para el periodo 1961-2008 en el Rio Pilcomayo.

Caudales z p (%)
Caudal medio anual 2,09 3,67
Caudal medio estacién seca 0,99 32,39
Caudal medio estaciéon himeda 2,11 3,51

Analisis interestacional de los principales pardmetros fisicoquimicos del
Rio Pilcomayo

Los valores de las medias, medianas, desvios estandar (DS), maximos
(Max) v minimos (Min) de los parametros fisicoquimicos seleccionados se
muestran en las Tablas 2 y 3.

En la Tabla 2 puede observarse que el anién con mayor concentracién en
las estaciones hiimeda y seca fue el sulfato y el cation que estuvo presente en
mayor concentracién fue el Na en la estacién seca y el Ca en la hiimeda. En
la estacion seca, siguiendo en abundancia a los sulfatos, se encontraron los
cloruros. Tanto en la estacion himeda como en la estacién seca el ion con
menor concentracion fue el potasio. La concentracion de solidos disueltos
totales se duplicé durante la estacion seca, reflejando las variaciones de los
iones mayoritarios. Los sélidos totales en suspensién aumentaron ocho veces
durante la estaciéon himeda.

De acuerdo con los valores del dm en la Tabla 2, puede observarse
que el caudal, temperatura, Ca, Mg, dureza, sulfatos, cloruros, Na y los
sélidos totales disueltos y en suspensién presentaron variacién interes-
tacional siendo el caudal, la temperatura y los sélidos totales en suspen-
sién superiores durante la estacion himeda. Las variables fisicoquimicas
restantes (calcio, magnesio, dureza, sulfatos, cloruros y Na) mostraron
mayores concentraciones durante la estacién seca. La alcalinidad, pH y
K, por su parte, no mostraron variacién entre estaciones (valores de dm
menores a | 2|). En cuanto al COD no fue posible determinar diferencias
significativas en el valor medio entre estaciones debido al reducido nimero
de datos disponibles.

Aun cuando los valores del estadistico dm son mayores a | 2| para todas
estas variables el valor mismo indica la magnitud de la diferencia entre los
valores medios. Por tanto, puede observarse que las variables que presentaron
un mayor cambio interestacional fueron los sélidos disueltos totales, el Na,
los sulfatos, los cloruros y, en menor medida, el Ca.
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De los cuatro metales estudiados la fraccién total, la particulada y la disuelta
indican que el cinc fue el méas abundante en el rio (en concordancia con su mayor
explotacion en la actualidad en la cuenca alta del Rio Pilcomayo), seguido por
el cobre (Tabla 3). La fraccién particulada de los cuatro metales fue notoria-
mente superior a la disuelta, constituyendo esta ultima un porcentaje entre
0,2-10 % de la concentracién total. De acuerdo con los valores del dm, el
cobre, el cinc y el cadmio presentaron una variacién inter-estacional en la
concentracion total, siendo ésta superior en la estacién himeda. Por otra
parte, la diferencia interestacional en la fraccion particulada fue importante
Gnicamente para el Cd y el Zn, siendo superior durante la estacién seca. La
fraccién disuelta de los cuatro metales no varié apreciablemente entre esta-
ciones (valores del dm < | 2]).

En el caso de la plata la concentracion total, y sobre todo, la concentracion
disuelta en el rio fue no detectable en un gran porcentaje de las fechas de
muestreo en ambas estaciones.

La Fig. 5 muestra los diagramas de Gibbs en los que se graficaron los
sélidos totales disueltos como medida de la salinidad en funcién de los catio-
nes (calcio y sodio; Fig. 5.A) y de los aniones principales (bicarbonato y
cloruros, Fig. 5.B).

En la Fig. 5 se observa la quimica del Rio Pilcomayo en ambas estaciones
y su comparacién con otros rios del mundo (datos obtenidos de Gaillardet
et al., 1999).

La composicién quimica del Rio Pilcomayo correspondiente a la estacion
himeda revel6 que la concentracién de sélidos totales disueltos es algo inferior
respecto de la estacion seca. Sin embargo, en ambas estaciones el valor de
esta variable es medio a alto respecto de otros rios del mundo. En la estaciéon
hiimeda la contribucién del calcio y el sodio en la quimica del agua del Rio
Pilcomayo seria similar; en cambio, en la estacién seca la contribucion del
sodio seria mayor; por tanto, las aguas tienden a ser sédicas en dicha estacion
(Fig. 5.A). En cuanto a la contribucién de los aniones principales (Fig. 5.B)
en la estaciéon himeda las aguas son de tipo bicarbonatadas; en la estacion
seca, en cambio, predominan los cloruros.

En casi todas las fechas de muestreo la concentracién total de cobre, zinc,
cadmio y plata superaron el NGPBA indicado por la Ley 24.051.

Para estimar la especiacion de los cuatro metales en condiciones extremas
de caudal se seleccioné el muestreo de Septiembre del 2009 y el de Marzo
del 2004. Ambas fechas se caracterizaron por sus caudales extremos (19,3
y 712,8 m3.s’!, respectivamente).

Segiin la especiacién predicha por el modelo BLM para las condiciones
imperantes en el mes de Septiembre del 2009 (Fig. 6.A) el cobre y el zinc
se encontraron asociados principalmente a materia organica (99,4 %), el
cadmio se encontrd en su forma iénica libre (34,5 %), asociado a materia
orgéanica (43,4 %) y en menor proporcién como CdSO, (11,3 %) y como
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CdClI (10,5 %). La plata, por su parte, se encontré en un 97,4 % como
AgHS y en un 2,9 % como Ag(HS),. En el mes de Marzo del 2004 (Fig.
6.B) el cobre también se halldé casi por completo asociado a la materia
orgéanica (98,4 %). El cadmio, por su parte, se encontré en un 59,3 %
como su forma iénica libre, en un 21,4 % asociado a materia organica, en
un 11,7 % y como CdSO, y como CdCl en un 7,4 %. La plata se encontré
por completo formando AgHS (99,7 %) v, por (ltimo, el cinc se encontrd
principalmente asociado a materia organica (41,7 %) y formando ZnS en
un 34,0 %.

DISCUSION

El Rio Pilcomayo nace v fluye a través de un territorio arido y semiarido
en casi toda su extension para entrar, hacia el final de su recorrido, en una
zona subtropical donde su cauce principal se divide formando esteros. Sin
embargo, los rios de tierras aridas son muy variables en su forma, por lo que
se hace dificil generalizar respecto a sus caracteristicas (Powell, 2009); el
Rio Pilcomayo en Misién La Paz podria describirse no como un rio efimero
(como comtnmente se denominé a los rios de tierras aridas) ya que su caudal
en ninglin momento desaparece, sino como un rio que experimenta una
reduccién marcada en su caudal durante la estaciéon seca. En esta estacion
el caudal estaria alimentado por el agua subterranea, fundamentalmente, y
por las lluvias en menor medida <http:;/homepages.abdn.ac.uk/c.p.north/
pages/DrylandRivers/myths/myths1.php>. Esta alimentacion subterrédnea
explicaria los valores de caudal relativamente constantes durante la estacién
seca.

El analisis estadistico de la presencia de tendencias mostré que el Pilco-
mayo estaria experimentando un aumento en el caudal medio anual originado
posiblemente por un aumento en el caudal durante la estacién hiimeda. Este
aumento sélo podria ser explicado por un aumento de las precipitaciones.
Ronchail (1995) reporté una variaciéon pluridecenal en las precipitaciones
en toda Bolivia, siendo los afios 1950-1960 mas secos y los afos 1970-
1980 mas himedos. Por otra parte también se conoce que durante las fase
negativa del ENSO (El Nino-Southern Oscillation) esta region experimenta
un comportamiento opuesto al del Sudeste de Brasil y Nordeste argentino;
es decir, como el Norte Sudamericano padece sequia y luego son seguidos
por periodos de elevadas precipitaciones. Es mas, el maximo valor de caudal
medio anual se registré en el afio 1984 (siguiendo la fase negativa del ENSO
registrada durante el afio 1983). Sin embargo, seria importante realizar un
estudio mas exhaustivo de las precipitaciones registradas en la alta cuenca
para determinar si efectivamente se ha producido un aumento en las tltimas
décadas.
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Figura 5. Ubicacién de la quimica del Rio Pilcomayo en la estacion himeda (A) y
en la estacion seca (M) en diagramas de Gibbs y comparacién con otros
rios del mundo (4). Diagrama A: Sélidos totales disueltos en funcién de los
cationes principales y diagrama B, en funcién de los aniones principales
(Gibbs, 1970; Gaillardet et al., 1999).
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Figura 6. Especiacion predicha por el BLM para el cobre, cinc, cadmio y plata
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El rio Pilcomayo se caracteriza por un caudal anual relativamente bajo; sin
embargo, es uno de los rios con mayor concentracién de iones principales y
solidos transportados. Comparado con sesenta de los rios mas grandes del
mundo (Gaillardet et al., 1999) el Rio Pilcomayo se posiciona en segundo
lugar en cuanto a la concentracién de sélidos totales en suspension (7572,6
mg.L1), siguiendo al rio Huanghe (Republica Popular China) que transporta
26.900 mg.L. Asimismo, el Rio Pilcomayo se encuentra entre los seis rios
con mayor concentracién de sodio; se encuentra en el décimo lugar en cuanto
a su concentracion de calcio y en el cuarto puesto por su concentracion de
magnesio; en el sexto lugar por su concentracién de cloruros y en el tercer
puesto por sulfatos.

La hidroquimica de un rio se encuentra determinada por diferentes
mecanismos que condicionan la cantidad y la calidad de los constituyentes
mayoritarios de sus aguas (Conzonno, 2009). En el caso del rio Pilcomayo
la marcada variacién interestacional en el caudal es otro factor que tiene
influencia directa sobre la quimica del agua.

El rio Pilcomayo en la cuenca media presenté importantes cambios en la
composicion fisicoquimica de sus aguas entre la estaciéon seca y humeda en
relacién con las diferencias en el caudal. En la cuenca alta del Rio Pilcomayo
Smolders et al. (2004) reportaron también una variacion interestacional
en las principales variables fisicoquimicas. En ambos casos se observé un
incremento en la concentraciéon de los iones mayoritarios (a excepcion del
potasio) durante la estacion seca; este aumento estaria dado por las bajas
precipitaciones y elevada evaporacién (que se incrementa fuertemente entre
Junio y Octubre). En cambio, durante la estacion hiimeda se produciria un
efecto de dilucién originado en las grandes precipitaciones que aportan agua
con baja carga iénica (Powell, 2009). De acuerdo a los valores del estadistico
dm la disminucién en la concentracién de sodio para caudales elevados y el
incremento en condiciones de bajo caudal fueron superiores a las obtenidas
para sulfatos, magnesio, cloruros y calcio. Smolders et al. (2004) también
obtuvieron mayores diferencias para el sodio respecto de la presentada por
sulfatos, calcio y magnesio.

De acuerdo con Smolders et al. (2004) la concentracién de calcio y mag-
nesio en la cuenca alta del Rio Pilcomayo estarian controladas fundamen-
talmente por la disolucién de gibsita (CaSO,.2H,0), dolomita (CaMg(CO,))
y calcita (CaCO.,), sobre todo en la estacién hiimeda; es decir, segiin estos
autores el mecanismo responsable del contenido de cationes en el agua del
rio Pilcomayo seria la meteorizaciéon. A partir del analisis de los diagramas
de Gibbs realizados el aporte de calcio y sodio en el rio Pilcomayo en Misién
La Paz estaria dado, en ambas estaciones, por la evaporaciéon-cristalizacion,
aunque en la estaciéon himeda la meteorizacién podria tener algin tipo de
aporte igualando las concentraciones de sodio y calcio. Segiin Smolders et
al. (2004) durante la estacion seca se produciria la precipitacion de calcita
reduciendo la concentracién del calcio en el agua, por lo que las aguas tienden
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a ser sddicas como lo indic6 el diagrama de Gibbs. Por otra parte, la con-
centracion de sulfatos estaria controlada también por la disolucién de gibsita
y de minerales sulfurosos como la pirita (FeS,) contenidos en los efluentes
mineros (Smolders et al., 2004).

En cuanto a la composicién aniénica los diagramas de Gibbs mostraron
un patrén similar; es decir, el principal mecanismo determinante de la com-
posicién aniénica del Rio Pilcomayo en Mision La Paz seria la evaporacion-
cristalizaciéon con un aporte de meteorizaciéon durante la estacién himeda que
produciria aguas mas bicarbonatadas. Smolders et al. (2004) reportaron que
la concentracién de sodio y cloruros estaria dada por la disolucién de halita
(NaCl). El potasio provendria de la silvita (KCl); es decir, segiin estos autores la
composicién aniénica también estaria dominada por la meteorizaciéon. Cabe
destacar que los resultados obtenidos por Smolders et al. (2004) correspon-
den a la cuenca alta del Rio Pilcomayo; por tanto, la quimica del rio estaria
reflejando la transformacion que tiene el mismo durante su curso; es decir,
pasa de un rio de montafa a un rio de llanura predominando en cada sector
de la cuenca los mecanismos propios de dichos rios: Meteorizacién en la
cuenca alta y evaporacién-cristalizacion (con algtin aporte por meteorizaciéon
en la estacién himeda) en la cuenca baja.

La alcalinidad, el potasio, el carbono orgéanico disuelto y el pH no pre-
sentaron una variacién estacional. Tanto el pH como la alcalinidad estan
controlados, principalmente, por el sistema de carbono inorganico. Si bien
gran parte de la quimica en el rio Pilcomayo en Misién La Paz estaria dada
por la evaporacién-cristalizacion, el sistema mantiene la alcalinidad relativa-
mente constante. Otros posibles reguladores del pH v la alcalinidad son los
boratos vy los silicatos (Conzonno, 2009).

La concentraciéon de boro disuelto en aguas del rio Pilcomayo alcanzd
una mediana de 0,43 mg.L?!, con un valor maximo de 0,73 mg.L'! en el
periodo de tiempo estudiado. En cuanto a la concentracion de silicio en el rio
Pilcomayo Smolders et al. (2004) midieron concentraciones relativamente
bajas respecto de otros iones y no presentaria una variaciéon estacional. Por
lo tanto, los silicatos y los boratos no estarian ejerciendo un efecto regulador
importante sobre el pH.

Los sélidos totales en suspension constituyen una variable de gran impor-
tancia en el rio Pilcomayo y su aumento es muy marcado durante la estacion
himeda. De acuerdo con Medina Hoyos y Smolders (2005) el rio tiene una
pendiente elevada desde su nacimiento hasta Villamontes (500 km), siendo
la velocidad del agua relativamente alta. Estos factores sumados al terreno
escarpado y escasa vegetacion favorecen la erosion de los suelos arrastrando
grandes cantidades de sélidos y sedimentos “limpios” y contaminados durante
la estacion hiimeda. Al entrar en la regiéon chaquena el rio se convierte en un
rio de llanura, con una pendiente sensiblemente menor y mayor vegetacion
en el terreno, disminuyendo la velocidad de flujo y favoreciendo la sedimen-
tacion de los sélidos en suspension.
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La concentracién total de metales en las aguas del Rio Pilcomayo fue nota-
blemente superior a la fraccién disuelta. En las aguas naturales las particulas
estan caracterizadas por la gran diversidad en su composiciéon. Generalmente,
estan comprendidas por minerales, arcillas, particulas orgénicas entre las
que se incluyen organismos, detrito, humus y particulas inorgéanicas cubier-
tas por materia organica (Stumm y Morgan, 1970). La superficie de todas
estas particulas naturales puede interactuar con protones, oxidrilos e iones
metalicos. En este sentido, Windom et al. (1991) reportaron que en los rios
de la costa este de los Estados Unidos, en promedio, el 62, 40, 90 y 80 %
del cadmio, cobre, plomo v el cinc, respectivamente, son transportados por
los sélidos en suspension.

Cabe destacar que la concentracion disuelta de los cuatro metales no
mostrd una variacién entre estaciones. Lu y Allen (2001) estudiaron la
constante de particién para el cobre (Kd) en funcién de la concentracion del
metal y de los sélidos en suspension. Los resultados reportados indican que
cuando la concentracion de solidos en suspension es elevada (>100 mg.L?)
la constante Kd puede considerarse independiente de la concentracién de
metal. Asimismo, a mayores concentraciones de sélidos en suspension el Kd
tiende a mantenerse constante. Por tanto, en un rio con una carga de soli-
dos en suspension como el rio Pilcomayo probablemente la particion de los
metales entre las fases solida y liquida es independiente de la concentracién
y del metal, quedando el metal casi completamente asociado a la fase sélida.

Teniendo en cuenta que, por el régimen del rio, los sélidos se depositan
a lo largo de su curso y fundamentalmente en la zona de bafados y esteros
del territorio argentino, cabe esperar que dichos metales queden retenidos en
los sedimentos y solamente en determinadas ocasiones, se pueden producir
cambios en el potencial redox de los sedimentos, el pH o la fuerza iénica del
agua; los metales podrian pasar a la fraccién disuelta.

Otras variables fisicoquimicas analizadas también tienen efectos sobre la
biodisponibilidad y la toxicidad. Durante la estacion seca la dureza (una de
las variables con mayor influencia sobre la toxicidad de los metales; Paquin
et al. 2002) aumenta notoriamente, ejerciendo un mayor efecto protector
por la mayor competencia del calcio, fundamentalmente, y del magnesio
con los iones metdlicos por los sitios de unién en los organismos acuéticos.

Por otro lado, el pH (importante factor en la determinacion de la espe-
ciacién quimica de los metales en el medio acuoso) no presenté variacion
inter-estacional. Consecuentemente, la especiacién entre estaciones no estaria
afectada por este factor.

Los sulfuros tendrian un rol importante fundamentalmente para la espe-
ciaciéon y biodisponibilidad de la plata en ambas condiciones estudiadas y del
cinc en condiciones de elevado caudal. Los mismos se originarian a partir
de la elevada concentracion de sulfatos caracteristica de las aguas del rio
Pilcomayo. En este sentido el sulfuro inorganico tradicionalmente no se ha
tomado en cuenta como ligando en sistemas acuaticos oxigenados, debido
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a la inestabilidad del azufre reducido en presencia de oxigeno molecular. Sin
embargo, la ocurrencia de sulfuros metaestables ha sido reportada para una
variedad de sistemas marinos y continentales completamente oxigenados y
su existencia en estos sistemas se ha atribuido a la estabilizacién cinética por
complejacién con hierro, cobre y cinc. Los sulfuros serian ligandos “suaves”
que unen fuertemente metales como el mercurio (Il), la plata (I), cobre (I) y
(), cinc (I) y hierro (II). Cuando estos metales se encuentran en bajas con-
centraciones los niveles de sulfuro reactivo del orden de los 0,62-570 nM
pueden afectar significativamente su especiacion. En particular el mercurio y
la plata pueden desplazar al hierro, el cinc y el cobre de los sulfuros metélicos
(Bianchini y Bowles, 2002). El Rio Pilcomayo recibe minerales como la pirita
(contenidos en los relaves mineros y efluentes de ingenios; por tanto, el rol de
los sulfuros en la especiacion de los metales es importante en la cuenca alta
del rio y asi lo reporta Hudson-Edwards et al. (2001); segtin estos autores los
sulfuros serian, los principales transportadores de los metales en solucién en la
alta cuenca. Por otra parte, la especiacién de los cuatro metales en las fechas
con caudales extremos indicé que la materia orgénica seria un importante
agente complejante, principalmente para el cobre en las dos condiciones de
caudal, para el cinc en caudales bajos y, en menor medida, para el cadmio,
en cuya especiacion también influyen las elevadas concentraciones de sulfatos
y cloruros en condiciones de bajo caudal.

En casi todos los muestreos la concentracion total de cobre, cinc, cadmio
y plata superd los NGPBA propuestos por la Ley 24.051. En lo que respecta
a la legislacion ambiental para la evaluacion de riesgos y establecimiento de
criterios de calidad de agua 6 niveles guia la determinacion de la fraccion
biodisponible es crucial (Paquin et al. 2002). Esta fraccién hace referencia
a la cantidad del metal a la que el organismo esta expuesto y que interactta
con la superficie de contacto del mismo y que es factible de ser absorbida,
cruzar la membrana y producir una respuesta téxica (Fairbrother et al.
2007). Los metales asociados a los sélidos en suspensién son considerados
no biodisponibles; por ello los NGPBA propuestos por la US EPA (Agencia
de Proteccién Ambiental de los Estados Unidos) se encuentran expresados
en concentracién de los metales en solucion. Los sélidos en suspensiéon que
transporta el rio Pilcomayo, dada su magnitud, ejercen un notable efecto
protector para la biota reduciendo la biodisponibilidad de los metales.

Casares et al. (2012), en un ensayo de toxicidad aguda del cobre en el
pez nativo Cnesterodon decemmaculatus en agua del Rio Pilcomayo, obtu-
vieron una concentracion letal de la mediana de 0,6 mg Cu.L! expresada
como concentracién de cobre en solucién. Este valor supera ampliamente el
NGPBA propuesto por la Ley argentina de 0,002 mg Cu.LL. Por lo tanto, la
concentracién total de los metales en el rio Pilcomayo no seria un indicador
de real riesgo ecotoxicologico para la biota acuatica.

Los criterios de calidad del agua por sitios especificos estéan cobrando importancia
en muchos paises. En el caso de aguas con caracteristicas quimicas extremas,
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estos criterios son relevantes. La composiciéon quimica de las aguas del Rio
Pilcomayo determina niveles de toxicidad distintos a los que se esperaria por
aplicacién de indices clasicos de calidad basados tinicamente en los valores
de los distintos parametros. El andlisis realizado constituye un ejemplo que
refleja la importancia de generar una normativa ambiental adecuada a las
caracteristicas fisico-quimicas de cada cuerpo de agua.

CONCLUSION

De acuerdo con los resultados obtenidos en el presente anélisis, la
hidroquimica del Rio Pilcomayo presenta, en su cuenca baja, una varia-
cidn inter-estacional con un aumento de los iones mayoritarios durante la
estacion seca y de los sélidos en suspensién durante la estaciéon himeda.
Otros parametros fisico-quimicos como el pH v la alcalinidad no mostra-
ron una variacién inter-estacional. En este sector del rio la evaporacion-
cristalizacién seria el mecanismo determinante del contenido iénico. Dado
el efecto protector de la dureza frente a la toxicidad de los metales, es
esperable un efecto mayor durante la estacién seca. La gran carga de
s6lidos reduce fuertemente la biodisponibilidad de los metales que el rio
recibe en su alta cuenca.
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Resumen: Las actividades agricolas intensivas aumentan la erosién de los
suelos y exportan su fertilidad natural al ecosistema acuético. Ello sumado a
la carga proveniente del uso de fertilizantes inorganicos y organicos conduce
a la eutrofizacién de los cuerpos de agua. En la actualidad la eutrofizacion es
una de las causas principales de pérdida de calidad del agua y biodiversidad de
rios, embalses y lagos. Dentro de los principales efectos de la eutrofizacion se
encuentran el aumento de la biomasa algal principalmente de cianobacterias
potencialmente toxicas y la pérdida de biodiversidad. El objetivo de este estudio
fue determinar la carga externa de fésforo a los embalses y su relacion con el
estado tréfico de los mismos a una escala de cuenca de drenaje y describir el
patrén estacional de las comunidades plancténicas en los embalses. En este
estudio se realizaron andlisis quimicos y biolégicos del agua de los embalses
de Bonete, Baygorria y Palmar ubicados sobre el Rio Negro en Uruguay.
El modelo de eutrofizacién propuesto mostré una buena adecuacion para
explicar la ocurrencia de floraciones de fitoplancton en los embalses. La
carga critica estimada fue de fue de 96 mg.m*, 90 mg.m™ en Baygorria y 45
mg.m? en Palmar. Los embalses presentaron una dominancia con elevadas
abundancias de Microcystis aeruginosa (productoras de microcistina) en
los meses de verano y una codominancia de cianobacterias/diatomeas en
invierno-primavera. El desarrollo fitoplancténico dependié principalmente de
las condiciones de estabilidad de la columna de agua y de la disponibilidad
de luz subacuatica y los aportes externos de nutrientes. La composicién de
la comunidad zooplancténica se caracterizd por la presencia de organismos
holoplancténicos como Rotifera, y microcrustaceos de los grupos Copépoda
(Calanoida y Ciclopoida) y Cladécera, siendo estos tltimos la principal via de
transferencia de materiales a los niveles troficos superiores. Las condiciones
eutréficas de los embalses representan un grave dafio ambiental contrapuesto
con los usos miuiltiples del sistema. Consideramos fundamental la adopcion de
medidas de control de las fuentes puntuales de contaminacion y la adopcién
de las mejores practicas agricolas para disminuir la carga de nutrientes y la
ocurrencia de floraciones algales en el sistema estudiado.

Palabras clave: Cianobacterias, floraciones, zooplancton, carga de nutrientes.
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Hydrochemistry and eutrophication in a chain
of tree subtropical reservoirs, Uruguay

Abstract: The intensive agricultural activities increase soil erosion and
export their natural fertility to aquatic ecosystems. This fact increased
by the load from inorganic fertilizers and organic manures lead to the
eutrophication of water bodies. Currently eutrophication is a major cause
of loss of biodiversity and water quality deterioration of rivers, reservoirs
and lakes. Within the major effects of eutrophication we can mention the
algal biomass increases which can be potentially toxic and the biodiversity
loss. The aim of this study was to determine the external load of phospho-
rus to the reservoirs and their relation to the trophic status of the system
and describe the seasonal pattern of physiochemical variables and plank-
tonic communities in the reservoirs. The proposed eutrophication model
showed a good fit to explain the occurrence of phytoplankton blooms in
the reservoirs. The critical load estimated was 96 mg.m? for Bonete, 90
mg.m for Baygorria and 45 mg.m? for Palmar. The reservoirs showed a
high dominance and abundances of Microcystis aeruginosa (microcystin-
producer) in the summer months and a codominance of cyanobacteria /
diatoms in winter-spring. Phytoplankton development depended mainly
on the stability conditions of the water column and the availability of
underwater light and external inputs of nutrients. The composition of the
zooplankton community was characterized by the presence of organisms
holoplancténicos as Rotifera and Copepoda group microcrustaceans (Cala-
noida and Ciclopoida) and Cladocera, the latter being the main route of
material transfer to higher trophic levels. The reservoir eutrophic conditions
represent a serious environmental damage contrasted with the multiple
purpose uses of the system. We consider essential to adopt measures to
control the point and non-point sources of pollution and the adoption of
best agricultural management practices to reduce nutrient loading and
the occurrence of algal blooms in the studied system.

Key words: cyanobacteria, blooms, zooplankton, nutrient load.

INTRODUCCION

El represamiento del cauce de un rio para la construccién de un embalse
produce una gran modificacién del sistema fluvial que altera el funciona-
miento y la estructura del ecosistema preexistente. Los danos ambientales
directos se producen al modificar fisicamente el lecho original del rio v las
fluctuaciones naturales del flujo de agua (Poff et al., 1997). La inmersion de
extensas areas riberenias, planicies de inundacién y ecosistemas terrestres,
provoca la muerte de la vegetacién original v desapariciéon de las comuni-
dades animales asociadas. A la vez se eliminan zonas de amortiguacién y
retensién de materiales de origen terrestre como nutrientes, sedimentos y
contaminantes varios. Por otra parte dichas zonas juegan un rol fundamen-
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tal como fuentes aléctonas de aportes de hojas, frutos y restos lefiosos que
proporcionan alimento y refugio para los organismos que habitan los rios. En
muchos casos son areas de alta fertilidad que tradicionalmente son utilizadas
por las poblaciones riberefas para cultivos estacionales, caza y recolecta de
plantas y frutos para la alimentacién y medicina. Las poblaciones riberefias
poseen una cultura asociada al funcionamiento del rio vy dificilmente puedan
mantenerla luego del llenado del embalse. En muchos casos se produce un
empobrecimiento de las poblaciones directamente afectadas, que deben ser
reubicadas o migrar a centros urbanos (WDC, 2000, 2010).

La transformacién del rio en un lago cambia radicalmente la composicion
de las comunidades vegetales y animales acuéticas. Durante los 10 primeros
anos a partir del llenado del embalse se produce un lento proceso de descom-
posicién de la vegetacion inundada que puede tener graves consecuencias
en la oxigenacion del agua del lago y rio abajo. A su vez, la disminucién del
flujo de agua favorece el desarrollo de algas y plantas acuaticas que se des-
componen en el fondo de la cubeta, pudiendo consumir grandes cantidades
de oxigeno de la columna de agua. Aguas abajo del embalse el flujo de agua
depende de la generacién de energia hidraulica o de la capacidad de acopio
de la represa; en muchos casos los tramos inmediatos a la presa quedan secos
durante periodos prolongados. La variacién hidrolégica natural es uno de
los factores mas importantes para el mantenimiento de la heterogeneidad
espacial y la diversidad de especies animales y vegetales, ya que numerosos
organismos poseen un ciclo de vida asociado a dicha dinamica. La regulacién
del flujo de agua elimina muchas especies y puede favorece la dominancia
de otras pocas disminuyendo asi la diversidad biologica (Poff et al., 1997).

Sin embargo, los embalses mantienen una caracteristica fundamental
similar a la del ambiente fluvial pre-existente; ella es su gran relacion e inter-
dependencia con la cuenca de drenaje (Straskraba y Tundisi, 1999). Esta
relacion depende en gran medida de caracteristicas regionales tales como
geologia, topografia, clima, tipo de suelos y cobertura vegetal de la cuenca
de drenaje. Las mismas determinaran aspectos locales como las variacio-
nes de temperatura, la escorrentia superficial, los aportes de sedimentos y
materiales disueltos (Montgomery, 1999). Estos procesos imponen ciertas
restricciones a las comunidades bioldgicas que habitan el sistema acuatico vy
en ultima instancia de la interaccién de los diferentes componentes y procesos
dependera la composicion fisica, quimica y biolégica del ecosistema acuatico
(Poole, 2002; Thorp et al., 2006).

Las fuentes difusas son en la actualidad la via principal de aporte de nutrientes
a los ecosistemas acuaticos y pueden relacionarse con el escurrimiento de zonas
agricolas, praderas, aguas de pozos sépticos y aguas subterraneas, asi como
con las deposiciones atmosféricas (Carpenter, 1998). Los problemas ocasio-
nados por fuentes puntuales ya han sido resueltos en muchos paises, aunque
contindan siendo una causa importante de la contaminacién y deterioro de la
salud ecosistémica en lugares donde los controles sociales y estatales son débiles.
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La eutrofizacion, producida por el aporte excesivo de nutrientes (princi-
palmente nitrégeno y fosforo), provoca una serie de cambios adversos en el
ecosistema que la identifican como una de las causas principales de pérdida
de calidad del agua vy biodiversidad de rios, embalses, lagos y zonas costeras
(U.S. EPA, 1996; Smith, 2003; Straskraba y Tundisi, 1999). Dentro de los
principales efectos reportados en embalses se encuentran el aumento de la
biomasa algal y el cambio en la composicion de especies. Esto favorece el
desarrollo de grupos algales formadores de floraciones. Entre ellos se encuentran
las cianobacterias, capaces de producir diversas toxinas como microcistina,
anatoxina y saxitoxina, con alto potencial de riesgo ambiental y sanitario
(Chorus & Bartram, 1999). La alta concentracién de materia orgéanica que
se produce en una floracién sedimenta luego hacia los estratos profundos
de la columna de agua y sedimentos. Su descomposicién consume grandes
cantidades de oxigeno provocando un marcado descenso de este elemento
indispensable para la mayoria de los organismos acuaticos, llegando a causar
mortandades masivas incluidos los peces. También se han registrado cambios
en la composicién especifica de las comunidades de éstos, perjudicando a las
pesquerias preferidas para el consumo humano. Otro efecto es la alteraciéon
el color y sabor del agua con las consecuentes complicaciones técnicas y
aumento de los costos para su potabilizacion.

El uso del suelo en la cuenca de drenaje es una de las variables mas impor-
tantes relacionadas con el estado tréfico de los rios y embalses construidos (Alan
et al., 2004; Chalar, 2006; Quirés et al., 2006). Las actividades agricolas
intensivas aumentan la erosién de los suelos y exportan su fertilidad natural al
ecosistera acuético. A ello se suma la carga proveniente del uso de fertilizantes
inorganicos y organicos (estiércol). En muchos casos la utilizacion de la mayor
area posible para produccion lleva a la destruccion de las zonas riberefias y de
la estructura de los canales fluviales, eliminando las zonas naturales de amor-
tiguacion v refugios. La alta demanda de agua para riego o para la cria de
animales estimula la construccién de tomas de aguas y represamientos en los
rios, lo que altera radicalmente la integridad hidrica de las cuencas.

Los objetivos de este estudio son, a escala de cuenca de drenaje, determinar
la carga externa de fosforo a los embalses y su relacién con el estado tréfico
de los mismos; mientras que a escala de cadena de embalses se propone
describir el patréon estacional de las comunidades plancténicas y establecer
los principales factores bidticos y abiéticos que la determinan.

Area de estudio

La cuenca del rio Negro, compartida con la Repiiblica Federativa de Brasil
posee una extension total de 70714 km?; el 96 % de la misma corresponde
a Uruguay donde ocupa la porcién central de su territorio. El curso principal
es el Rio Negro, el cual se encuentra represado por tres embalses en cadena,
Bonete, Baygorria y Palmar. Los principales tributarios son el rio Tacuarembd,
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que drena el norte de la cuenca (16.065 km?) aportando al embalse Bonete;
el Rio Salsipuedes (aprox. 1.400 km?) también situado al norte y que drena
hacia Baygorria v el rio Yi, cuya cuenca (12.360 km?) drena el sur y aporta
su caudal al embalse Palmar (Fig. 1).

/

ARGENTINA Océano Adintico

Figura 1. Ubicacion de la cuenca del Rio Negro y los embalses estudiados.

La precipitaciéon anual promedio en la cuenca se encuentra entre 1200
mm afio?! al sur y 1400 mm a! en su regién norte (Direccién Nacional de
Meterologia). La geologia es diversa debido a la gran extension de la cuenca,
observandose un predominio de materiales sedimentarios antiguos en la
porcién alta, igneos en la porcién media y sedimentarios recientes en la
cuenca baja. En la cuenca del rio Tacuarembé se destacan las areniscas que
favorecen la infiltracién del agua y son ambientes de recarga del acuifero
Guarani (Collazo, 2006).

El uso predominante de los suelos es la ganaderia extensiva sobre pradera
con mejoras, seguida de las actividades arroceras y forestales. Las actividades
agricolas (en muchos casos) se combinan con la ganaderia a lo largo de los
ciclos productivos. En la porcién baja de la cuenca se destaca el aumento
reciente de la lecheria y de los cultivos intensivos de soja y trigo (MGAP, 2012).

El primero de los embalses fue Bonete (construido en el afio 1945). Aguas
debajo de éste se encuentra Baygorria, que terminé de llenarse en 1960; y el
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ltimo, Palmar que data de 1982. Las principales caracteristicas morfométricas
de cada uno de ellos se presentan en la Tabla 1. Estos embalses fueron cons-
truidos con fines de produccién de hidroelectricidad, pero son actualmente se
emplean para usos multiples (riego, abastecimiento de agua para potabilizacion,
pesquerias y actividades turisticas). Estos sistemas han sido clasificados como
eutréficos segtn la concentracion de fosforo total y de la biomasa registrada
en algunos veranos (De Ledn, 2001; Chalar et al., 2010 y 2011)

Tabla 1. Ubicacién y caracteristicas morfométricas de los embalses estudiados.

Bonete Baygorria Palmar

Ubicacion 32°49'S 32°53'S 33°03' S

56° 25 W 56° 48 W 57° 27 W
Area de la Cuenca (km?) 39541 42000 62411
Superficie (km?) 1070 100 320
Volumen (km3) 8,8 0,57 2,86
Profundidad max. (m) 32 20 15
T. Residencia (dias) 150 3 16

MATERIALES Y METODOS

Cargas vy Modelo de Eutrofizacion

Para el desarrollo del modelo de eutrofizacion se utilizé la base de datos de
aportes tedricos hidrologicos y abundancias de fitoplancton de los embalses,
y del ente estatal uruguayo encargado de la administracién de los mismos
(Usinas y Transmisiones Eléctricas del Estado, UTE). Los tiempos estuvieron
comprendidos entre el afilo 2001 v 2011. En este periodo los muestreos
se concentraron en verano, con 2 6 3 muestreos en el resto del afio. No se
realizaron muestreos completos (quimicos y bioldgicos) en 2003, 2004 ni
2007, por lo cual se trabajé con las observaciones de 8 veranos. Los aportes
tedricos hidrolégicos a los embalses se estimaron por UTE segtn un modelo de
precipitacién y escorrentia, representan el ingreso total de agua a los mismos
y han sido calibrados y verificados, con datos medidos, siendo utilizados para
el manejo de prevision de crecientes y generacion de hidroelectricidad. Estos
aportes tedricos fueron los considerados para determinar las cargas de fésforo
a los embalses y no lo caudales medidos en los rios (Tacuarembd, Negro, Yiy
Salsipuedes). En dichos rios se determinaron las concentraciones de entrada
de P que se relacionaron con los aportes tedricos esperados. Los caudales de
los rios considerados representan para el caso de Bonete un 72 % del total de
los aportes recibidos, 90 % en Baygorria y 85 % en Palmar. Quiere decir que
existe una diferencia de aportes a los que no se les midi6 la concentraciéon de P
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total, a los que se les asigné la misma concentracién estimada en los principales
tributarios. La carga de P normalizada por area superficial del embalse, tasa
de sedimentacién y tasa de lavado fueron estimadas segtin una modificacion al
modelo de Volenweider (1976). La modificacién se basé en la estacionalidad
de la temperatura (que posee un marcado aumento en verano que estimula la
productividad algal) y en el régimen hidrolégico de la cuenca que presenta un
patrdn tipico estacional y una alta variabilidad interanual (Fig. 2).

A partir de esta Fig. 2 podemos generalizar que existen dos tipos de funcio-
namiento: En invierno y primavera con altos caudales; y otro de bajos caudales
en verano. Ademas podemos distinguir dos méaximos de aportes promedio; uno
mayor en invierno (411 m3.s!) a principios de la primavera que produce un
gran arrastre y exportaciéon de biomasa y sedimentos previamente acumulados
y otro en primavera (378 m3.s1). En el modelo se consideran a los aportes
recibidos entre Setiembre y Diciembre como la carga de nutrientes disponible
para el crecimiento algal de verano.

La concentracién de nutrientes de los aportes fue estimada en los principa-
les tributarios en forma mensual durante el periodo 2009-2011. Este dato se
utilizé para la estimacion de la carga de los afnos anteriores. Como los embalses
se encuentran en cadena una parte importante de los aportes al seqgundo vy
tercer embalse proviene de lo erogado por los sucesivos anteriores. Para la
estimacion de dicha carga se utilizé el promedio de la concentracion de P en
la zona cercana a la presa del periodo 2001-2011.

El tiempo de residencia (Tr) utilizado en el modelo corresponde a las
condiciones promedio de los 10 dias previos al muestreo.
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Figura 2. Variacion de los promedios, maximos y minimos mensuales de los caudales
aportados al embalse Bonete entre el afio 2000 yv 2011.
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Los datos de aportes hidrolégicos esperados a los embalses se estiman en
forma diaria, mientras que los datos disponibles de nutrientes y fitoplancton
poseen una baja e irregular frecuencia. Los mismos corresponden a la base
de datos del programa de monitoreo de UTE, llevado a cabo por la secciéon
Limnologia de la Facultad de Ciencias con las mismas metodologias descritas
en este estudio para el periodo 2009-2011.

La relacién entre la abundancia de fitoplancton y la carga normalizada de
P se ajust6 segiin el modelo exponencial:

y=a*e®™

donde:
y = Abundancia de fitoplancton maxima estival (cel/ml)
x = La carga de fésforo normalizada, estimada seguin la ecuacién:
Carga de P normalizada (mg.m?) = (Lp /q) / (1+(z__, /a)"")

Lp = Carga de P por unidad de superficie al embalse durante el periodo
Detiembre a Diciembre (g.m?) = Caudal acumulado del periodo Setiembre a
Diciembre (m?) x concentracion promedio de P (g.m™®) / area del embalse (m?).

med

q, (m.dfa?) = profundidad media (Z__,, m)/tiempo de residencia (Tr, dias).

Embalses: Métodos fisicoquimicos y biolégicos
El presente estudio incluye el periodo comprendido entre Setiembre de

2009 y Junio de 2011 en los tres embalses del Rio Negro: Rincén del Bonete,
Baygorria y Palmar.

En cada embalse se realizaron muestreos fisicoquimicos y biologicos tomando
una muestra en la regién central cercana a la presa. Se midieron parédmetros
in situ en la columna de agua (temperatura del agua, conductividad eléctrica,
pH y oxigeno disuelto) mediante una sonda multiparamétrica YSI 650.

Se realizaron perfiles verticales de la radiacion fotosintéticamente activa
(PAR) mediante radiémetro LI-COR LI-250 411 y se determiné el coeficiente
de extincion vertical de la luz (Kd).

Se tomaron muestras de agua subsuperficiales para la determinaciéon de
nutrientes (nitrégeno total, fésforo total, amonio, nitrato y fésforo reactivo
soluble) y biomasa algal (como clorofila a). La concentracién de nutrientes
disueltos y totales se determiné segiin metodologias estandar (APHA, 1998;
Arocenay Conde, 1999). La clorofila a fue extraida mediante etanol caliente
segln la metodologia ISO 10260. El tiempo de residencia (Tr), se estimé a
partir del aporte promedio de los 10 dias previos a los muestreos (aportes) y
el volumen de los embalses segiin la cota media de esos dias.

Se analizaron las correlaciones entre los parametros fisicoquimicos y las
variables estimadas de las comunidades plancténicas, tomando en cuenta los
datos de los tres embalses integrados; ello alcanza un nimero de pares de
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datos (N) = 36, excepto los que incluyen la clorofila a (N=26). Las mismas
fueron realizadas mediante correlaciones de Spearman ya que los datos no
fueron normales (Daniel, 1995).

Fitoplancton

Las muestras para analisis cualitativo del fitoplancton fueron recolectadas
mediante arrastre de red de plancton de 25 um de poro de malla y fijadas in
situ con formol al 2 % final. Las identificaciones taxonémicas se realizaron
en base al material fijado, empleandose microscopia 6ptica. Para el analisis
cuantitativo las muestras biolégicas fueron recolectadas de la superficie y de la
zona del 1 % de luz mediante botella Ruttner e integradas en una tinica muestra,
que se fijaron in situ con formol al 2 % final. Los recuentos se efectuaron con
microscopio invertido segtn la técnica de Utermohl (1958). Se enumeraron los
organismos por campos al azar y se contaron de acuerdo a Lund et al. (1958).

Para el céalculo del biovolumen, se midieron 20 células al azar con un
microscopio Olimpus BX40 con magnificaciones de 400x y 1000x. Estas
medidas se emplearon para calcular el volumen celular a partir de la asociacién
de las células con figuras geométricas de acuerdo a Hillebrand et al. (1999).
Se determiné el biovolumen (mm?3.L?) a partir de multiplicar las densidades
de cada especie por el volumen promedio de los organismos (Hillebrand
et al., 1999). Se realizd el analisis cuantitativo por HPLC de microcistina
LR en el laboratorio de referencia de Uruguay (LATU). Esta toxina es una
cianotoxina hepatotéxica producida por diversos géneros de cianobacterias
(Chorus & Bartram, 1999).

Zooplancton

Las muestras cuantitativas y cualitativas de zooplancton se obtuvieron
mediante arrastres verticales (por debajo del 1 % de la zona eufética a super-
ficie) y horizontales respectivamente con una red de 30 cm de diametro y 68
pum de apertura de malla; una vez conocido la longitud de arrastre se estimé el
volumen de agua filtrada mediante la férmula siguiente: V = rt x r? x distancia
(m). Posteriormente el material fue fijado con formaldehido al 4 % de concen-
tracion final. En el laboratorio el conteo se efectué en un microscopio éptico
binocular a 40 y 100 aumentos, usando camaras Sedwick-Rafter de 2y 5 mL.

Los organismos fueron determinados con claves taxonémicas regionales a
nivel especifico (Ringuelet, 1958; Ruttner-Kolisko, 1974; Reid, 1985; El Moor-
Loureiro, 1997). La biomasa del zooplancton se estimé como bio-volumen
(um3.L1). Para ello se obtuvo una medida de cada organismo ajustada a una
elipse de revolucién cuyo didmetro mayor corresponde a la mayor longitud
entre dos puntos extremos y el diametro menor a la mayor perpendicular
al diametro mayor entre dos extremos opuestos mediante la expresion: V
= (d?2.D.w)/6; donde: V= volumen (um?); d= diametro menor (um) y D =
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didametro mayor (um). Asi el volumen individual (um?3), multiplicado por el
nimero total de organismos de esa especie (org.L!), da una estimacién de
la biomasa expresada como biovolumen (pm3.L1).

RESULTADOS

Modelo de eutrofizacion

Durante los ocho afios de datos analizados se registraron 4 floraciones
algales en Bonete, 3 en Baygorria y 3 en Palmar (Fig. 3). Los dos maximos
alcanzados en Bonete y Baygorria ocurrieron simulténeamente en Enero 2002
y 2010, mientras que en Palmar se registraron en Febrero 2010 y Marzo
2011. El modelo utilizado corresponde a un ajuste de crecimiento exponen-
cial de dos parédmetros. Se registré un aumento progresivo del coeficiente
exponencial desde el primero de los embalses hasta el tercero.

La carga critica se definié como la carga a la cual se alcanzarian las 10000
cel.ml!, valor de abundancia fitoplancténica utilizado para la definicion de la
ocurrencia de una floracién (Chorus y Bartram, 1999). El valor de la carga
critica estimado para Bonete fue de 96 mg.m=, muy similar a la determinada
para Baygorria de 90 mg.m. El embalse Palmar sin embargo present6 un
ajuste con una carga critica menor, estimada en 45 mg.m?.

Dindmica hidroquimica

La variacién temporal de la temperatura fue similar para los tres embal-
ses a lo largo de las estaciones del afio. La misma aumenté hacia el verano
cuando se dan los méaximos (28.9 °C) y disminuye hacia el invierno cuando
se registraron los minimos (11.8 °C).

El oxigeno disuelto (OD) presenta en general un patrén temporal opuesto
a la temperatura disminuyendo en los meses célidos y aumentando en meses
frios (Tabla 2, Fig. 4).

El pH fue alcalino en todos los muestreos, alcanzando los valores mas altos
de en verano. Por su lado, la conductividad aumenta desde Bonete a Palmar,
no encontrandose un patrén estacional definido (Tabla 2). El aumento de los
valores medios desde Bonete a Palmar no sélo se observé para la conductivi-
dad, si no que se detecté para el P reactivo soluble, P total, nitrato, amonio,
N total, tiempo de residencia y clorofila a (Tabla 2).

Con respecto a los nutrientes nitrogenados el amonio se mostrd, en gene-
ral, en bajas concentraciones a lo largo del afo (Tabla 2). Sin embargo, la
concentracién de nitratos varié de forma estacional, presentando un aumento
en los meses mas frios y disminuyendo en el verano (Tabla 2, Fig. 5), repre-
sentando una mayor fraccién del N total que el amonio. La concentracion
de fésforo reactivo soluble (PRS) no mostré un patron estacional definido,
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aunque se observaron algunos incrementos en invierno-primavera (Fig. 5).
En varios momentos del afno es PRS representa la totalidad de P presente en
el sistema. El f6sforo total (PT) mostré maximos de concentracion durante el
verano en el embalse Bonete, Baygorria y Palmar en orden creciente (Fig. 5).
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Figura 3. Relacion entre la carga normalizada y la abundancia estival méaxima de
fitoplancton en los embalses estudiados. La carga critica de P acumulada
entre Setiembre y Diciembre, previo al verano, y el valor de abundancia
critico (10000 cel.ml?) se indican con flechas para Bonete.
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Figura 4. Variacién del oxigeno disuelto (OD) en los embalses del Rio Negro el
periodo comprendido entre Set-2009 y Jun-2011.
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Figura 5. Variacién del Fosforo total (PT), Nitrégeno total (NT), Nitratos (NO3) y
Fosforo reactivo soluble (PRS) en los embalses del Rio Negro en el periodo
comprendido entre Set-2009 y Jun-2011.
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Tabla 2. Descripcion de las variables fisicoquimicas medidas en los embalses del Rio
Negro Setiembre 2009 — Junio 2011. Nimero de datos (n), Promedio,
Desvio estandar (+), (min-méax), Temperatura (T), oxigeno disuelto (OD),
pH, conductividad (Cond.), amonio (NH4), nitrato (NO3), nitrégeno total
(NT), fosforo reactivo soluble (PRS), fésforo total (PT), clorofila a (clo a) y
Tiempo de residencia (Tr).

n Bonete n Baygorria n Palmar
20.6 5.5 21.8+53 21.3+54
T (°C) 11 12 12
(12 - 27) (12 - 29) (12 - 29)
85+1.2 87+14 80+17
OD (mgl?) 12 12 12
(6.5-11) (6.8-12.1) (4.4-10.3
82+04 8.1+05 83+0.7
pH 12 12 12
(7.6 -8.7) (7.1-9.8) (7.3-9.4)
77 +14.7 86.8 +21.5 98.0 + 19.6
Cond. (uScm!) 12 12 12
(61-107) (66 -135) (69 - 130)
36 + 16 38 +21 49 + 50
NH4 (ngl?) 7 7 9
(8-57) (6 - 66) (1-161)
166 + 79 172. + 99 187 + 110
NO, (ugl) 12 12 12
(45 -290 (35-341) (0 - 396)
546.7 + 276.5 554 + 234 909 + 739
NT (pgl?) 12 12 12
(213.4 - 1051) (198- 1102 (349.0 - 3070)
59 + 25 55+ 18 70 + 27
PO, (ugl?) 12 12 12
(29 - 106) (29 - 83) (35-117)
85 + 39 93.5+64.5 134 £ 79
PT (ugl”) 12 12 12
(41 - 165) (46 - 226) (57 - 266)
84+9.1 5+88 35+ 88
Clorofila (pgl?) 7 9 10
(0.4 - 26) (0 - 26) (0.0 - 283)
67.8 + 683 49 + 68 127 = 218
Tr 12 12 12
(28 - 1856) (2 -231) (6 -763)
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El analisis de correlaciones present6 al nitrato (NO,) y el PRS correla-
cionados positivamente (r = 0,77, p <0.001) y con los aportes también en
forma positiva (r = 0,52, p <0,001 para NO,; r = 0,64, p <0,001 para
PRS). A su vez se registraron correlaciones negativas con la temperatura (r
=-0,73, p <0,001 para NO_; r = -0,66, p <0,001 para PRS) y el tiempo
de residencia (r = -0,44, p = 0,008 para NO,; r = -0,49, p = 0,004). Se
detecté que NO, y PO, se relacionaron entre si (r = 0,77, p <0,001) y con
los aportes de forma positiva (r = 0,52, p <0,001 para NO, y r = 0,64, p
<0,001 para PO,), asi como se correlacionaron negativamente con la tem-
peratura (r = -0,73, p <0,001 para NO, y r = -0,66, p <0,001 para PO,)
y el tiempo de residencia (r = -0,44, p = 0,008 para NO3 y r =-0,49, p =
0,004). Por otro lado se detectd una relaciéon negativa entre los aportes y el
tiempo de residencia y conductividad eléctrica (aportes vs. Tr, r = -0,78, p
<0,001 y aportes con la conductividad, r = -0,53, p = 0,001).

COMPOSICION Y DINAMICA PLANCTONICA

Fitoplancton

Los embalses en estudio se caracterizaron por presentar similar compo-
sicién fitoplancténica. Se registraron 96 taxones diferentes agrupados en
las siguientes clases: Bacillariophyceae (31), Chlorophyceae (24), Cyano-
bacteria (22), Euglenophyceae (7), Cryptophyceae (4), Dinophyceae (3),
Chrysophyceae (2), y 3 especies de fitoflagelados n/i.

Las especies dominantes correspondieron a cianobacterias potencial-
mente toxicas como Microcystis aeruginosa (productora de microcistina),
Dolichospermum crassum, D. circinalis, D. spiroides, D. pseudocompac-
tum (productoras de anatoxina). Dentro del grupo de especies eucariotas las
diatomeas del género Aulacoseira fueron las dominantes.

Dindmica de las poblaciones de cianobacterias

Los embalses presentaron similar dinamica de cianobacterias; las méaximas
abundancias ocurrieron en los meses de verano (Enero-Marzo), siendo M.
aeruginosa la especie dominante; las méximas densidades de M. aerugi-
nosa ocurrieron en los veranos de 2010 y 2011, cuando se desarrollaron
importantes floraciones. En Enero de 2010 en el embalse de Baygorria se
alcanzaron 1.3x10° cel.ml'!, mientras que en Marzo de 2011 en el embalse
de Palmar las mismas fueron de 9.6x10* cel.ml'!. En ambos casos M. aeru-
ginosa representd aproximadamente el 98 % de la abundancia total del
fitoplancton (Fig. 6). Junto con M. aeruginosa se reportaron varias especies
del género Dolichospermum (como D. crassum, D. spiroides, D. circinalis
y D. pseudocompactum); las maximas abundancias ocurrieron Enero de
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2011 en los embalses de Rincén del Bonete, D. crassum (1.8x103 cel.ml})
y D. spiroides (1.5x10% cel.ml?) y en Palmar D. spiroides, (3.3x102 cel.
ml?). Estas altas abundancias coincidieron con muy bajas concentraciones de
NO, en los embalses. Los méximos biovolumenes (mm?.L?) oscilaron entre
(8 mm3.L1 - 26 mm3.L1) y ocurrieron en verano (enero-marzo) periodo de
floraciones de cianobacterias (Fig. 6).

Toxicidad

Coincidiendo con las floraciones de M. aeruginosa se detecté microcistina
LR en el agua de los tres embalses. En Rincén del Bonete la misma presenté
concentraciones entre 0.62 — 1.91 pg.mm? (promedio = 1.07 pg.mm?3),
en Baygorria entre 0.02 — 1.41 pg.mm? (promedio = 0.49 pg.mm3) y en
Palmar entre 0.03 — 5.90 pg.mm™ (promedio = 2.24 pg.mm3).

Dinamica del fitoplancton eucariota

En general las abundancias de especies eucariotas fueron bajas los prin-
cipales grupos que contribuyeron con la misma fueron las diatomeas v la
clase Chlorophyceae (Figs. 1, 3). Al igual como ocurriera con las ciano-
bacterias las mayores abundancias se registraron en los meses de verano
(Enero - Marzo). El grupo dominante fueron las diatomeas donde hubo un
predominio de Aulacoseira granulata, A. granulata var. angustissima y A.
cf. distans, en general las abundancias estuvieron entre (ausencia — 1.8x103
cel.ml). En Rincén del Bonete se destacé también la presencia de especies
coloniales como Pandorina morum y Eudorina elegans (Chlorophyceae;
Volvocales). En Baygorria en Marzo de 2011 la especie Trachelomonas
cf. volvocina (Euglenophycea) alcanzé una densidad de 5.8x102 cel.ml?,
siendo la especie eucariota mas abundante en ese periodo de tiempo.

Entre de las correlaciones obtenidas entre las variables fisico quimicas y
fitoplancténicas se destaca que los parametros relacionados con la biomasa
como la clorofila a, biovolumen de cianobacterias y biovolumen de fitoplanc-
ton total; se correlacionaron positivamente entre si y mostraron el mismo
comportamiento general en su relacion con las variables ambientales (clo. a
vs. biov. ciano. r = 0,81, p <0,001; clo. a vs. biov. tot. r = 0,83, p <0,001
y biov. tot. vs. biov. ciano. r = 0,87, p <0.001). La biomasa de cianobac-
terias se correlacioné negativamente con los nutrientes disueltos en agua
(PO, y NO,; r =-0,70, p <0,001 y r = -0,90, p <0,001 respectivamente)
y con los datos de caudal estimados en los 10 dias previos a los muestreos
(r=-0,48, p = 0,003).
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Figura 6. Variacion de la abundancia absoluta de fitoplancton (Cel.mL!) y biovolumen
(mm3.L?) en los embalses del Rio Negro (nétese las diferentes escalas del

ejeY).

Zooplancton

La composicién de la comunidad zooplancténica de los embalses del rio
Negro se caracterizé por la presencia de organismos tipicamente holoplancté-
nicos como Rotifera y microcrustaceos de los grupos Copépoda (Calanoida y
Ciclopoida) y Cladécera. Ademés, se encontraron organismos meroplanctonicos
(larvas de Molusca). Durante el periodo analizado (Set-09-Jun-11) en los tres
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embalses se registraron un total de 42 taxas, discriminados en 28 Rotifera,
9 Cladécera, 4 Copépoda y 1 correspondiente a Molusca. Las especies de
rotiferos dominantes fueron: Polyarthra vulgaris, Synchaeta stylata, Cono-
chilus unicornis, C. coenobasis, Filinia longiseta, Brachionus calyciflorus,
Lecane luna, Euchlanis dilatata, Hexarthra intermedia y Filinia longiseta.
Entre los microcrustaceos las principales especies fueron los copépodos
Notodiaptomus incompositus y Acanthocyclops robustus (principalmente
sus estadios de desarrollo) y entre los cladéceros Bosmina longirostris vy
Bosminopsis deitersi.

En los tres embalses la comunidad zooplancténica, al igual que la
fitoplancténica, mostré un claro comportamiento estacional, indicando
la importancia de la temperatura en los procesos biolégicos con abun-
dancias méaximas en verano y minimas en invierno (Fig. 7). Se registra-
ron correlaciones estadisticamente significativas entre la abundancia v la
temperatura en los tres embalses (Bonete r = 0,72; Baygorria r = 0,64
y Palmar r = 0,53, p >0,05).

En Bonete las abundancias oscilaron entre un minimo de 386 ind.m
(Jun-11) y un maximo de 71786 ind.m™(Ene-10) con un promedio de 23036
+20896 ind.m?3; en Baygorria los valores oscilaron entre 564 (Jun-11) y
73571 ind.m (Ene-10) con valores promedio 26263 + 28095 ind.m3vy en
Palmar los minimos alcanzados fueron de 407 ind.m? (Jun-11) y los maximos
87500 ind.m™ (Dic-09) con valores promedio de 25122 +30069 ind.m™.

En términos de biomasa (expresada como biovolumen) en los embalses
de Bonete y Baygorria los copépodos dominaron la comunidad con valores
promedio de biomasa de 8,8 x 107 7,6 x 107 yum3L' y 1,5x 10% 1,8
x 108 um3.L! respectivamente. En cambio en Palmar los cladéceros fueron
los que contribuyeron maés a la biomasa total del zooplancton (1,0 x 108 +1.4
x 108 ym3.L1) (Fig. 7).

La abundancia y el biovolumen de zooplancton total se correlacionaron
positivamente con la abundancia y biomasa de fitoplancton, siendo la mas
significativa la estimada entre ambos biovolumenes (r = 0,42, p <0,05).
El biovolumen y la abundancia de los cladéceros y los rotiferos también se
correlacionaron con el biovolumen y la abundancia total de fitoplancton (en
todos los casos p <0,05; r >0,42).

Cabe senalar posibles asociaciones de rotiferos (relacionadas con las
condiciones eutroficas de los sistemas durante el verano) cuando se registra-
ron altas abundancias de Conochilus coenobasis, C. unicornis, Hexarthra
intermedia, Polyarthra vulgaris y Synchaeta stylata. Esta tltima alcanzo
abundancias que superaron los 12000 ind.m™ durante el verano de 2010.
En los tres embalses se registrd la presencia de larvas de moluscos de una
especie invasora (Limnoperna fortunei); en particular el embalse Palmar se
registraron las mayores abundancias absolutas con valores de 54286 ind.m™
(Dic-09) (Fig. 7).
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Figura 7. Variacion de la temperatura (°C); abundancia absoluta (ind.m?) y biomasa
(expresada como biovolumen pm= L") de los principales grupos del zoo-
plancton en los embalses del rio Negro (dentro del filo Molusca solo se
identificaron estadios larvales de mejillén dorado, Limnoperna fortunei)

DISCUSION

Modelo de eutrofizacion

Hace ya muchos afios Vollenweider (1976) demostrd la relacion proporcional
existente entre los aportes de P a los lagos y embalses vy la biomasa total que
puede ser alcanzada por el fitoplancton. Dicha relacién fue posteriormente
ampliada a un nimero mucho mayor de ambientes (Jones y Lee, 1986) y se
transformé en la base de todos los modelos de eutrofizacion. Si consideramos
los méximos promedio de los aportes (Fig. 3), a lo largo de los ciclos biolégicos
relacionados con la temperatura, fotoperiodo, irradiancia y estabilidad de la
columna, ambos pulsos de caudal poseerian consecuencias ecoldgicas totalmente
diferentes. El primero ocurre luego del periodo estival, produciendo una fuerte
dilucién de las comunidades plancténicas que puedan haberse desarrollado en
altas abundancias durante el verano. Luego de este pulso llega el invierno con
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los minimos de temperatura, disponibilidad de luz y méaxima turbulencia de la
columna de agua y tasa de lavado, creando un escenario poco favorable para
el desarrollo del fitoplancton. El segundo méaximo, en cambio, se produce a
inicios de la primavera, periodo en el cual las condiciones ambientales comienzan
a revertirse, creando un escenario cada vez méas adecuado para el desarrollo
del fitoplancton. A partir de este momento los aportes promedios disminuyen
haciéndose minimos en Enero (143 m?3.s). Si las condiciones de retencién de
nutrientes y fitoplancton aumentan en el periodo estival, estarian dadas las con-
diciones para la ocurrencia de altas abundancias de fitoplancton y, en particular,
de las cianobacterias, grupo dominante en la tltima década.

Las cargas criticas determinadas en este estudio para Bonete y Baygorria
coinciden con los valores reportados para sistemas eutréficos (concentracion
de clorofila >10 pg.L1, carga critica = 100 mg P.m™®) de Norteamérica (Jones
y Lee, 1982). Sin embargo la estimada para Palmar es casi la mitad. No se
puede por el momento explicar este hecho, pero podria estar relacionado con
la cadena de embalses, como una mayor transparencia del agua en Palmar
favorecida por la retencién de sélidos suspendidos en los embalses previos y al
aporte de colonias de cianobacterias desde los mismos. Asimismo deberiamos
estimar la carga interna como fuente de nutrientes e incluirla en los aportes.

El control de los aportes difusos y puntuales seria fundamental para
comenzar a revertir el proceso de degradacién ambiental de estos cuerpos de
agua. Entre las medidas mas importantes, se pueden destacar, el tratamiento
de los residuos domésticos e industriales hasta un nivel terciario en toda la
cuenca. Pero tratandose de una cuenca con una intensa actividad agricola
y ganadera es fundamental tomar medidas de control de los aportes difusos
disminuyendo y adecuando el uso de fertilizantes y mediante el control de la
erosién. Asimismo la proteccion, recuperacién y restauracion de zonas de
amortiguacién, como bosques riberefios y humedales, ayudarian a disminuir
la entrada de contaminantes y nutrientes al ecosistema acuéatico. Dado que la
entrada de nutrientes ocurre fundamentalmente junto con el agua de drenaje
de la cuenca y que las precipitaciones en la cuenca del rio Negro se encuen-
tran asociadas a los fenémenos del Nifio/La Nifa (Goddard et al., 2001),
primaveras y veranos secos (bajo la influencia de La Nifa), serian segin
menos favorables para la ocurrencia de floraciones, mientras que primaveras
y veranos mas himedos (bajo influencia del El Nifio) serian mas favorables
para el desarrollo de floraciones.

El tiempo de residencia del agua seria un factor interesante desde el
punto de vista del manejo gerencial de las presas. La disminucion de éste
en un embalse podria actuar como una perturbacién que ocasione pérdida
de biomasa de cianobacterias y que, a su vez, favorezca el desarrollo de otros
grupos fitoplancténicos no téxicos. Cabe decir que este pulso erogado puede
representar una entrada de nutrientes y cianobacterias al embalse aguas abajo,
por lo cual habria que determinar un manejo adecuado en cadena para los
tres embalses en forma simultanea.
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Hidroquimica

Los patrones temporales de los nutrientes muestran como los blooms
de cianobacterias observados en cada ambiente son acompanados por una
disminucién de los nutrientes disueltos. Sin embargo, si bien existen maxi-
mos para el P y N total que coinciden con los méximos de biovolumen de
cianobacterias, no se observé una correlacion entre biomasa algal y nutrientes
totales como se esperaria en embalses eutréficos (Gonzalez, 2008). Ello se
deberia a que durante los meses mas frios se registran los mayores caudales
y aportes externos con una alta carga de nutrientes disueltos y particulados
(principalmente inorgénicos). En verano, en cambio, la mayor parte del PT
se encuentra asociado a la biomasa fitoplancténica, momentos en los que el
PRS y NO, registran sus minimos valores (Fig. 5).

Por otra parte el tiempo de residencia promedio de los diez dias anteriores
a los muestreos determinado por los aportes previos al mismo son factores
que determinan la estabilidad de la columna de agua vy se relacionan (como
se discutirda mas adelante) con las floraciones algales.

La conductividad muestra una relacién negativa con los aportes externos
con valores menores en los tributarios. El aumento de la conductividad en los
embalses indica la gran actividad biolégica en los mismos y el importante rol
como productores y mineralizadores de materia organica de estos sistemas.

Fitoplancton

Con relacién a la comunidad fitoplancténca los resultados muestran que los
embalses estuvieron dominados durante el verano por cianobacterias y por una
codominancia de cianobacterias-diatomeas en invierno y primavera. Durante
los meses calidos, el incremento de la temperatura y una mayor estabilidad
de la columna de agua, junto al aumento de la transparencia, promovieron
el desarrollo de altas abundancias de Microcystis (responsable de ocasionar
importantes episodios de floraciones durante los veranos de 2010 y 2011)
y Dolichospermum. Estos géneros tienen especies con la capacidad de
explotar débiles y breves estratificaciones térmicas verticales y posicionarse en
zonas superficiales de la columna de agua obteniendo ventajas competitivas
sobre las demas algas (Huisman et al., 2005; Chalar, 2009; Eliot, 2010).
Por otro lado durante el invierno y primavera la baja temperatura del agua,
la alta turbulencia e incremento del coeficiente de extincion vertical de la luz
(Kd), generan condiciones no favorables para el desarrollo de cianobacterias.
Estas condiciones determinaron una disminucién significativa tanto en la
abundancia como en el porcentaje de contribucién de las cianobacterias al
total (dato no presentado).

La dindmica de las poblaciones de cianobacterias halladas en estos embal-

ses fueron similares a las de otros sistemas regionales como por ejemplo el
embalse de Salto Grande (Rio Uruguay; Chalar et al., 2002; Chalar, 2009)
o el embalse San Roque (Cérdoba-Argentina; Rodriguez et al., 2008). Este
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ultimo tiene un avanzado estado de eutrofizacion y presenta floraciones de
cianobacterias principalmente de Dolichospermum spiroides y M. aerugi-
nosa. Segin Rodriguez et al. (2008) en este embalse existe una disminucion
en la abundancia de cianobacterias en otofo e invierno con un incremento
en primavera, alcanzando los maximos en verano.

De acuerdo a Chorus y Bartram (1998) las concentraciones de microcistinas
detectadas fueron elevadas, pudiendo ser consideradas como de riesgo mode-
rado a alto para la salud. Las concentraciones encontradas entre 0,02 - 5,9
pg.mm fueron similares a las halladas por Welker et al. (2003). Estos autores
encontraron en un lago templado de Alemania valores comprendidos entre
0,1 pg.mm=3y 5 pg.mm=3. En nuestro estudio las mayores concentraciones de
microcistina ocurrieron durante Febrero; similar situacién se ha observado en
Sudafrica en un estudio en el lago de la represa Hartbeespoort (irrigacion). Esta
presenta un avanzado grado de eutrofizacién con méaximas concentraciones de
microcistina a mitad del verano durante el mes de Febrero (Wicks y Thiel, 1990).

En el fitoplancton eucariota la clase Bacillariophyceae dominé la comunidad
de los embalses y estuvo representada basicamente por especies del género
Aulacoseira, siendo A. granulata la dominante. A. granulata es una diatomea
filamentosa, colonial, perteneciente al orden Centrales y es comun en lagos y
rios en todo el mundo (Krammer y Lange-Bertalot, 1991). Este predominio
de A. granulata ha sido reportado anteriormente en otros trabajos para estos
embalses (Bonilla, 1997, Pérez, 2002). También A. granulata fue registrada
como especie dominante en la zona central del embalse de Salto Grande por
Quirés y Luchini (1982), en la cuenca del tramo inferior del rio Uruguay por
O’Farrell y Izaguirre (1994). En embalses de Brasil tanto A. granulata como
A. italica son frecuentes, junto a Cyanophyceae cuando ocurren estados
alternados de eutrofia y mesotrofia (Tundisi y Matsumura-Tundisi, 1992). A.
granulata es una especie caracteristica de sistemas turbulentos y sometidos
a cambios en la calidad de la luz.

El desarrollo fitoplancténico en los embalses dependi6 principalmente de
las condiciones de estabilidad de la columna de agua y de la disponibilidad
de luz subacuética y los aportes externos de nutrientes. Estos embalses son

ricos en PT razon por la cual son clasificados como eutréficos de acuerdo a
OCDE (1982).

Zooplancton

El niimero de taxones encontrados para el presente estudio (42) fue inferior
al observado por Chalar et al. (1993) para el embalse de Salto Grande (87); sin
embargo, esta dentro de los rangos observados en embalses tropicales (Rocha
et al., 1995). Los taxa encontrados y su distribucién entre los grupos coincide
con estudios anteriores en el embalse Palmar (Conde et al., 2002; Brugnoli et
al.; 2008). La presencia en la comunidad zooplancténica de larvas de moluscos
correspondientes a L. fortunei coincide con reportes previos del mejillén dorado
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en los tres embalses del Rio Negro (Brugnoli et al., 2005), considerando a
dichos embalses como sistemas invadidos por esta especie invasora.

Cabe destacar la dominancia en abundancia de los individuos de menor
tamano (rotiferos y nauplius) en los tres embalses, principalmente en Palmar.
Esta dominancia es similar a la reportada en otros rios y embalses de la region
como el Parana, Paraguay y Uruguay (Frutos, 1998; Chalar et al., 2002;
Frutos et al., 2006).

A pesar de la dominancia numérica de los rotiferos en los tres embalses,
los microcrustaceos, principalmente copépodos vy cladéceros, dominaron en
términos de biomasa (expresada como biovolumen) durante todo el periodo
estudiado. Ello nos indica que los microcrustaceos son la principal fuente
disponible de materia orgénica para los niveles troficos superiores (principal-
mente peces) y una via importante de transferencia de materiales y reciclaje
de nutrientes (excrecion, sedimentacién, descomposicion) en el ecosistema.
Resultados similares han sido observados en muchos ecosisteras de agua dulce
tropical, donde los copépodos representan la fraccién mayor de la biomasa
total mientras que los rotiferos constituyen la fracciéon menor (Matsumura-
Tundisi et al., 1989; Gonzalez et al., 2002; Melao y Rocha, 2004).

Se considera fundamental la adopcién de medidas de control de las fuentes
puntuales de contaminacién y la adopcién de las mejores préacticas agricolas
para disminuir la carga de nutrientes y la ocurrencia de floraciones algales
en el sistema estudiado.

CONSIDERACIONES FINALES

Se considera fundamental la adopcién de medidas de control de las fuentes
puntuales de contaminacién y la adopciéon de las mejores practicas agricolas
para disminuir la carga de nutrientes y la ocurrencia de floraciones algales
en el sistema estudiado.

Los modelos de eutrofizacion desarrollados explicaron satisfactoriamente
la ocurrencia de floraciones de fitoplancton a partir de las cargas de P a
los embalses. Sin embargo seria necesario contar con un nimero mayor
de observaciones para mejorar la determinacion de las cargas criticas. Por
otra parte, ademas de la carga externa estimada en este estudio habria que
considerar la magnitud de la carga interna proveniente de los sedimentos
de los embalses, asi como medir concentraciones de otros aportes directos
a los mismos. Si bien las caracteristicas polimicticas de los embalses mantie-
nen la columna de agua oxigenada la mayor parte del afio haciendo de los
sedimentos una trampa de P, pueden ocurrir estratificaciones temporales en
las que se produzca la liberacion de dicho elemento.

Los patrones de variacion de la biomasa del fitoplancton y zooplancton
se relacionaron con la variacién estacional de la temperatura y con la dispo-
nibilidad de recursos. En el caso del fitoplancton las condiciones de mezcla
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incompleta de la columna de agua v alta disponibilidad de nutrientes en
determinados afos favorece el desarrollo de floraciones estivales de ciano-
bacterias toxicas. Estas representan un grave dano ambiental contrapuesto
con los usos miiltiples del sistema.
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Resumen: La cuenca del rio Atuel (Argentina) se extiende a través de
ambientes y condiciones climaticas contrastantes, desde la cordillera principal
al Oeste (en la cuenca alta), a llanuras semidesérticas (en la cuenca inferior).
El régimen hidrolégico es nival con un caréacter aléctono en la cuenca media
e inferior. El desarrollo de areas bajo riego en la cuenca media modifico el
régimen de escurrimientos en la cuenca inferior, lo que afecta la interaccion
entre el agua superficial y subterranea; el objetivo que caracterizar estos pro-
cesos desde un punto de vista hidroquimico e isotépico. La hidroquimica del
agua superficial y subterranea mostré una homogeneidad espacial y se tipifico
como sulfatada-célcica, con ocurrencia de procesos de diluciéon/concentracion
debido a la intermitencia de los escurrimientos en la cuenca inferior. La com-
posicion isotépica del rio Atuel fue muy empobrecida, denotando su origen
en la fusién de de la nieve y ablacién del hielo glaciar en la cuenca alta, con
un enriquecimiento progresivo. Ambos analisis evidenciaron la existencia
de procesos de concentracién evaporativa y permitieron inferir la existencia
de fuentes adicionales de sodio y condiciones de equilibrio con calcita. Los
resultados mostraron un comportamiento hidrolégico del rio Atuel efluente en
la cuenca alta y media y variable (tanto espacial como temporalmente) en la
cuenca inferior, debido a la intermitencia de los escurrimientos. Dicha interac-
cién influente/efluente se encuentra limitada a una faja riberena.

Palabras clave: Rio Atuel, hidroquimica, isétopos, efluente, influente.

Hydrochemical and isotopic analysis of the river basin, Argentina

Abstract: The Atuel River basin, Argentina, extends across contrasting
environments and weather conditions, from the main ridge to the west in
the upper basin, to semi-desert plains in the lower basin. The river has a
snowmelt regime with an allochthonous nature in the middle and lower
basins. The development of irrigated areas changed the flow regime in the
lower basin affecting the interaction between surface and groundwater.
The objective is to characterize these processes using hydro-chemical and
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isotopic methods. The hydrochemical characteristics of both surface and
groundwater showed spatial homogeneity with a dominance of sulphate-
calcium type and with the occurrence of dilution/concentration processes due
to the intermittency of runoff in the lower basin. The isotopic composition
of the river was very impoverished denoting its snow and glacier ablation
origin. The composition had a progressive enrichment to the lower basin.
Both analyzes showed the existence of evaporative concentration processes
and infers the existence of additional sources of sodium and equilibrium
conditions with calcite. The results illustrated a gaining behavior of the Atuel
River in the upper and middle basin and a variable hydrological nature in
space and time in the lower basin due to the intermittency of runoff. These
influent/effluent interactions are limited to a narrow strip along the river.

Key words: Atuel, hydrochemistry, isotopes, effluent, influent.

INTRODUCCION

La existencia y dinamica de sistemas fluviales estan estrechamente rela-
cionadas con de las caracteristicas hidrogeolégicas del suelo o material, la
topografia, el clima y dependen de la existencia e interaccién con el agua
subterranea (T6th, 1999). El régimen hidrolégico de rios en zonas semiari-
das presenta tipicamente una marcada estacionalidad e intermitencia de los
caudales en comparacién con las regiones humedas. En general, las bajas
precipitaciones anuales resultan en bajos volimenes de escorrentia, mientras
que existe una mayor variabilidad interanual en correspondencia con una
menor precipitacién anual. Ademas, la variabilidad en la respuesta hidrolégica
en dichas areas es también consecuencia de alta intermitencia en el patrén
espacial de las precipitaciones, las cuales se caracterizan por eventos de
corta duracidn y alta intensidad. Estas precipitaciones esporadicas (sumadas
a la activacion de cauces o arroyos efimeros, pérdidas por conduccién y a la
heterogeneidad del terreno) resultan en respuestas hidrologicas no lineales a
mayor area de drenaje (Goodrich et al., 1997; Jolly et al., 2008).

Como resultado las interacciones entre el agua superficial y subterranea
en regiones semiaridas tienen un caracter episédico, presentan una gran
variabilidad y ocurren generalmente en areas definidas: Sectores montafo-
sos, piedemonte, areas de riego v valles aluviales (de Vries y Simmers, 2002;
Sophocleous, 2002; Newman et al., 2006). En general (y considerando
sistemas de flujo regional) se postula que las areas topograficamente elevadas
constituyen las zonas de recarga de aguas subterraneas, mientras que las éreas
topograficamente mas bajas son las de descarga. Sin embargo, a escala local,
los sistemas de flujo asociados a caracteristicas particulares (como cuerpos de
agua superficiales y geoformas) resultan en complejas interacciones entre el
agua superficial y subterranea que acttan independientemente de su posicién
topografica (Winter, 1998; Amorés y Bornette, 2002; Sophocleous, 2002). Por
el contrario, las interacciones entre el agua superficial y subterranea fuera de
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los cursos o cuerpos de agua es practicamente nula debido fundamentalmente
a las insuficientes precipitaciones vy a las altas tasas de evapotranspiracién
que reducen o inhiben la recarga local.

Los cursos de agua en zonas aridas y semiaridas de Argentina se carac-
terizan por tener un origen aléctono y montano, una alimentacién nival o
pluvio-nival y un caracter generalmente influente. El agua subterranea (como
resultado de las escasas precipitaciones) suele encontrarse a grandes profun-
didades y poseer un caracter salobre-salino debido a la practicamente nula
recarga local. Por ello los valles aluviales constituyen las areas mas relevantes
no soélo desde el punto de vista hidrolégico (como interaccién entre el agua
superficial y subterréanea a través de procesos de recarga lineal a lo largo
del plano aluvial de rios y arroyos), sino también desde un punto de vista
utilitario (como el aprovisionamiento de agua para consumo humano, riego
o uso ganadero). Ademas, en las planicies de inundacién ocurren eventos de
crecidas que proveen generalmente de agua adicional, pero no disponible en
zonas relativamente alejadas a cursos de agua (Hollis, 1990).

En consecuencia, el objetivo de este trabajo fue evaluar el efecto de la
dinédmica de los escurrimientos en la interaccion entre el agua superficial y
subterranea en la cuenca del rio Atuel.

Dada la complejidad de los procesos hidrolégicos intervinientes en la
interaccion entre el agua superficial y subterranea este trabajo incluyé la
caracterizacion hidroquimica e isotopica de muestras de agua superficial y
subterraneas en distintos puntos de la cuenca.

MATERIALES Y METODOS

Area de estudio

El drea de estudio comprendi6 la cuenca del rio Atuel ubicada en el centro
oeste de Argentina, entre los paralelos de 34° a 37° de latitud Sur y entre los
meridianos de 70° y 66° 40’ de longitud Oeste. La cuenca se extiende desde
la cordillera de los Andes (a lo largo de una faja central en la provincia de
Mendoza) hasta su desembocadura en el rio Salado-Chadileuvii en el Noroeste
de la provincia de La Pampa (Fig. 1). La superficie total de la cuenca es de
aproximadamente 13.000 km?.

Geomorfolégicamente la cuenca atraviesa dominios contrastantes, de
montafias y serranias en la cuenca alta, a llanuras en la cuenca media e
inferior (Gonzélez Diaz v Fauqué, 1993). El rio Atuel drena las unidades
morfoestructurales de la Cordillera Principal, la Depresiéon de los Huarpes,
el Bloque de San Rafael y la cuenca Cuyana (Zarate et al., 2005). En la
Cordillera Principal la red hidrogréfica esta controlada estructuralmente por
fallas y fracturas, y constituye un area de generacién de escorrentia a partir
de la ablacién de la nieve y del hielo glacial que se manifiesta en el régimen
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permanente de los cauces principales. En su ingreso a la Depresién de los
Huarpes (que conforma una planicie levemente inclinada hacia el Este), el rio
Atuel forma un extenso abanico aluvial y recibe a su principal afluente: el rio
Salado. Debido a la presencia de sedimentos Terciarios y una baja pendiente,
presenta tramos con caracteristicas influentes caracterizadas por pérdidas de
conduccion. Al Este (pasando por un paraje denominado La Angostura) se
encuentra el embalse de El Nihuil. Al ingresar a la parte exhumada del Bloque
de San Rafael el rio Atuel se encauza en un cafién con caracter netamente
aléctono, para finalmente desembocar en la depresion de la Travesia que
constituye en un ambiente de llanura de acumulacién fluvial perteneciente a
la Cuenca Cuyana. Se destaca en esta area el oasis de riego de San Rafael-
General Alvear, cuyo drenaje natural se encuentra drasticamente modificado
por obras de canalizacién para riego.

La cuenca inferior se desarrolla en el ambito de la depresion de la Travesia
hasta su confluencia con el rio Salado-Chadileuvii en territorio pampeano.
Dicha area se caracteriza por ser una gran planicie aluvial con depésitos de
sedimentos aluviales, arenas finas y limos. El cauce del rio Atuel en la cuenca
inferior muestra cambios distintivos en su configuracién geomorfoldgica.

MENDOZA

0 100 200 km

@ Muestreo Agua Superficial
B Muestreo Agua Subterranea
& Area de riego

Zona de bafiados

T

Figura 1. Mapas de ubicacién y descripcion esquematica de la cuenca del rio Atuel.
Circulos y cuadrados indican sitios de muestreo de muestreo agua superficial
y subterranea respectivamente. Se esquematiza el rio Diamante al norte
del area de estudio.
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Existen tramos encausados y con meandros, mientras otras areas (debido
a su baja pendiente) constituyen tipicas planicies de inundacién. Durante
épocas de estiaje el rio generalmente discurre encauzado a lo largo de los
tramos meandriformes resumiéndose en las planicies de inundacién. Por el
contrario, en épocas de avenidas el cauce cambia su configuracion a tramos
trenzados y sus formas intermedias por la activacién de nuevos cauces,
mientras que en las planicies de inundacién el agua se expande lateralmente
conformando grandes areas de bafiados de varios kilometros de extension
con tirantes de agua pequerios.

Aspectos climdticos e hidrolégicos

El clima de la cuenca esta condicionado en gran parte por la heteroge-
neidad del relieve, como la altitud, orientacién y exposicién y distancia al
mar que, ademas de otros factores atmosféricos, distinguen tipos climaticos
definidos. Sin embargo, a nivel general el clima puede ser descrito como
semiarido, dominado por la accién de las masas de aire del Atlantico que
se traduce en precipitaciones estivales, exceptuando la alta cuenca que
presenta un clima arido de montafia con precipitaciones mayoritariamente
invernales.

El régimen hidrolégico del rio Atuel es fundamentalmente nival con even-
tuales aportes por precipitaciones estivales. El proceso de fusion de nieve y
ablacién del hielo glacial resulta en un hidrograma caracterizado por caudales
maximos en primavera-verano y minimos en invierno producto de la infil-
tracion y aporte subsuperficial al cauce. El comportamiento depende de la
Geologia y se comporta como un curso efluente o influente (Ruiz Huidobro y
Serrano, 1987). En la actualidad, el rio Atuel en la cuenca inferior constituye
un sistema fluvial disminuido (Zarate et al., 2005) con un solo brazo activo
(el denominado arroyo de la Barda), debido a la disminucién de caudal por
actividad antrépica a partir de la construccién del primer embalse (el Nihuil)
en 1947. Como consecuencia de ello, el rio Atuel en territorio pampeano
presenta una drastica modificacién de su régimen natural de escurrimientos,
regulacion v utilizacién de su caudal para irrigacion y generacion de energia
hidroeléctrica en la provincia de Mendoza. Producto del embalse los escu-
rrimientos presentan caudales muy bajos y de caracteristicas intermitentes
con maximos en invierno (fuera del periodo de riego) y minimos o nulos en
verano. Tales caracteristicas, resultan en una desconexién del rio Atuel con
el rio Saldado-Chadileuvi. La Fig. 2 ilustra el cambio de régimen hidrolégico
entre La Angostura y Puesto Ugalde expresado a partir de los caudales medios
mensuales vy las implicancias del mismo en la intermitencia de los caudales
en la cuenca inferior.
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Figura 2. Régimen hidrolégico del rio Atuel aguas arriba (La Angostura) y abajo
(Puesto Ugalde) del area de riego. Periodo 1980-2000. a) Caudales medios
mensuales; y b) Curva de duracién.

Anadlisis

La caracterizacion hidroquimica e isotopica de la cuenca del rio Atuel se
basd en el analisis de muestras de agua superficial y subterranea recolectadas
en distintos puntos a lo largo del cauce del rio Atuel (Fig. 1) y bajo distintas
condiciones de escurrimiento en los afios 2010, 2011 y 2012 (Tabla 1).
El tratamiento hidroquimico consistié en la determinacién (por métodos
analiticos convencionales) de los iones mayoritarios y la comparacién de las
caracteristicas fisico-quimicas entre distintos puntos de la cuenca y entre el
agua superficial y subterranea. Los analisis quimicos fueron complementados
con la composicion isotépica (?H y 180) de las aguas.
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Tabla 1. Fecha de muestreos y caracterizacion hidrolégica e hidroquimica de la
cuenca del rio Atuel. Hidroquimica indicada por medio de la conductividad
eléctrica medida a campo para sitios representativos de la cuenca alta,
media e inferior.

Cuenca Cuenca
L Cuenca Cuenca K R 4 R
Fecha . Caracterizacion R inferior inferior
Periodo X o alta media
muestreo hidrolégica . } (Sup.) (Subt.)
[mS cm™] [mS cm!] : i
[mS cm!] [mS cm!]

E imient
Ago-2010 Inicio riego scurrimiento en 1305 1815 2970 7980

toda la cuenca

. —_
Abr-2011  Final deriego O eScurimiento 1111 2600 sin esc. 5960
cuenca inferior

E imient
Jul - 2011 Sin riego Scurimiento en - 194 (1) 2960 3510 7650

toda la cuenca

Feb-2012 Riego Sin escurrimiento 3770 7250

cuenca inferior

AGo-2012  Inicioriego  ocurmmientoen 00 o) 3050 3390

toda la cuenca

El estudio se focalizé fundamentalmente en la cuenca inferior donde se
extrajeron las muestras de agua subterranea y se analizd, ademas, informa-
ciéon hidroquimica histérica que incluyé la interpretacion de 444 muestreos
periédicos coincidente con la disponibilidad de series hidrolégicas de caudales
medios diarios entre los afios 1980 y 2000 (Figs. 2 y 3). Sobre la base de
la informacién previamente mencionada se procedi6 a la cuantificacion del
volumen v duracién de los caudales que permitié la definiciéon de nueve perio-
dos diferentes agrupados en tres categorias de escurrimiento: Continuo largo,
continuo corto y corto. Ademas, se caracterizé y tipifico el agua superficial
mediante el estudio de la evolucién de la cantidad total de sélidos disueltos y
de iones mayoritarios y minoritarios. En el caso de la informacién histérica
la tipificacién se basé en el analisis de 25 muestras representativas de cada
condicién de escurrimiento, donde en 16 de ellas la concentracion de sodio
se calculé por la diferencia de aniones y cationes. Ademas, se analiz6 la
variabilidad hidroquimica estacional (invierno — verano) y su relacién con el
intervalo de escurrimiento.

Las determinaciones isotopicas (2H y 20) se realizaron en el laboratorio
de Isétopos Estables del Instituto de Geocronologia y Geologia Isotépica
(INGEIS, CONICET-UBA) mediante espectroscopia laser con un equipo Los
Gatos Res. Inc. DLT-100 (OA-ICOS: Off-Axis Integrated Cavity Output
Spectroscopy) de acuerdo a Lis et al. (2008). Los resultados isotopicos se
expresan como d, definido como:

8 = 1000 R-R ) / R %o

155



donde:

d : desviacion isotépica (en %o);

S : muestra;

P : referencia internacional;

R : relacién isotopica (?H/'H, 80/1€0).

La referencia utilizada fue Vienna Standard Mean Ocean Water (V-SMOW;
Gonfiantini, 1978). Las incertidumbres fueron +0,3 %o para d'®°, y +1,0 %o
para d?H. Por definicién el valor dV-SMOW = 0 %o. Por lo tanto, un d

positivo indica una mayor concentraciéon de los isétopos pesados #0 6 2H
que la referencia.

RESULTADOS Y DISCUSION

La caracterizacién hidrolégica del rio Atuel se analizé durante el periodo
1980 a 2000 debido a la disponibilidad de informacién diaria en la cuenca
inferior, considerando ademas que los escurrimientos al final de dicha serie
presentan la misma dinamica que los actuales. La Fig. 3 ilustra los caudales
cronoldgicos medios mensuales en la estacion de aforo de La Angostura y
Puesto Ugalde. Se observa tras el periodo hidrolégicamente rico de 1980 a
1988 un patrén de escurrimientos en la cuenca inferior de caracter intermi-
tente y sélo presente en la época invernal, producto de la modificacién del
régimen nival del rio debido a obras de regulacién y aprovechamiento aguas
arriba. Dicha irregularidad se evidencia en Puesto Ugalde (LP-IS) con un 18 %
del periodo en estudio sin escurrimientos y un caudal medio de 8,6 m3.s?,
superado solo el 30 % del periodo. Esto contrasta con el régimen permanente
con un caudal medio de 39,1 m3.s! observado en la estacién de aforos de
La Angostura (M-IIIS), aguas arriba del area de riego. El caudal para la serie
1935-2010 de la estacion de aforo La Angostura es de 34,5 m3.s!.

La conductividad eléctrica (Tabla 1) mostré para el agua superficial en la
cuenca alta y aguas arriba de las obras de embalse valores menores a 1900
mS.cm. En particular, el darea montafiosa y generadora de escorrentia tuvo
valores inferiores 1300 mS.cm™. La cuenca media presenté un incremento
en los valores de concentracion salina y una dindmica relativamente estable,
exceptuando el muestreo de 2010. Dicha estabilidad presumiblemente es
debido a la influencia del agua subterranea. En el area de riego la conduc-
cién del agua en canales revestidos genera una falta de tirantes de agua en
el cauce que resulta en un comportamiento efluente del cauce del rio Atuel,
debido a la descarga del agua subterranea producto de los mayores gradientes
hidraulicos generados por el ascenso del nivel freético durante la época de
riego (Pereira y Morabito, 2011). En la cuenca media, particularmente en
el paraje Las Aguaditas (antigua confluencia del rio Diamante con el rio
Atuel hasta previo inicios del siglo XIX) existe todavia la influencia del flujo
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de agua subterranea. Esta influencia mostraria un comportamiento del agua
superficial s6lo indirectamente relacionado a la dinémica de riego. Por otro
lado, la cuenca inferior presenta una modificacién en su régimen hidrolégico
con sélo escurrimientos invernales a fines del periodo de riego, producto del
comportamiento efluente del rio que drena el agua almacenada en el area
de riego. Los escurrimientos asi generados alcanzan el territorio pampeano
hasta resumirse en areas de bafiados a mediados de la primavera sin alcanzar
el rio Salado-Chadileuvii. Como respuesta a ello, los valores de conductividad
eléctrica del agua superficial y subterranea en pozos relativamente préximos
al cauce mostraron un notable incremento de la conductividad que supera
los 3000 y 7000 mS.cm’!, respectivamente. Esta alta conductividad limita
drasticamente el uso del agua sélo al consumo ganadero y con restricciones.
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Figura 3. Caudales cronolégicos rio Atuel, La Angostura (cuenca media-alta) y Puesto
Ugalde (cuenca inferior).

La caracterizaciéon hidroquimica (a partir del analisis de los iones mayo-
ritarios) mostré que el agua superficial presenté la misma tipificacion, pre-
dominantemente sulfatada-célcica, a lo largo de toda la cuenca (Fig. 4a). Se
observa también que las muestras de la alta cuenca (M-IS, M-IIS, y M-IIIS)
presentaron una mayor dilucién y se diferenciaron notablemente del resto de
la cuenca media e inferior, con similares caracteristicas entre si. En particular,
las muestras ubicadas en la cuenca inferior (LP-VIIS y LP-VIIS) tuvieron una
mayor concentracién del ion CI, presumiblemente debido a la evaporacién de
aguas someras en las zonas de bafiados. El agua subterranea posee la misma
caracterizacién hidroquimica que el agua superficial; sin embargo, en todos los
casos las concentraciones de iones fueron proporcionalmente mayores a las
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registradas en el rio (Fig. 4b). Igualmente se observé en muestras de sondeos
cercanos al cauce y en el sentido del escurrimiento una mayor dilucién (LP-
[ISUB, LP-ISB y LP-IISB), mientras que muestras en sondeos ubicados en
areas de banados o mas alejados del cauce (LP-VIISB) se verificé una mayor
concentracién del ion CI.

La Fig. 5 ilustra la evolucién del residuo sélido en la cuenca del rio Atuel.
Se observé un aumento en el sentido del escurrimiento del residuo sélido del
agua superficial a lo largo del cauce que evidenci6 la existencia de procesos
de concentracién evaporativa.
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Figura 4. Diagramas de Schéeller-Berkaloff. a) Muestras superficiales a lo largo de
la cuenca del rio Atuel; b) Muestras agua subterranea en puntos proximos
al cauce en la cuenca inferior.
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Figura 5. Evolucién del residuo sélido en el sentido del escurrimiento a lo largo de
la cuenca del rio Atuel.

Con el fin de identificar procesos que determinen la configuracién hidro-
quimica del agua superficial se analizé la evolucion de las relaciones idnicas
a lo largo de la cuenca y en el sentido del escurrimiento (Fig. 6). El diagrama
de dispersion (Fig. 6a) muestra una relacion (Na* vs Cl) creciente para los
tres periodos de muestreo, aunque con una variable tendencia de correlacion
(valores de r entre 0,23 y 0,71). Los muestreos correspondieron al periodo
invernal, sin o con riego incipiente en la cuenca media, cuando se verificaron
escurrimientos en la cuenca inferior.

Por el contrario, los diagramas de dispersion (Ca?* vs CI) y (HCO,vs CI)
ilustran una tendencia decreciente con alta correlacién (valores de r entre
0,78 y 0,97) para los muestreos de Julio de 2011 y Agosto de 2012 (Figs.
6b y c). Para la campana de Agosto de 2010 se registré un elevado valor de
cloruro en la muestra M-IIS que redujo la correlacién y modificé la tendencia
en el caso de (Ca?* vs CI).

Una interpretacion preliminar de las relaciones idnicas descriptas evidencié
la existencia de un aporte de sodio adicional a la concentracién evaporativa
que podria vincularse con la hidrélisis de silicatos. La disminucién conjunta de
calcio y bicarbonato en el sentido del escurrimiento indica que se alcanza la
saturacion a calcita, provocaria la eventualmente la precipitacion de la misma.

159



Figura 6. Relacién i6nicas para muestras superficiales en distintos sitios a lo largo
del sentido de escurrimiento. a) Sodio-cloruro; b) Calcio-cloruro; y ¢)
Bicarbonato-cloruro.
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El andlisis de informacién hidroquimica histérica entre 1980 y 2000 en la
cuenca inferior resulté en el mismo tipo de agua predominante (sulfatada calcica
y/0 sodica) (Fig. 7a). Las diferencias que presentaron algunas de ellas no se rela-
cionaron con la duracién del intervalo correspondiente ni con la estacionalidad.
Las muestras estivales reflejaron un comportamiento similar a las de invierno, a
excepcidn de un menor contenido sédico y una relativa mayor dilucién.

El andlisis isotopico de las muestras de agua superficial indica que las carac-
teristicas isotopicas del agua del rio Atuel en la cuenca alta coinciden con la
linea global de aguas metedricas y que se ajustan al patrén de precipitaciones de
origen pacifico (Panarello, 2002). Tal caracteristica resulté en una composicion
muy empobrecida c.a. [-16,8 %o, -124 %o] denotando su origen en la fusién de
hielos. Por otro lado, lo valores correspondientes a la cuenca media e inferior
evidenciaron un enriquecimiento isotépico progresivo c.a. [-14,6 %o a -13,4
%0, -112 %o a-106 %o), alineandose sobre una recta de evaporacion (Fig.a 8).
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Figura 7. Caracterizacién hidroquimica histérica de los escurrimientos del rio Atuel en
Puesto Ugalde. a) Diagrama de Piper para escurrimientos de distinta duracién,
y b) Diagrama de Schoeller-Berkaloff para escurrimientos estacionales.
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Se observé que las muestras correspondientes al rio Diamante (M-VIS)
y a Las Aguaditas (M-VIIS) se aproximaron a los valores observados en la
cuenca alta del rio Atuel. Las muestras de agua subterranea de la cuenca
inferior también se ordenaron sobre la misma recta y se observé un mayor
enriquecimiento en pozos mas alejados del cauce (LP-XISB), mientras que
los sondeos LP-XIISB mostraron un menor enriquecimiento coincidente con
una ubicacién mas alejada del cauce y topograficamente mas elevada.
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Figura 8. Desviacién isotépica d) de 80y 2H (%o) de muestras de agua superficial y
subterranea en la cuenca del rio Atuel.

CONCLUSIONES

El rio Atuel discurre a través de ambientes geomorfoldgicos y condiciones
climaticas contrastantes. Como consecuencia de la regulacién y uso de sus
aguas el régimen hidrolégico se ve drasticamente modificado en la cuenca
media e inferior, que resultan en interacciones variables entre el agua super-
ficial y subterranea.

Desde el punto de vista de su composiciéon iénica mayoritaria el agua del
rio Atuel se clasifica como sulfatada-célcica. Dicha tipificacion se mantiene
a lo largo de toda la cuenca. En la cuenca inferior se observa un proceso de
dilucién/concentracién como respuesta a la intermitencia de los escurrimien-
tos. Se verifica también que el agua subterranea en la cuenca inferior posee
predominantemente el mismo tipo de agua.
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Isotopicamente, las muestras en la alta cuenca exhiben una composicién
muy empobrecida y cercana a las aguas metedricas, que evidencia su origen
a partir de la fusién de nieve y ablacién del hielo glaciar. En el sentido del
escurrimiento se verifica un enriquecimiento isotépico del agua superficial y
subterrédnea que se ajusta a una recta evaporativa, alejandose paulatinamente
de la recta meteérica. Este proceso de concentracion fundamenta la interpre-
tacion de las relaciones iénicas planteadas y permite inferir la existencia de
fuentes adicionales de sodio y condiciones de equilibrio con calcita.

La cuenca alta en el sector de la cordillera principal es la generadora de
escorrentia; el rio aqui es netamente ganador, condicién que se manifiesta a
partir de la permanencia de los escurrimientos. En la cuenca media (funda-
mentalmente en el area de riego) el rio posee un caréacter efluente producto del
desvio y conduccién del agua de riego en canales revestidos. Asi, el acuifero
descarga al cauce de agua el agua almacenada durante el periodo de riego;
este proceso genera escurrimientos de bajos caudales que alcanzan la cuenca
inferior en época invernal resultando en una drastica modificacion del régimen
nival del rio. En la cuenca inferior y bajo las condiciones de escurrimientos
actuales se verifica un comportamiento influente, aunque sélo limitado a una
faja riberefia de decenas de metros, el cual rapidamente se invierte a efluente
al disminuir el tirante de agua, hasta desconectarse de los niveles saturados
en la época estival.
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Abstract:This study was performed in two different estuarine systems.
One, located at southeastern of Brazil, SGo Paulo (Cananéia-Iguape estua-
rine-lagoon complex) which preserves the estuarine characteristics at the
Southern part. In the Northern part, the aquatic system is influenced by
a high fresh water input under influence of intense agricultural activity,
originated from an artificial channel that introduces water from Ribeira de
Iguape river to the estuarine system named “Valo Grande Channel”. The
second system is located at Northeastern Brazil, Ceard (Jaguaribe estuary)
the water system is submitted to a timely discharge from shrimp farm and
siltation, added to the effects of intensive damming the river for water sup-
ply. Inorganic and organic inputs are present in both systems with distinct
levels and dynamics. The nitrogen biogeochemical cycling observed in each
region establishes the degree of human interference and environmental
depuration. Water was sampled and filtered in Whatmann GF/F membranes.
Nitrate, nitrite and ammonium were determined by colorimetric method.
Salinity, temperature, and dissolved oxygen were also analyzed in situ.
Data showed differences in the nitrogen forms considering the two systems
and the rain period. In Cananéia-Iguape system, considering the Northern
sector, Iguape, nitrate was the main N form with values from 15.3 to 16.5
uM. In the Southern part, Cananéia, which is more preserved, there was
a balance between the N-forms in rainy season ranging from 0.59 to 6.35
uM for nitrate; from 0.18 to 0.55 uM for nitrite; and from 1.49 to 6.36 uM
for N-ammonium. The Jaguaribe estuary showed important N-ammonium
concentration, ranging from 0.85 to 21.1 uM, related to anthropogenic
inputs of the site near the influence of shrimp farm effluent, and other
forms of nitrogen showed balanced concentrations with nitrate ranging
from 0.35 to 4.5 uM and nitrite from 0.08 to 2.5 uM.

Key words: Biogeochemical cycle of nitrogen; shrimp farm; dams;
agriculture.
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Alteracioén de formas disueltas de Nitrégeno
en estuarios brasileiios y su relacion en la influencia antrépica

Resumen: Este estudio se realizé en dos diferentes sistemas estuarinos. Uno
de ellos, situado en el sureste de Brasil (Sdo Paulo: Complejo laguna estuarina
del Cananéia-Iguape) que conserva sus caracteristicas estuariales en el sector
Sur. En la parte Norte el sistema acuético esta influenciado por una elevada
entrada de agua dulce debido a aportes de una actividad agricola intensa, a
través de un canal artificial que introduce el agua del rio Ribeira de Iguape
hacia el sistema estuarino denominado “Valo Grande Canal”. El segundo
sisterna se encuentra en Ceara (estuario Jaguaribe, Noreste de Brasil), el cual
es un sistema de agua sometido a una descarga puntual de efluentes de una
granja de camarones y su sedimentacion, sumado a los efectos del intensivo
represamiento del rio para el suministro de agua. Ambos sistemas reciben
la carga de aportes inorgénicos y organicos con distintos niveles de concen-
tracién y dinamicas. El ciclo biogeoquimico del nitrégeno observado en cada
region tiene relacién con el grado de intervenciéon humana y la depuracién del
medio ambiente. Se recolectaron muestras de agua infiltradas por membranas
Whatman GF/F. Nitrato, nitrito y amonio se determinaron por el método
colorimétrico. Salinidad, temperatura, oxigeno disuelto fueron analizados in
situ. Los datos mostraron diferencias en las formas de N, considerando los
dos sistemas y el periodo lluvioso. En Cananéia-Iguape del sector Norte, el
nitrato fue la principal forma de N con valores de 15,3 hasta 16,5 pM. En la
parte Sur, que esta mas conservada, habia un equilibrio entre las formas de
N en época de lluvias que varié desde 0,59 hasta 6,4 pM de nitrato, de 0,18
hasta 0,55 pM para el nitrito y 1,5 hasta 6,4 uM para N-amonio. El estu-
ario de Jaguaribe mostré importante concentraciéon de N-amonio, que varié
desde 0,85 hasta 21,1 pM, relacionados con la aportacién antropogénica
de los puntos cercanos a la influencia camaronera efluentes, y otras formas
de nitrégeno mostraron concentraciones equilibradas con nitratos, que varié
desde 0,35 hasta 4,5 pM vy nitritos a partir de 0,08 a 2,5 pM.

Palabras clave: Ciclos biogeoquimicos del nitrégeno, granja camaronera,
represas, agricultura.

INTRODUCTION

The distribution of the main nutrients in estuarine waters is largely contro-
lled by biological, physical and chemical agents specific to the environment.
However, frequent anthropogenic inputs generate imbalance of their forms
in the ecosystem, and such changes can lead to several ecological conse-
quences, as undesired flowering, decrease in oxygen concentrations, changes
in species composition and in water characteristics (Pennock et al., 1994;
Livingston, 2001).

Estuarine chemistry depends on several variables, including tidal ampli-
tude, fluvial and marine inputs, and biological processes (Allanson & Winter,
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1999). Therefore, nutrient concentrations in estuarine water column can be
altered by their input and by the distribution of different chemical species,
and phuysical, chemical, biological and geological frameworks.

Nitrate and N-ammonium are the most important nitrogen sources for
phytoplankton growth (Domingues et al., 2011). Eutrophication has been
increasing in estuarine ecosystems and is mainly associated with increased
inputs of dissolved inorganic N and P that stimulate the growth of aquatic
primary producers. Nitrate and ammonium are the main N forms associated
with human influences. Nitrate derives from land clearing, production and
applications of fertilizers, whilst ammonium mainly derives from human waste
discharge (Nixon, 1995; Cloern, 2001). The study of N nutrient concentrations
in estuaries may suggest possible imbalance due to natural and anthropogenic
driven forces. An excessive increase in the loads and availability of N may
trigger euthrophication, process which is taking place in many coastal sites
worldwide.

In the present study a comparison between the concentrations of the major
inorganic forms of N in two contrasting estuaries on the Brazilian coast is
presented in order to evaluate them in relation with of anthropogenic impacts.

MATERIAL AND METHODS

The Cananéia-Iguape estuarine-lagoon complex is located at Sao Paulo
State, Southeastern Brazil. The complex is protected from the open Ocean
by Comprida and Cardoso Islands (Texeira, 1969). It communicates with
the Ocean through two inlets: Barra de Icapara in the North, and Barra de
Cananéia in the South. Trapandé Bay in the southern tip of Cananéia Island
is the main channel bringing seawater to the complex.

The Cananéia-lguape estuarine-lagoon complex is under subtropical
climate, with average annual temperature of 21.4 °C. Water circulation is
conditioned by tidal wave action, winds, and fluvial inputs, which drain man-
grove forests. The water circulation pattern determines the distribution of
the chemical properties of water, mixing processes and the residence time
of estuarine waters (Miyao, 1977].

The major fluvial input comes from the Ribeira de Iguape River with an
average discharge of 770.5 m3.s! (Bérgamo, 2000). With the construction of
the Valo Grande Channel at the northern end of the complex (Iguape), about
70 % of the river discharge was diverted to Mar Pequeno, contributing with
terrigenous materials, nutrients, and contaminants to the Cananéia-Iguape
estuarine-lagoon complex. The channel was originally 4 m wide and 2 m
deep. However, intense rainfall and erosion of the sandy bottom resulted in
enlarging it to 250 m wide and 5 m in depth (Pisseta et al., 2000).

The estuarine characteristics at the southern part (Cananéia) were preser-
ved. In the northern part, the aquatic system receives a high fresh water input
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under influence of intense agricultural activity, originated from an artificial
channel that introduces water from Ribeira de Iguape River to the estuarine
system named “Valo Grande Channel”. Due to the opening of the Valo Grande
Channel, the estuarine-lagoon complex suffered increasing sedimentation,
resulting in sedimentary facies and the deposition of fine sediments altering
its complex’s ecological characteristics (Braga, 1995).

Anthropogenic influence on the estuarine-lagoon complex is increasing
not only due to the opening of the Valo Grande Channel, but also due to
increasing industrial and agriculture activities along the Ribeira River. Other
important drivers are unplanned urbanization and tourism. Environmental
pollution, unknown in the past, is increasing public awareness to minimize
anthropogenic influences and their environmental impacts (Braga & Chiozzini,

2008).

The Jaguaribe estuary in Ceara State, northeastern Brazil, harbors about
90,000 inhabitants from Itaicaba, Aracati and Fortim municipalities (Silva &
Cavalcante, 2000). The estuarine channel is blocked landwards by an arti-
ficial dam about 34 km from the coast, in Itaicaba. Upstream water flow is
diverted to the metropolitan area of the State’s capital, Fortaleza. The dam

blocked marine and fluvial water from mixing during the dry season (Marins
et al., 2003).

Annual rainfall in the Jaguaribe region reaches 1,000 mm.yr! on the coast,
decreasing to about 500 mm.yr?! inland. Climate is well defined with a long
dry season (June to December) and a short rain period between January and
May. The major driving force controlling local climate is the position of the
Inter Tropical Convergence Zone (ITCZ). Average annual temperature is 26
°C +5 °C and solar radiation reaches 3,000 h.yr! (Campos et al., 2000).

The Jaguaribe basin is divided in 5 sub-basins draining a total area of
72,043 km? and extended over 633 km. Along the basin, hundreds of small
reservoirs and a few large ones have been built over the past century (Marins
et al., 2003). Water discharge decreased from 200 m3.s! to between 20 and
60 m3.s!, though becoming more regular within this period (Campos et al.,
2000). The decreased fluvial discharge favors increasing saline intrusion inland
and during the dry season fluvial inputs contribute with less than 20 % of the
total estuarine volume (Dias et al., 2009). The estuary is of a well mixed type
with water depth varying from 2 to 8 m. Tidal amplitude reaches 2.8 m at
high tide. Flood plains harbor about 23,000 ha of mangroves, mostly along
river and tidal creek margins (Lacerda & Marins, 2002).

Anthropogenic influences on the Jaguaribe estuary are mostly due to river
damming, intensive shrimp farming, unplanned urbanization, agriculture and
cattle raising; the result is seen in changes in local environmental charac-
teristics which generate impacts on the productivity of the adjacent coastal
region (Eschrique, 2008).
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Surface water samples were collected at the end of the rainy season of
2007 (June) in 8 stations in the Jaguaribe Estuary — Ceara/Brazil, and in
the rainy season of 2009 (February) at 11 stations in the Cananéia-Iguape
Estuarine-Lagoon Complex — Sdo Paulo/Brazil (Fig. 1).
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Figure 1. Location of sampling stations in Jaguaribe Estuary (right) and Cananéia-
Iguape Estuarine-Lagoon Complex (left).
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Surface water samples were collected with a van Dorn bottle and, after
filtration through GF/F Whatman membranes, were immediately frozen for
transportation and further nutrient analysis. Salinity was determined using an
inductive salinometer Beckman® RS-10, calibrated using Standard Seawater
ampoules (precision of £0.02). The dissolved oxygen (DO) was determined
by the Winkler method (precision of £0.04 mL.L1), according to described
in Grasshoff et al. (1999). Temperature and pH were measured in situ with
an ORION 250A pHmeter.

Nitrogen nutrients were determined using a Genesys Spectrophotometer,
with precision of +0.02 pM. Nitrate and nitrite were determined according
to recommendations in Grasshoff et al. (1999), with adaptation proposed by
Braga (1997a; 1997b), using and AutoAnalyzer Il Technicon — Bran Luebbe
with precision of +0.01 pM for nitrite and £0.02 puM for nitrate. N-ammonium
was determined as proposed by Tréguer & Le Corre (1975) using the above
mentioned spectrophotometer.

RESULTS

The minimum, maximum, average and median values obtained for the
parameters studied are presented in Table 1.

The estuarine water temperature was stabled in both systems, with maxi-
mum of the amplitude less them 2.0 °C. The temperature shows seasonal
great stability in tropical regions, once it depends on the period and degree
of insolation, and weather variations conditioned by periods of higher or
lower clouds (Eschrique, 2011).

Table 1. Values minimum, maximum, average and median of the parameters studied.

Values Temp. Sal DO pH Nitrate Nitrite N-Amm. DIN
(°C) (mL L") (V) (V) (V) (mv)

Jaguaribe  Minimum  27.30 3.40 4.04 7.18 0.35 0.08 0.85 1.36
June2007 Maximum 29.20 29.60 6.03 7.64 4.54 2.46 21.09 26.98
(Rainy) Average 2824 17.51 4.77 7.43 1.82 0.96 10.01 12.79
n=8 Median  28.40 19.45 4.48 7.43 1.26 0.70 7.82 11.56

ESTUARY

Cananéia  Minimum  27.70 7.78 3.68 7.28 0.59 0.18 1.49 2.28
February 2009 Maximum  29.57 31.60 4.54 8.36 6.35 0.55 6.36 11.62
(Rainy) Average  28.59 20.92 4.03 8.03 2.46 0.32 4.39 717
n=6 Median 28.60 21.26 3.88 8.14 1.77 0.26 4.76 7.09

lguape  Minimum 2726 003 376 673 1525 020 167 1800
February 2009 Maximum 2758 017 435 704 1652 030 410  19.91
(Rainy)  Average 2740 007 399 689 1600 025 251 188
n=5 Median 2742 005 390 692 1608 025 228 1869
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Salinity showed contribution of fluvial water in the estuarine systems,
with minimum value of the 3.40 in Jaguaribe Estuary and 7.78 in Cananéia
Estuary (Table 1). This contribution was more expressive in Iguape (maximum
salinity of 0.17), suggesting a strong influence of terrestrial drainage of the
Ribeira River during the rainy season.

The dissolved oxygen concentration showed that estuarine waters of the
Jaguaribe are more oxygenated that the other system, with an average of 4.77
mL.L1. Looking at averages values to OD (Table 1), the parameter presented
balanced distribution between estuarine waters in the northeast and southeast
Brazil, ensuring oxygenation of this estuarine environments. The level of dis-
solved oxygen in natural waters is often a direct indication of quality, since this
gas is essential for the survival of fish and other heterotrophic aquatic life and
assists in natural decomposition of organic matter (Eschrique, 2011).

The pH was slightly alkaline in Jaguaribe estuary, with an average value
of 7.4. In southeastern Brazil, the pH was more variable, with alkaline pH in
Cananéia estuary (average 8.0) and near neutral pH in Iguape estuary (ave-
rage 6.9). The pH values in estuaries studied were within the limits effective
for marine life which according Perkins (1977), are comprised between 6.5
and 9.0.

The data showed that dissolved inorganic nitrogen (DIN) values were
high, as result of distinctive inputs of nitrogen (N). In balanced conditions, the
nitrate is the principal inorganic form present in the sea water due to its very
stable oxidation state. The high N-ammonium concentrations in Jaguaribe
(Fig. 2) strongly suggest the presence of terrestrial contributions and also
anthropogenic activities contributions causing imbalance in the N cycle in
these estuarine region.

Nitrate was the main N form in the Cananéia-Iguape system, showed
different concentrations along the system (Fig. 2), with high values in stations
7-11 (Iguape estuary). The distribution of nitrite followed the same behavior in
both sites this study, with low concentrations in sampled stations, suggesting
that no accumulation of this toxic N species occurs in either.

The diagrams of mixture of DIN forms are shown in Fig. 3. For the
Jaguaribe estuary, nitrogen concentrations were decreasing toward the saltier
waters. High concentrations of N-ammonium in the Jaguaribe estuary can
be revealing the location of point sources of this form of DIN in the estuary,
which seem to be in the middle estuary (Fig. 2 and 3).

For the Cananéia-Iguape estuarine-lagoon complex, one realizes that the
effect of the system debugger occurred in the direction of northern portion
(Iguape) toward the southern portion (Cananéia), showing a high inverse
correlation between nutrients with salinity (Fig. 3). The N-ammonium showed
the highest concentrations in the brackish waters (Cananéia estuary) and
nitrate with freshwater (Iguape estuary), suggesting that these nutrients can
have different sources in this estuarine-lagoon complex.
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DISCUSSION

Salinity showed a clear division in the waters of the Cananéia-Iguape
estuarine-lagoon complex, classifying the north and south portions of
this estuarine system in two environments (Fig. 3), according to the limits
established by Brazilian legislation for classifying types of water - National
Council of Environment Resolution No. 357/05 (CONAMA 2008), where
the southern portion is the presence of water brackish (5 < salinity < 30)
and saline (salinity > 30), and in the northern portion, only the presence of
water fresh (salinity < 5). The record of salinity values in the estuary shows
how an intervention of man can modify the environment, according to the
striking differences between the northern and southern portion, in several
aspects, highlighting the difference in salinity, which ends up contributing to
a distinct classification between bodies of water of the same estuarine system,
according to Brazilian law.

Other recent work performed in Cananéia-Iguape estuarine-lagoon complex
confirm the differences in salinity between the northern and southern sectors
of the estuarine system, as observed in this work, as in the case of Coelho
(2011), who observed salinity values ranging 4.46 to 25.46 in Cananéia and
0.02 to 0.16 in Iguape, during the summer of 2010.

High concentrations of N-ammonium are usually resulting from degrada-
tion of organic material (ammonification) added to the processes of denitri-
fication. The high values of N-ammonium in Jaguaribe Estuary may indicate
the difficulty thus attain N-nitrate, which is the most stable form. As there
is availability of dissolved oxygen in the aquatic environment, it is suggested
that there is an excess of organic material present in the Jaguaribe estuary,
probably originating from anthropogenic contribution, favoring processes
of ammonification, which is well associated to domestic waste disposal and
shrimp farming effluents that are common in the region (Eschrique, 2011).

According to Abreu et al. (2003), 28 % of the N that reaches the Jaguaribe
estuary contribution comes from domestic sewage and 38 % from agriculture.
In any case, in a system without significant organic load values of nitrate were
observed in the order of magnitude, but the load of N-ammonium would be
lower, showing the importance of knowledge of fractions of DIN and not
only the total loading N.

The values of N-ammonium were higher in Cananéia than Iguape during
the rainy season, which corresponds to the summer period, where the primary
production processes are larger and regeneration of nutrients from organic
matter is high, and there may be also contribution of the continental input
to the estuarine system for sewage and drainage mainland. Also during this
season (summer) have a greater exploitation of the region by tourists, massively
increasing the amount of domestic sewage into the estuarine environment.
However, values of concentration of N-ammonium around 5.0 pM are said
to be normal for coastal environments (Day et al., 1987).
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The high nitrate concentrations, observed in Iguape, may be related to
contributions pathway soil drainage occupied by agriculture, without discarding
any contribution by interstitial waters of the system itself, where microbial
activity on the organic matter is more intense. The decrease in nitrate in
the southern portion (stations with higher salinity) can be explained by the
dilution of the nutrient in saline water, or by increasing the assimilation by
biological productivity.

Nitrate is the most abundant nitrogen found in fertilizers used in agriculture
and livestock practices commonly observed along the drainage basin of the
Ribeira de Iguape River, which is intensively exploited by cultivating banana,
herbs, rice among others, besides their use as breeding cattle (CBH-RB,
2008). The high values of nitrate found in the estuarine portion of Iguape
should be linked to the contribution anthropogenic, promoting an imbalance
between nitrogen forms in the estuarine environment. Chiozzini et al. (2008)
obtained values of nitrate concentration in the Cananéia region of 0.05 to
1.93 uM in the summer of 2006, agreeing with those obtained in this study.

The concentration of nitrite in the water Jaguaribe estuary showed some
higher values in the middle estuary (Fig. 3), which may reflect the influence
of terrestrial inputs of this nutrient to Jaguaribe aquatic system. Since this
nutrient is an intermediate product and unstable of the reactions of nitrifica-
tion and denitrification, and therefore can be rapidly converted to nitrate, it
is common that their concentrations in water are generally lower than other
forms of dissolved N. However, in general, low values of nitrite observed in
estuarine systems studied in the coast of Brazil indicate that these estuaries
are active as to not accumulation this intermediate form N, which can have
toxic effects on the biota.

In Jaguaribe estuary the diagram mixture showed an inverse relationship
between N and salinity, suggesting simply advection water (Fig. 3). Howe-
ver, the high values of concentration of N-ammonium were observed in the
middle estuary (seasons 4-7), indicating a possible location of the source of
this nutrient to the estuarine system (Fig. 2). In this area are also located large
shrimp farms, which release their effluents directly on the estuarine system,
as can be seen by the map location of the stations (Fig. 1).

In the Cananéia-lguape estuarine-lagoon system the diagram mixture of
N (Fig. 3) shows that there is a decrease in the levels in the direction of nor-
thern portion toward the southern portion, showing a high inverse correlation
between salinity and N compounds, indicating that the main source of these
nutrients to the estuarine-lagoon system is associated with terrestrial inputs
from Ribeira de Iguape River. The increase in concentration of nitrate in the
estuary may be related to the flow of drainage and increased fluvial input,
and the inputs relating to human activities such as agriculture wastewater.

The distribution of the fraction of DIN in the waters of the Jaguaribe
estuary (Fig. 2) shows the imbalance between N forms, observed by high
amounts of N in the form of N-ammonium, especially in seasons 4-7 (middle
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estuary), as a result of distinct inputs of N, such as the launch of domestic
waste and effluents of shrimp, contributions that are common in the region
(Eschrique et al., 2011). By looking at the distribution of the DIN in waters
of Cananéia-Iguape estuarine-lagoon complex (Fig. 2), we noted the great
contribution of nitrate in the estuary, being the most expressive form of N
DIN. This estuarine-lagoon system also showed a significant contribution of
N-ammonium in its southern portion (seasons 1-6), associated with the saltier
waters, as already indicated by the diagram dilution of N-ammonium (Fig. 3).

CONCLUSION

The most important aspect verified in this work was centered in the
consideration of the balance between the different NID forms to explain the
possible anthropogenic source in the estuarine system as a complementary
tool to evaluate not only the water quality, but also the metabolism of the
system. The unbalance between the N-forms was result from difference in N
inputs in estuarine system according to the different occupation of marginal
areas, reflecting the quality of the inputs, evidencing the anthropogenic con-
tributions mainly by N-ammonium in the Jaguaribe Estuary, and by N-nitrate
in the Cananéia-Iguape Estuarine-Lagoon Complex.
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Resumen: Este estudio tiene como objetivo estimar las cargas de Zn, Cu,
Pb, Cr, Cd y Hg en el mayor Delta de las Américas, el Delta del Rio Parnaiba,
en el Noreste de Brasil, por medio del uso de factores de emision referentes a
procesos naturales y actividades antrépicas. Las emisiones antrépicas de Zn y
Cu alcanzan un valor de 117 y 71 t.afio}, respectivamente, valores superiores
a las emisiones naturales, mientras que para los demas metales los aportes
naturales son los predominantes, con 65,6 t Pb.afno, 42,4 t Cr.ano!, 7,4 t
Cd. afo! y 0,6 t Hg.afo!. La denudacion fisica y quimica aporta las mayores
emisiones de Pb, Cry Cd, mientras que la deposicion atmosférica las mayores
cargas de Hg. Estas estimaciones fueron calibradas con datos de concentracion
y distribucién geoquimica de Zn, Cu, Cr y Pb en los sedimentos superficiales,
cuyos valores variaron de 4,5 a 30,9 mg.kg! para el Zn; de 7,4 a 47,2 mg.kg™!
para el Cu; de 4,7 a 27,7 mg.kg! para el Pb y de 1,6 a 18,9 mg.kg! para
el Cr. La distribucién de las concentraciones de metales traza en sedimentos
superficiales en la regién del delta del Rio Parnaiba indica un aumento en
las concentraciones siguiendo el gradiente fluvial-marino. En este trabajo se
presenta el primer célculo estimado del inventario de emisiones anuales de
metales traza para la cuenca del bajo Parnaiba y su region costera.

Palabras clave: Factores de emisién; contaminacion; metales traza; bajo
Parnaiba.

Natural and anthropogenic emissions of Zn, Cu, Pb, Cr, Cd, and
Hg into the Parnaiba river delta, Northeastern Brazil

Abstract: This study aims to estimate the loads of Zn, Cu, Pb, Cr, Cd,
and Hg for the lower Parnaiba river basin, Northeastern Brazil, using
emission factors related to natural processes and anthropogenic activi-
ties. Anthropic emissions of Zn and Cu account for 117 and 71 t.yrl,
respectively, thus being larger than natural emissions. On the other hand,
natural inputs are higher than anthropic ones for all other studied metals,
with 65.6 t Pb.yr!, 42.4 t Cr.yr!, 7.4 t Cd.yr!, and 0.6 t Hg.yr!. Physical
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and chemical denudation contributes with the largest emissions of Pb, Cr,
and Cd, while atmospheric deposition is responsible for the largest Hg
loads. These estimates were calibrated with concentration and geochemi-
cal distribution data of Zn, Cu, Pb, and Cr in surface sediments, which
ranged from 4.5 to 30.9 mg.kg" for Zn; from 7.4 to 47.2 mg.kg'! for Cu;
from 4.7 to 27.7 mg.kg?! for Pb; and from 1.6 to 18.9 mg.kg! for Cr. The
distribution of heavy metals in surface sediments indicates an increase
in their concentrations following the fluvial-marine gradient. This paper
presents a first estimate for the annual emissions inventory of trace metals
in the low Parnaiba basin and its coastal region.

Key words: emission factors; contamination; trace metals, low Parnaiba
basin.

INTRODUCCION

El Delta del Rio Parnaiba, localizado en la costa Noreste de Brasil, sigue
siendo poco afectado por actividades humanas o por fuentes puntuales
de contaminantes. Sin embargo, adquieren relevancia en este entorno las
fuentes difusas (tipicamente de dificil control y monitoreo). Son escasos los
estudios relacionados con la cuantificacion de los aportes, comportamiento
y acumulacién/liberacién de metales en el ambiente estuarino de la cuenca
del bajo Parnaiba, a pesar de ser importantes para la comprensién de los
mecanismos bioquimicos que alli se producen. Esta situaciéon refleja la
necesidad de una visién mas holistica de la cuenca hidrogréafica al evaluar
la dimensién de los problemas ambientales con el objetivo de proporcionar
un marco cientifico mas adecuado para la gestion de los impactos de las
actividades humanas en este sector de la costa, tanto a nivel local como
regional (Diegues, 1999).

El acelerado ritmo de crecimiento de la demanda mundial de bienes de
consumo, directamente asociados a la concentracién demogréfica en ciudades
costeras, ha incrementado sustancialmente la contribucién de metales traza
y de otros contaminantes a los ecosistemas acuaticos costeros, tales como
lagunas, lagos y estuarios. Por esta razon, los efectos perjudiciales causados
por el aporte de metales traza no sélo ponen en peligro la calidad ambiental
de los recursos hidricos sino que, con el tiempo, también afectan a numerosas
actividades antrépicas como la pesca, la recolecciéon de mariscos y la actividad
acuicola. Consecuentemente los metales han recibido considerable atencion
debido a su persistencia en el medio ambiente, sus ciclos biogeoquimicos y
los riesgos ambientales asociados a los mismos. Su toxicidad, incluso a bajas
concentraciones, puede generar riesgos para la salud y sus efectos pueden
persistir durante anos (Terra et al., 2007).

Los metales traza son contaminantes ambientales ubicuos que pueden
ser encontrados en diversos efluentes de origen antrépico asociados prin-
cipalmente a residuos urbanos y agropecuarios. Por ejemplo, Machado et
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al. (2002) demostraron el gran potencial de contaminacién por metales,
especialmente Hg, Cu y Zn resultantes de la inadecuada disposicion de
residuos sélidos en los vertederos. Las operaciones agricolas y los criaderos
de camarén son fuentes potenciales de Cu y Zn debido a los residuos de
fertilizantes utilizados en estas actividades (Paez-Osuna et al., 2003). Del
mismo modo, los efluentes domésticos y la escorrentia urbana contribu-
yen con cargas significativas de metales a las aguas superficiales (Nriagu y
Pacina, 1988).

En la zona costera del Noreste brasilefio el impacto de las fuentes
difusas de contaminacién esta dado en general por la integracién de los
efluentes de las diferentes cuencas hidrograficas de la regién. Esto com-
plica la caracterizacion de las fuentes y contaminantes individuales, lo que
resulta en la necesidad de establecer indicadores consistentes y capaces
de monitorear alteraciones temporales en la magnitud de estas fuentes
y su variabilidad espacial a lo largo de extensos tramos de costa (Marins
et al., 2004).

Este estudio tiene como objetivo presentar una estimacion de las cargas
naturales y antropogénicas de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg en la cuenca del bajo
Parnaiba que llegan al delta del Rio Parnaiba por medio del uso de factores
de emision para las actividades antropicas y los procesos naturales existentes
en dicha regién. La calibracion de los resultados obtenidos se realizé mediante
la comparacién de las concentraciones de estos metales en muestras de sedi-
mentos superficiales de la zona en estudio con las concentraciones de dichos
metales reportadas en otras areas de la region Noreste del pais.

MATERIALES Y METODOS

Area de estudio

La Fig. 1 muestra la ubicacién de la Region Hidrogréfica del Rio Parnaiba
(RHP) y sus sub-cuencas: Alto (151.630 km?), Medio (137.001 km?) y Bajo
Parnaiba (42.810 km?), abarcando los estados de Ceara, Maranh&o y Piaui.
El Rio Parnaiba se extiende por 1.400 kilémetros y tiene un caudal de 770
m3.st (ANA, 2005).

Como se ve en la Fig. 1, la sub-cuenca del bajo Parnaiba se define a partir
de la confluencia de los rios Parnaiba y Poti, siendo drenada principalmente
por el Rio Longa, el propio Rio Parnaiba y una serie de pequefos arroyos
que desembocan en el Parnaiba (cuencas difusas). El delta del Rio Parnaiba se
caracteriza por sus extensas planicies fluvio-marinas cortadas por una extensa
red de canales que forman las islas, con importantes depésitos de material
de origen aléctono; con una zona estuarina tanto dentro como fuera de la
desembocadura del rio desempefnando un papel clave en la transferencia de
materiales al mar.
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Este area presenta un clima de tipo megatérmico lluvioso (variacién
AW-de Kéeppen), con precipitaciones promedio de 1.100 mm.afio! y una
temperatura promedio de 27 °C (ANA, 2005).

Entre sus formaciones geoldgicas, predominan el Grupo Barreiras v la
Formacién Itapecurt, incluyendo también manchas aluviales fluviales y marinas
y depésitos edlicos (CPRM, 2003).

La regi6n tiene una poblacién total de 1.323.250 habitantes y una tasa
de urbanizacién promedio de 55 %, variando del 22 % al 95 % en los 60
municipios de la sub-cuenca. A pesar de tener una tasa de urbanizacién impor-
tante en algunas ciudades de la regién, no existe una red de saneamiento, lo
que genera descargas de efluentes domésticos directamente a los lechos de
los arroyos, rios y lagunas (SNSA, 2012).

Las principales actividades econémicas de la zona son la agricultura y
ganaderia, con una mayor preponderancia del cultivo de soja, arroz, frijoles,
maiz, caji, algodon y cana de azicar. La agricultura irrigada no es significativa.
En la ganaderia se destacan el ganado vacuno y caprino y las aves de corral,
con la acuicultura concentrada principalmente en la regién costera. El sector
secundario es poco significativo, destacandose en este sector la agroindustria
del azicar, alcohol y cuero (CODEVASF, 2006).
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Figura 1. Regién Hidrogréfica del Rio Parnaiba, noreste de Brasil, destacando la
cuenca inferior (en negro) y en particular el delta del Rio Parnaiba.
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Estimacion de cargas

Las emisiones totales de metales para las cuencas de drenaje son dificiles
de medir; sin embargo, se puede realizar una aproximacién indirecta a través
del uso de factores de emisién (FE), los cuales representan una herramienta
importante para la superacion de esta dificultad (Lacerda et al., 2007). Los
factores de emisién facilitan la estimacion de las emisiones procedentes de
diversas fuentes de contaminacién. En la mayoria de los casos, estos factores
son simplemente promedios de todos los datos disponibles, tienen una calidad
aceptable y por lo general son valores a largo plazo representativos de cada
categoria de fuente contaminante (EPA, 2007). La ecuacion (1) presenta la
expresion genérica para la estimacion de emisiones, a saber:

_ fe .
E=A Xfex (1— oo Ecuacién (1)

donde:
E = emisién o carga (t.afio?).

A = tasa de la actividad o proceso (por ejemplo, area de la cuenca o acti-
vidad instalada, deposicion atmosférica, rebafio animal, etc.).

fe = factor de emisién de la actividad o proceso (por ejemplo, concen-
tracién de metales en los diferentes tipos de suelo y en el agua de lluvia,
concentraciones de metales en el estiércol bovino, etc.).

fe = factor de correccién que expresa la eficiencia en la reduccién global
de las emisiones (por ejemplo, la tasa de retencién de metales de los suelos,
factor de adecuacion para residuos sélidos, etc.).

Toda emision de metales por procesos naturales y/o actividades antropicas
puede calcularse como el producto de un determinado proceso y/o actividad
multiplicado por un FE adecuado. En otras palabras, es la cantidad emitida
de un determinado elemento por unidad de bienes de produccién, o por
superficie de produccién, o por el balance quimico de un proceso natural,
lo que permite estimar la carga emitida al medio ambiente a partir de una
variedad de fuentes naturales y antrépicas (Molisani et al., 2013).

En la cuenca del bajo Parnaiba se utilizaron factores de emision de Zn,
Cu, Pb, Cr, Cd y Hg disponibles en la literatura para cada actividad o pro-
ceso, utilizando los mas cercanos a la realidad local y, de ser posible, los mas
conservadores. Los factores conservadores son aquellos que sobreestiman
alguna emisién debido al desconocimiento de ciertas informaciones (Brasil

et al., 2008).

Un FE permite generar informacién mensurable a partir de variables
dificiles de cuantificar (por ejemplo, la carga de un elemento), a partir de
variables facilmente obtenidas en la literatura disponible (por ejemplo, super-
ficie de la cuenca, densidad demografica, tasa de urbanizacion, produccién
de efluentes domésticos y residuos sélidos, nimero de cabezas de ganado,
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etc.). Esta metodologia se puede aplicar a nivel mundial (Lacerda, 2003),
regional (Hoffman et al., 2010) y local (Paula et al., 2010) para la estimacién
de emisiones tanto naturales como antrépicas.

Determinacion de las concentraciones de metales en sedimentos

La calibracion de las estimaciones obtenidas por medio de FE se llevé a
cabo a partir de la determinacién de las concentraciones totales de Zn, Cu,
Pb y Cr en 16 muestras de sedimentos superficiales con un tamario de parti-
cula inferior a 63 pm, siguiendo el gradiente fluvial-marino del delta (Figura
1). El muestreo se llevo a cabo en septiembre de 2010, es decir durante la
estacion seca en la region. Las muestras se obtuvieron utilizando palas vy
bolsas de plastico y fueron conservadas a baja temperatura para su posterior
procesamiento y anélisis en el Laboratorio de Biogeoquimica Costera de la
Universidad Federal de Ceara.

La digestion de los sedimentos se llevé a cabo utilizando la técnica de
extraccion parcial en un horno de microondas, utilizando el método propuesto
por USEPA (3051?), modificado por Oliveira et al. (en prensa) pues demos-
traron una mayor eficiencia al utilizar agua regia en la digestién de sedimentos
oriundos del Rio Jaguaribe. Las concentraciones de metales de los extractos
de dicha digestién se determinaron por espectrometria de absorcion atémica
de llama (FAAS) en un equipo marca Shimadzu AA 6200, con correccién
de fondo con lampara de deuterio (Aguiar et al., 2007).

RESULTADOS

Emisiones naturales: Deposicion atmosférica v denudacion fisica vy qui-
mica de suelos

Las concentraciones de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg presentes en los suelos
de la cuenca se muestran en la Tabla 1.

En la preparacién de las estimaciones se utilizaron promedios de los
rangos de concentraciones de metales en los suelos brasilefios (Fadigas et
al., 2006; Biondi, 2010). Las areas de manglares, suelos liticos, arenas
marinas y acantilados no fueron considerados en el inventario de emisio-
nes oriundas de los suelos (Tabla 1) ya que los manglares son zonas de
acumulacién y lixiviacién de rocas a escala temporal geolégica, mientras
que las playas y acantilados exportan materiales directamente al mar
(Paula et al., 2010).

La deposicién atmosférica en zonas muy industrializadas puede representar
un importante aporte de metales (Wong et al., 2003). En la costa semiarida
del Noreste brasilefio, con excepcién de las zonas cercanas a los grandes
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centros urbanos, la industrializacion es todavia incipiente y, por tanto, las
concentraciones de metales oriundos de la deposicién atmosférica estan
cerca de los valores registrados en ambientes intactos. La Tabla 2 muestra
los valores de las emisiones de metales a la cuenca del bajo Parnaiba oriundas
de fuentes naturales, tales como la deposiciéon atmosférica.

Tabla 1. Areas' (km? y emisiones calculadas' de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg para cada
tipo de suelo (t.afo) oriundas de la denudacién fisica y quimica de los
suelos de la cuenca inferior del Rio Parnaiba.

i Areas determinadas para cada tipo de suelo (Jacomine et al., 1986); i Tasa de
denudacién de suelos tropicales: 128 t de suelo.km™.afio? (Greenland & Hall, 1977,
Goudie, 1987) y rango de concentraciones de metales en los diferentes tipos de suelo
(mg.kg): Zn: 21-68; Cu: 10-48; Pb: 10-50; Cr: 9.6-48; Cd: 0,6-1,8; Hg: 0,02-0,06
(Fadigas et al., 2006; Biondi, 2010).
Suelos Area Zn Cu Pb Cr Cd Hg
Aluviais 1.439 2,7 2.4 9,2 5,6 0,33 0,011
Areas cuarzosas distréficas 2.310 6,2 277 0,3 0,3 0,03 0,006
Latossolos/Podzélicos 20.018 45,8 30,7 429 27,4 2,03 0,052
Planossolos/Plintossolos 12.539 45 20,8 19,2 32,1 2,66 0,088
Solonchak/Solonetz 723 2,6 1,7 1,7 2,1 0,06 0,002
Gleissolos 134 1,2 0,2 0,9 0,6 0,03 0,001
Pérdidas 37.163 102,6 58,1 72,9 67,6 514 0,16

Tabla 2. Estimacion de los aportes naturales de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg a la cuenca

del bajo Parnaiba, oriundos de la deposicién atmosférica y de la denudacion
fisica y quimica del suelo (t.afio).

iConcentraciones de metales atribuidas a regiones con un bajo desarrollo urbano e
industrial (Artaxo et al., 2002; Kieber et al., 2002; Conaway et al., 2010) en fun-
ci6n de las precipitaciones regionales, corregidos por los factores de retencién: Zn:
65%; Cuy Pb: 35%; Cr: 70%; Cd: 40%; Hg: 90% (Golley et al., 1978; Malavota
& Dantas, 1980; Oliveira et al., 2011).

Fuente Zn Cu Pb Cr Cd Hg
Desnudaci6 de suelos 102,6 58,1 72,9 67,6 51 0,16
Deposicién atmosférica’ 9,5 3,9 8,7 1,1 2.4 0,33
Natural 112,1 62,1 81,6 68,7 7,5 0,49
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Para el célculo de las estimaciones de la Tabla 2 se consider6 el indice
de precipitaciones registrado en los municipios, con estaciones de medi-
cién distribuidas entre los Estados de Ceard, Maranhéo y Piaui, donde las
precipitaciones varian de 638 a 1.334 mm.ano?, con un promedio de
1.152 mm.ano! (INMET, 2012; FUNCEME, 2012); se utilizaron las con-
centraciones de metales por deposicién total hiimeda y seca reportados por
Kieber et al. (2002), Fontenelle et al. (2009) y Conaway et al. (2010), va
que no existen datos primarios disponibles para esta region, y la tasa de
retencion de metales del suelo (Golley et al., 1978; Malavota & Dantas,
1980; Oliveira et al. 2011).

Emisiones antrépicas: Efluentes domésticos, escorrentia urbana y resi-
duos sélidos

Segtn datos oficiales s6lo un municipio de la cuenca del bajo Parnaiba
cuenta con algtn tipo de servicio de recoleccién y tratamiento de efluentes
domésticos (SNSA, 2012). Mientras que algiin sistema de saneamiento no
sea instalado en la region las cargas de metales oriundas de esta fuente seran
proporcionales al consumo de agua per capita (urbano o rural), a la tasa de
retorno y a la concentracion de dichos elementos en los efluentes domésticos
(Von Sperling, 1996).

Los parametros que controlan las emisiones por escorrentia urbana
estan relacionados con la impermeabilizacién de la superficie, el nimero
y tamanio de las viviendas y la precipitaciéon anual en la regién. La cuenca
inferior del rio Parnaiba no posee grandes zonas urbanas con excepcién de
la ciudad de Parnaiba (200.000 habitantes); las construcciones existentes
son modestas y el grado de impermeabilizacién es minimo. Por tanto, para
el célculo de las cargas estimadas de estas fuentes se tuvieron en cuenta las
precipitaciones anuales medias registradas y la superficie urbanizada de cada
municipio de acuerdo a la estimacién realizada por Miranda et al. (2005),
considerando el porcentaje de dicha superficie en la cuenca en estudio.
Las concentraciones de metales en la escorrentia urbana dependen de la
topografia, cobertura vegetal, lixiviacion de calles y carreteras, materiales
y componentes utilizados en las construcciones dentro del area de drenaje,
asi como de los efectos hidrometeorolégicos tales como la intensidad y
extension de las precipitaciones.

Las emisiones oriundas de los residuos sélidos dependen del niimero de
habitantes de la cuenca (IBGE, 2010), de la concentracién de metales en
los residuos (Agassi et al., 2004), de la producciéon per capita de residuos
solidos (ABRELPE, 2011) y de la tasa de retencion del suelo (véase Tabla
2). Las estimaciones de las emisiones de los residuos sélidos se corrigen por
un factor de adecuacién de 42 % para la regién, el cual indica el destino final
de los mismos (ABRELPE, 2011). Las estimaciones de las cargas oriundas
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de fuentes antrépicas (efluentes domésticos, escorrentia urbana y disposicién
inadecuada de residuos sélidos) se presentan en la Tabla 3.

Emisiones antrépicas: ganaderia, agricultura y cria de camarén

La cuenca del bajo Parnaiba presenta una gran aptitud para las activi-
dades relacionadas con la agroindustria, con la ganaderia (ocupando una
superficie de 4.206 km?), la agricultura (3.320 km?) y la cria de camarones
(7,5 km?; CODEVASF, 2006). Las cargas estimadas de metales oriundas
del ganado se obtienen en funcién del nimero de cabezas, de la cantidad
de estiércol por cabeza de ganado por dia, de la concentracién de metales
en el estiércol y de la tasa de retencién de metales del suelo. La Tabla 4
presenta los resultados de las cargas estimadas para cada tipo de actividad
ganadera.

La ganaderia en la regién es de tipo tradicional o extensiva, principal-
mente de ganado bovino, caprino, porcino, ovino y asual (Tabla 4).

Dado que el estiércol se deposita en el suelo, el contenido de Zn, Cu,
Pb, Cr, Cd y Hg que se transfiere de forma efectiva a los cuerpos de agua
superficiales, tanto continentales como costeros, depende de las pérdidas
que se incorporan a las plantas, aquellas emitidas a la atmésfera y la fraccién
retenida por los suelos.

Tabla 3. Estimacién de cargas de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg en la cuenca del bajo

Parnaiba oriundas de efluentes domésticos, escorrentia urbana y residuos
s6lidos (t.ano?).
i Consumo urbano de agua per capita: Ceara: 139,4 L.hab!.dia; Maranh&o: 128,8
L.hab!.dia’l; Piaui: 115,9 L.hab'.dia!; Rural: 85 L.hab!.dia! (SNSA, 2012). Datos
del censo demografico (IBGE, 2010). Concentracion de metales en efluentes domés-
ticos (Von Sperling, 1996). i Precipitacion media anual INMET 2012; FUNCEME,
2012); superficie urbanizada de la cuenca (Miranda et al., 2005); concentracién de
metales en efluentes domésticos urbanos (Prestes et al., 2006; Sorme et al., 2002);
ii. Concentraciéon de metales en residuos sélidos urbanos (mg.kg?): Zn: 80-220; Cu:
30-90; Pb: 40-150; Cr: 50-72; Cd: 2,0-17,0; Hg: 0,0-0,1 (Binner et al., 1997;
Agassi et al., 2004); produccién per capita de residuos sélidos en los estados de
Piaui (0,928 kg.hab!.dia!; Maranhé&o, 0,918 kg.hab'.dia!; Ceara, 1,071 kg.hab™’.
dia; factor de adecuacién de los residuos: 42% (ABRELPE, 2011).

Fuente Zn Cu Pb Cr Cd Hg
Efluentes domésticos ' 11,8 6,9 29 1,7 0,4 0,2
Escorventia urbana 2,0 2,1 3,8 1,3 0,1 <0,005
Residuos sélidos 6,9 2,6 3,7 3,8 0,2 0,01
Antrépico urbano 20,7 11,6 10,4 6,8 0,7 0,21
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Tabla 4. Estimacién de cargas antrépicas de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg en la cuenca
del bajo Parnaiba oriundas de la actividad ganadera (t.afio™).

 Datos de poblacion animal obtenidos a través de censos agricolas (IBGE, 2006):
Produccién de estiércol del ganado bovino: 10 kg.cabeza!.dia!; porcino: 2,5
kg.cabeza!.dia'; ovinos v caprinos: 1.0 kg.cabeza.dial; aves: 0,18 kg.cabeza.
dial; equinos y asuos: 10 kg.cabeza'.dia® (NAS, 1977; FAO/AFRIS, 2012);
concentracion de metales en el estiércol de cada tipo de rebafio (Nicholson et al.,
1999; Del Hierro et al., 2010; Pérez-Esteban et al., 2012; Zhang et al., 2012),
tasa de retencion de metales en los suelos (Golley et al. 1978; Malavota & Dantas,

1980).
Pecuaria' n° cabecgas Zn Cu Pb Cr Cd Hg
Avicultura 3.777.920 16,9 13 0,1 0,2 0,01 0,01
Bovinocultura de carne 498.461 37,1 6,9 0,5 6,4 0,03 0,04
Bovinocultura lechera 41.774 1,8 0,4 <0,05 0,5 <0,01 <0,01
Caprinocultura 500.531 2,2 0,4 0,1 1,8 <0,01 <0,01
Equinocultura 73.877 3,2 0,7 0,1 - <0,01 0,01
Ovinocultura 255.909 1,1 0,2 <0,05 1 0,01 <0,01
Porcino de carne 628.769 37,3 5 0,1 0,4 0,01 0,01
Pecuaria 99,6 15 0,9 10,3 0,06 0,07

Las emisiones procedentes de la agricultura se obtienen en funciéon de
la superficie respectiva de cada cultivo, de los valores de aplicacion de fer-
tilizantes recomendados para cada tipo particular de cultivo y de las tasas
estimadas de pérdida de fertilizantes que en areas similares a las de este
estudio varian entre 20 y 40 % (Malavolta & Dantas, 1980; CFSEMG,
1999). Los resultados estimados para la agricultura por tipo de cultivo se
presentan en la Tabla 5.

La cria de camarones en el bajo Parnaiba se concentra en la region del
delta y se distribuye entre la costa de los Estados de Maranhao (67 ha) y Piaui
(687 ha; Sampaio, 2008). Esta actividad ha crecido con fuerza en la region
gracias al ambiente y clima favorables. La Tabla 6 resume las estimaciones
de las emisiones de metales traza procedentes de fuentes antrépicas relacio-
nadas con la actividad agropecuaria.
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Tabla 5. Estimacion de cargas antropicas de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg oriundas de
la agricultura en la cuenca del bajo Parnaiba (kg.afio?).
iRecomendaciones para la aplicacién de fertilizantes por tipo de cultivo (EMBRAPA,
2012); # Superficies cultivadas (hectareas) (IBGE, 2006); tasa de pérdida de fertili-
zantes aplicados (Malavolta y Dantas, 1980; CFSEMG, 1999).

Cultivo Area’ (ha) Zn Cu Pb Cr cd Hg
Arroz 65.513 350 6.407 51 117 40 4
Patata dulce 415 1 40 0,2 0,4 0,2 0,02
Banana 3.127 56 317 8 19 6 0,2
Coco 778 32 84 4 11 4 0,1
Cafia de aziicar 30.871 154 3.016 23 51 18 2
Anacardo 26.558 76 10.247 16 25 10 5
Alubias 51.820 166 5.036 25 55 20 3
Mandioca 37.789 448 3.766 63 150 51 2
Guayaba 140 1 14 0,1 0,2 0,1 0,01
Naranja 710 3 70 1 2 1 0,04
Limén 165 1 16 0,1 0,2 0,1 0,01
Papaya 376 1 37 0,2 0,4 0,2 0,02
Mango 742 3 72 0,4 1 0,3 0,04
Sandia 2.219 8 216 1,2 3 1 0,1
Melon 4 0,01 0,39 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01
Maiz 76.523 818 7.602 116 274 94 5
Tomate 752 3 8 0,4 0,9 0,3 0,04
Manarina 186 1 18 0,1 0,2 0,1 0,01
Soja 33.042 118 3.214 18 39 14 2
Agricultura 331.730 2.240 40.181 328 749 256 23
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Tabla 6. Estimacion de cargas antrépicas de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg oriundas
de actividades agropecuarias en la cuenca del bajo Parnaiba (t.afio™).
iSuperficie de las piscinas (Sampaio, 2008); factores de emision especificos de
la actividad: Zn: 0,6 kg.ha'.afno?; Cu: 0,38 kg.ha'.ano?; Hg: 0,37 g.ha'.ano?!
(Cunha, 2010; Lacerda et al., 2006, 2011). Los factores de emisién para Pb, Cr
y Cd no estan disponibles.

Fuente Zn Cu Pb Cr Cd Hg

Agricultura 2,2 40,2 0,3 0,8 0,26 0,022
Pecuaria 99,6 15 0,8 10,3 0,06 0,067
Carcinicultura’ 1,5 1 - - - 0,001
Antrépico rural 103,3 56,2 1,1 11,2 0,32 0,09

El mantenimiento de la produccién v la productividad de las explotaciones
agricolas se caracterizan por su dependencia de la alimentacion artificial, el
uso de fertilizantes, aditivos quimicos, correctores de acidez y alguicidas, los
cuales contienen metales traza como impurezas. Estos productos utilizados
en la cria de camarones tienen como resultado efluentes potencialmente
contaminantes que pueden tener efectos adversos en los ambientes costeros
(Thomas et al., 2010). Para el calculo de los factores de emisién (FE) de la
actividad es importante determinar el volumen y la calidad de las aguas resi-
duales generadas por las granjas de cria de camarones, lo que depende del
tipo de gestion y del grado de intensidad de cria. En otras palabras, cuanto
mas intensivo el sistema de cria, mayor es el lanzamiento de efluentes (Cunha,
2010). Los FE para Pb, Cr y Cd no estan disponibles en la literatura, por lo
que los datos se refieren tnicamente a las emisiones de Zn, Cu y Hg.

La comparacién de los resultados de las estimaciones de cargas de metales

a partir de procesos naturales y fuentes antrépicas (junto a las emisiones totales
de cada metal para la cuenca del bajo Parnaiba) se presenta en la Tabla 7.

Tabla 7. Comparacion de las cargas totales de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg oriundas
de fuentes naturales y antrépicas en la cuenca del bajo Parnaiba (t.afio™).

Fuente Zn Cu Pb Cr Cd Hg
Total natural 1121 62,1 81,6 68,7 7,5 0,5
Total antrépico 124 67,2 11,6 11 1,0 0,3
Emisiones totales para la cuenca baja 236,1 129,3 93,2 79,7 8,5 0,8
Aporte antrépico (%) 53 52 12 14 12 38
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Calibracion de los resultados

Con el fin de validar las estimaciones, los factores de emisién fueron
comparados con las concentraciones de Zn, Cu, Cr y Pb en los sedimentos
superficiales obtenidos de 16 estaciones de muestreo distribuidas en el rio
Parnaiba y en el rio Igaragl, uno de sus brazos en el delta. La Figura 2
muestra la distribucién de Zn, Cu, Cr y Pb en los sedimentos superficiales de
la region estuarina del rio Parnaiba.

La Figura 2 presenta la distribuciéon de las concentraciones de metales
traza siguiendo el gradiente fluvial-marino, donde el punto 1 esta sometido a
la influencia fluvial y el punto 8 a una influencia predominantemente marina.
Los rangos de concentraciones de metales registrados en los sedimentos
fueron los siguientes: Zn: 4,5 a 30,9 mg.kg!; Cu: 7,4 a 47,2 mg.kg!;
Pb: 4,7 a 27,7 mg.kg!; y Cr: 1,6 a 18,9 mg.kg!. Hubo una tendencia de
aumento de las concentraciones hacia la desembocadura, principalmente

de Cu, Pby Cr.

La Figura 3 muestra la correlacién entre las concentraciones de Zn, Cu,
Pb y Cr y el contenido de aluminio en los sedimentos superficiales.
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Figura 2. Distribucion de Zn, Cu, Pb y Cr en los dos principales canales del delta
del rio Parnaiba.
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Figura 3. Correlacion de metales traza (mg.kg*) y Al (%) en los sedimentos del delta
del rio Parnaiba.

DISCUSION

Como es sabido la erosién v la lixiviacion de los suelos aumenta con
la urbanizaciéon y la abertura de nuevas areas agricolas, lo que resulta en
la transferencia de metales adsorbidos en los sitios activos de la superficie
de oxidos e hidroxidos de hierro y de aluminio, particulas y materia orga-
nica (Tessier et al., 2003). En suelos tropicales con practicas agricolas no
mecanizadas, la tasa de pérdida de suelo gira entre 128 y 213 t de suelo.
km?.afio! (Greenland y Hall, 1977; Goudie, 1987). Por tanto, el aporte de
metales por esta via es proporcional a la superficie y a las concentraciones
de metales presentes en cada tipo de suelo. En el caso del Hg se debe con-
siderar la tasa de desgasificacion del suelo, dado que este proceso juega un
papel importante en la transferencia de Hg® de suelos bajo diferentes usos a
la atmosfera (Almeida et al., 2009).

Los suelos lateriticos/podzolicos son los tipos de suelos que mas contri-
buyen con las emisiones totales de Pb, aportando un 57 % de la emisién
total, mientras que los planosoles/plintosoles aportan las mayores cargas
de Zn, Cu, Cr, Cd y Hg, siendo responsables por el 48, 54, 69, 54 y 60 %
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de las emisiones naturales totales, respectivamente (Tabla 1). Los valores
obtenidos en funcién de la superficie de la cuenca fueron los siguientes: Zn:
1,9 kg.km?.al; Cu: 0,7 kg.km?.a!; Pb: 1,3 kg.km?.a'; Cr: 1,0 kg.km?.a;
Cd: 0,1 kg.km?.al; y Hg: 0,004 kg.km?.a!. Estos resultados son similares
a los obtenidos por Paula et al. (2010), quienes cuantificaron las emisiones
de estos metales, excepto el Cr, en la cuenca inferior del Rio Contas (Estado
de Bahia).

La erosion v la lixiviacién de los suelos claramente dominan las emisiones
naturales de metales en la cuenca, excepto en el caso de Hg, para el que pre-
valecen las contribuciones atmosféricas (Tabla 2). Las contribuciones relativas
de Zn, Cu, Pb, Cr y Cd representan 85, 86, 85, 97 y 68 %, respectivamente,
de las emisiones naturales oriundas de los suelos, mientras que las fuentes
atmosféricas de Hg representan el 73 %, favorecido por la gran superficie
de la cuenca (42.810 km?).

Muchas zonas costeras se ven afectadas considerablemente por la conta-
minacion causada por vectores urbanos, tales como el vertido de efluentes sin
tratar, especialmente en areas metropolitanas (Cunha, 2010). Estos efluentes
son fuentes significativas de metales para los ambientes acuaticos. En este
sentido, las contribuciones relativas de Zn, Cu, Cd y Hg de los efluentes cloa-
cales domésticos son significativas, correspondiendo al 48, 44, 50 v 91 %,
respectivamente, de las cargas totales de los vectores indicados en la Tabla 3. Las
fuentes mas importantes de Pb y Cr son la escorrentia urbana y la disposicién
inadecuada de residuos sélidos, representando respectivamente el 84 y el 82
% de las emisiones totales de estos metales.

Varios estudios han reportado niveles significativos de metales en la esco-
rrentia urbana, donde cominmente se encuentran cargas de Zn, Pb, Cu, Cd
y Cr (Rule et al., 2006). Prestes et al. (2006) evaluaron la presencia, el com-
portamiento y las cargas estimadas de Cu, Pb y Cd en la escorrentia urbana
en la ciudad de Curitiba (Sur de Brasil) en 21 eventos lluviosos, obteniendo el
siguiente orden de concentraciones de metales en agua: [Pb] > [Cu] >> [Cd].

Las cargas estimadas de metales oriundas de la escorrentia urbana en la
cuenca del Rio Bacacheri (superficie = 30 km?) fueron de 1,5t Pb.a!, 1,0t
Cu.aly 0,03t Cd.a', lo que resulta en una emisién de 47 kg de Pb.km?.a’l,
31 kgde Cu.at.km?y 1,0 kg de Cd.km?.a. Los resultados normalizados por
el area de la cuenca y del delta del Parnaiba fueron 0,1 kg Zn. km?2.a!, 0,1
kg Cu.km?.a?l, 0,3 kg Pb km?.a!, 0,09 kg Cr.km?.a?, 0,005 kg Cd.km?.a'
v 2,3 x 10* kg Hg.km?.a!. Estos valores se encuentran en el mismo orden
de magnitud que los registrados en las cuencas del Rio Contas (Estado de
Bahia; Paula et al., 2010), aunque son mas bajos que los de cuencas mas
urbanizadas e industrializadas como la del rio Bacacheri, en el Sureste del pais.

Las emisiones de Zn y Cu oriundas de la ganaderia (Tabla 4) estan fuerte-
mente influenciadas por el ganado vacuno y porcino que en conjunto aportan

el 70 % del Zn y el 83 % del Cu emitido por esta actividad. Asimismo, el aporte
del ganado bovino representa el 57, 72, 50 y 67 % del total de Pb, Cr, Cd
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y Hg, respectivamente, emitido por la actividad ganadera. La normalizacién
de las cargas de metales por area ocupada por la actividad (4.206 km? de
pastizales) corresponde a una emisién por unidad de superficie igual a 21 kg
Zn.km?.al, 3,5 kg Cukm?al, 0,2 kgPb.km?al, 2,4 kg Crkm?al, 0,01
kg Cd.km2.a!, 0,02 kg Hg.km2.a!. Teniendo en cuenta la superficie total de
la cuenca de drenaje los valores son similares a los determinados por Paula
et al. (2010) en la cuenca del Rio Contas.

Por otra parte, los principales cultivos agricolas presentados en la Tabla 5
indican una contribucién significativa de Zn, Cuy Cr, lo que refleja la presencia
de estos metales en fertilizantes y fungicidas utilizados en el proceso de produc-
cién. Las rocas fosfaticas presentan en su composicion niveles considerables
de diferentes metales, mientras que en la formulacién de fertilizantes quimicos
se utilizan residuos metalicos industriales que potencian atin mas las emisiones
de estas especies quimicas (Lopez Camelo, 1997). Del mismo modo, metales
(como el Cu) se emplean como ingredientes activos en la composicién de
fungicidas y otros pesticidas ampliamente utilizados en la agricultura comercial.
La agricultura de subsistencia es comun en la region, con cultivos de maiz,
frijoles y mandioca que representan el 64 y el 41 % de las emisiones de Zn
y Cu, respectivamente. Por otra parte, los cultivos comerciales de arroz,
anacardo, cafa de azlcar y soja representan el 28 y el 57 % de las emisiones
de estos dos metales, respectivamente. Los otros metales presentan cargas
inferiores a 1,0 t.a!, dado que el Pb, Cr, Cd y Hg son impurezas presentes
en los fertilizantes. Las emisiones por superficie cultivada (3.317 km?) corres-
ponden a 0,7 kg Zn.km?2.afio!, 12 kg Cukm?.a?, 0,1 kg Pb.km?.a!, 0,2
kg Crkm?2.al, 0,08 kg Cd.km2.aly 0,007 kg Hg.km?.a.

Los resultados de las cargas de metales emitidos por la cria de camarén
en funcién del area ocupada por las piscinas (7,5 km?), resultan en 60 kg
Zn.km?.al, 40 kg Cu.km?.a'y 0,04 kg Hg.km?.al. Comparando las emi-
siones por unidad de superficie de cada actividad (Tabla 6), se observa que
la cria de camarén emite mas Zn, Cu y Hg por unidad de superficie que la
agricultura y ganaderia. Aunque el area ocupada por los criaderos de camarén
corresponde a menos del 0,5 % de la superficie ocupada por la agropecuaria,
las emisiones de Zn, Cu y Hg de la primera superan incluso en hasta dos
veces en orden de magnitud a las de esta tltima actividad. A pesar de que
las cargas de metales oriundas de los criaderos de camarén son inferiores a
las de las otras actividades antrépicas rurales la ubicacién de los criaderos de
camaréon (adyacentes a la desembocadura del delta del Parnaiba) hace que
esta actividad realice aportes directos de efluentes a las aguas estuarinas,
mientras que las emisiones de las otras fuentes deben pasar primero por los
suelos para, finalmente, ser transportadas a los rios y por estos tltimos a los
estuarios. Estos metales son motivo de preocupacién debido a sus efectos
toxicos sobre la vida acuética y la posibilidad de contaminacién de aguas y
sedimentos, pudiendo bioacumularse en peces y mariscos y afectar los mul-
tiples usos del sistema estuarino.
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El total de emisiones de metales traza al delta del Parnaiba es de 212,7 t
Zn.a',103,9tCu.al, 84,6 tPb.al, 48 9tCral, 8,5t Cd.al, y0,9tHg.al,
donde las emisiones antrépicas de Zn y Cu ya superan a las de origen natural,
mientras que para los otros metales las cargas naturales son las predominantes.

Luego de la calibracién del inventario de fuentes los rangos de concentra-
cién determinados (Figura 2) resultaron inferiores al umbral propuesto por el
Canadian Council of Ministers of the Environment para todos los metales
estudiados (excepto para el Cu). Estos umbrales son 123 mg Zn.kg?; 35,7
mg Cu.kg?, 35 mg Pb.kg'y 37,3 mg Cr.kg! (EC, 2007). En el caso del Cu,
el rango de concentraciones superior al umbral propuesto corrobora las altas
cargas producidas por la agricultura y la cria de camarén. Considerando los
valores reportados para el nivel de efecto probable (NEP; 315 mg Zn.kg?,
197 mg Cu.kg?!, 91,3 mg Pb.kg! vy 90 mg Cr.kg?) las concentraciones de
metales en sedimentos superficiales del delta del Parnaiba no representan un
riesgo para la biota acuética local, ya que son similares a las de zonas sujetas
a un bajo impacto ambiental.

La baja significancia de las correlaciones entre Zn y Al (r = 0,263) y entre
Cuvy Al (r =-0,292), con p < 0,05 se relaciona con la mayor contribucion
de las cargas antrépicas de estos metales, principalmente oriundas de la
agricultura y la ganaderia. Por otro lado, Pb y Cr mostraron correlaciones
significativas con el Al, indicando una fuerte correlacién con las contribuciones
de los suelos de la cuenca.

CONCLUSIONES

La denudacién fisica y quimica de los suelos es la principal fuente natural
de Zn, Cu, Pb, Cd y Cr, mientras que la deposicién atmosférica proporciona
la mayor carga natural de Hg al delta del Rio Parnaiba.

Entre las fuentes de efluentes antrépicos urbanos el vertido de efluentes
domésticos no tratados en los rios y arroyos de la region es la principal fuente
de Zn y Cu, mientras que la escorrentia urbana y la disposicién inadecuada
de residuos solidos son las principales fuentes de Pb y Cr, respectivamente.
Entre los diferentes tipos de rebafios criados en la regién bovino y porcino
son aquellos con las més altas emisiones de metales. La carga de Cu oriunda
de la agricultura es aproximadamente 2,8 veces mayor que la emitida por
la ganaderia, mientras que Zn es el principal metal emitido por esta dltima
actividad. Finalmente, la cria de camarones es una fuente puntual significativa
de metales para el delta del Rio Parnaiba.

Las cargas naturales y antropicas de metales estimadas en este estudio
son mas bajas que aquellas encontradas en regiones industrializadas. Sin
embargo, los precarios servicios de saneamiento basico y de disposicién de
residuos sélidos, junto al uso de insumos en las actividades agropecuarias,
tienen como resultado aportes de Zn y Cu que va superan a los aportes
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naturales (respectivamente 55 y 68 % de las emisiones), mientras que el Hg
camina en la misma direccién, principalmente relacionado con vectores de
contaminacién urbana.

La precision de los factores de emision depende del uso que se espera
hacer de los datos generados. En el caso de este estudio el objetivo es una
primera aproximacion al célculo de las emisiones anuales de metales traza al
delta del rio Parnaiba. La determinacién de factores de emision regionales o
locales debe ser considerada en estudios futuros con el objetivo de reducir las
incertidumbres y obtener resultados més cercanos a la realidad de la region
estudiada. Asimismo, la precisién de los céalculos de los inventarios estimados
debe ser confirmada por medio de una comparacion con las mediciones de
flujos de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg transportados por los rios Parnaiba e Igarac.
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Resumen: El modelo biogeoquimico CABARET (Computer Assisted
Budget Analysis for Research, Education and Training), propuesto por
LOICZ (Land-Ocean Interaction in the Coastal Zone), fue aplicado en
una estacion representativa de la zona interna del estuario de Bahia Blanca
(Argentina): Puerto Cuatreros. Durante los afios 1998 a 2002 se estudio,
ademas del balance de agua v sales, la variabilidad estacional del fésforo y el
nitrégeno inorganico disuelto (DIP y DIN) con el fin de determinar el metabo-
lismo neto del ecosistema de Puerto Cuatreros. El rio Sauce Chico mostré
un importante aporte de DIN y DIP al sistema en estudio. Los resultados
arrojados por el modelo mostraron que en otofio, invierno y primavera fue
mayor el volumen de agua dulce que ingresé al sistema que el que egresé del
mismo. Puerto Cuatreros en otofio actuaria como una fuente de DIP y como
un sistema heterotréfico (-0.291 a -12 mmol C.m2.d™Y); en primavera y verano
se estaria comportando como un sumidero de DIP y productor de materia
organica (0.258 - 3.36 mmol C.m2.d!); mientras que en el invierno podria
actuar como una fuente o sumidero de DIP y como un sistema heterotréfico
o productor de materia organica (15.6 - 23.2 mmol C.m?2.d"). Se concluye,
ademas, que Puerto Cuatreros fue un sumidero neto de DIN (en promedio,
1.68 Ton N.d!) y un sistema desnitrificante, cuya pérdida promedio de N
(por desnitrificacion) se estimé en 2.88 kgN.d?. Los escenarios planteados
mediante la aplicacién el modelo de LOICZ ayudaron a entender la dindmica
estacional de los nutrientes en Puerto Cuatreros en funcién de la variabilidad
de los aportes ingresados al ecosistema.

Palabras clave: Estuario de Bahia Blanca, balance biogeoquimico, modelo
numerico.
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Biochemical budget of nutrients using the loicz model.
Study case: Bahia Blanca (Argentina)

Abstract: The CABARET (Computer Assisted Budget Analysis for
Research, Education and Training) biogeochemical model proposed by
LOICZ (Land-Ocean Interaction in the Coastal Zone), was applied at the
inner zone of Bahia Blanca estuary, in Cuatreros Port, which is considered
representative of this area. Both, the salt and water budgets as well as the
seasonal variability of dissolved inorganic phosphorous and nitrogen (DIP
v DIN) were studied from 1998 to 2002, in order to determine the net
metabolism of ecosystem at Cuatreros Port. Sauce Chico river showed an
important contribution of DIN and DIP to the system. The main results
from the model indicated that in autumn, winter and spring the incoming
volume of freshwater into the system was higher than the corresponding
output; during autumn, Cuatreros Port would act as a source of DIP and
as an heterotrophic system (-0.291 a -12 mmol C.m?.d"); in spring and
summer would be acting as a sink of DIP and producer of organic mat-
ter (0.258 - 3.36 mmol C.m?2.d?); while, in winter could act as a source
or sink of DIP as well as an heterotrophic and producer organic matter
system (15.6 - 23.2 mmol C.m?2.d1). It further concluded that Cuatreros
Port was a net sink of DIN (average, 1.68 Tonn N.d') and a denitrifying
system, whose average loss of nitrogen by denitrification was estimated
at 2.88 Kg N.d!. The scenarios presented by applying the LOICZ model
helped to understand the seasonal dynamic of nutrients within Cuatreros
Port depending on the variability of the inputs into the ecosystem.

Key words: Bahia Blanca estuary, biogeochemical budget, numerical
model.

INTRODUCCION

La dinamica fisicoquimica y las caracteristicas ecoldgicas de los estuarios
estan fuertemente influenciadas por la descarga de agua dulce desde la tierra
y el intercambio de agua con el océano adyacente (Gobler et al., 2005). El
aporte de agua dulce influye en la hidrografia estuarial creando gradientes
de salinidad v estratificacién, asegurando un gran transporte de sedimentos,
materia organica y nutrientes (Flindt et al., 1999). Los estuarios son sitios
claves en donde los procesos biogeoquimicos modifican los flujos de nutrientes
desde el medio terrestre hacia el mar.

Bahia Blanca se incluye entre los ecosistemas costeros mas (naturalmente)
eutroficos en cuanto a su contenido de nutrientes (Freije y Marcovecchio,
2004). Histéricamente (1977-2012) la zona interna de su Canal Principal
ha presentado un patrén de nutrientes estacional caracterizado por altos
niveles durante el otono (Lara y Pucci, 1983; Freije y Marcovecchio, 2004;
Spetter, 2006; Freije et al., 2008; y base de datos del Instituto Argentino
de Oceanografia), y un florecimiento de diatomeas durante el invierno que
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suele extenderse hasta comienzos de la primavera (Freije y Gayoso, 1988;
Gayoso, 1998 y 1999, Popovich et al., 2008, Popovich y Marcovecchio,
2008; Spetter et al., 2013).

Generalmente se discute si un sistema es heterotréfico o eutréfico en
funcién de la produccién de materia organica y de la relacion estequiométrica
C:N:P (Redfield, 1934; Brzezinski, 1985). LOICZ (Land-Ocean Interaction
in the Coastal Zone) ha desarrollado un modelo simple y efectivo que estima
el metabolismo neto y el balance biogeoquimico de un ecosistema costero
(Gordon et al., 1996). El mismo considera al sistema como una o mas cajas
en estado estacionario.

En este trabajo se aplicé el modelo de CABARET/LOICZ, (CABARET =
Computer Assisted Budget Analysis for Research, Education and Training)
para la zona interna del estuario de Bahia Blanca (Puerto Cuatreros), estacion
considerada representativa de ésta area (Freije y Marcovecchio, 2004). Para
tal fin se consider6 al sistema como “una caja” en estado estacionario y se
evalué de manera estacional el balance de agua y sales, vy la variabilidad del
téstoro y el nitrégeno inorgénico disuelto (DIP y DIN) entre los afios 1998 a
2002, con el fin de determinar el metabolismo neto del ecosistema. De este
modo se interpreté una valiosa informacién de datos fisicos y quimicos de la
zona interna del estuario de Bahia Blanca provenientes de distintas fuentes de
informacién. Finalmente, se discuten los resultados arrojados por el modelo
logrando, por primera vez, generar informacién acerca del metabolismo neto
del ecosistema en estudio y de los aportes externos recibidos en el mismo.

MATERIALES Y METODOS

Modelo de LOICZ

El modelo propuesto por LOICZ (descrito por Gordon et al. 1996) con-
sidera al sistema de estudio como una “caja negra” (o varias combinaciones
de ellas) cuyo volumen es constante; asi, queda definido por el concepto de
estado estacionario o steady state. Este se basa en la ley de conservacion de
masas, en donde en el balance de masas correspondiente (la suma de lo que
ingresa y egresa del sistema) debe ser igual a cero. Una diferencia en este
valor puede ser explicada por procesos que inciden en el sistema como, por
ejemplo, produccién y decaimiento de nutrientes (variacién no conservativa).

El modelo de balance es definido como un céalculo de balance de masas de
variables especificas (por ejemplo agua, N, P, etc.) para un area geografica
definida y un cierto periodo de tiempo (meses, afios o décadas).

El calculo de balance para un dado material conservativo (por ejemplo
sales) estara dado por la Ecuacion (1), donde V es el volumen de agua que
ingresa o egresa del sistema y S es la salinidad correspondiente.

(dvs)/dt =2 (‘/'S)ingresos -z (‘/'S)egresos (1)
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En cambio cuando se realiza el balance de un cierto material (M) no con-
servativo (por ejemplo, nutrientes) éste va a estar ligado a un flujo residual
que es medido como el flujo interno neto (esto es, fuentes menos sumideros)
del material correspondiente y, por tanto, su célculo estara dado por la
Ecuacion (2):

dM/dt = Singresos - Zegresos + Z[fuentes - sumideros] (2)

Para su correcta aplicaciéon el modelo requiere de la siguiente informa-
ciéon (LOICZ, 2000): (i) una descripcion del sistema en interés incluyendo
localizacién, profundidad media, area y estacionalidad; (ii) volumen del
ingreso y egreso de agua dulce (es decir, precipitacién, evaporacién, caudal
de rios, agua de escurrimiento u otras fuentes o sumideros de agua dulce) y
(iii) concentracion de Nitrégeno Inorganico Disuelto (en inglés DIN, DIN = =
[NO, ]+ [NO, ] +[NH,*]) y Fésforo Inorganico Disuelto (en inglés DIP, DIP
= [PO,?]) del sistema, del océano adyacente, de los aportes de agua dulce
y de otras fuentes o sumideros presentes.

El modelo de LOICZ tiene en cuenta relaciones estequiométricas que se
dan entre los elementos en un sistema acuético (LOICZ, 2001). Por ejemplo,
los nutrientes inorganicos y el CO,, se incorporan a la materia organica parti-
culada por medio de la fotosintesis y subsecuentemente remineralizados por
procesos metabdlicos (Kigrbe, 1996). Asi, la Ecuacién (3) representa una
reaccién generalizada de la produccién primaria y la respiracién aerébica:

CO,+H,0 *—5 CH,0+0, (3)

El contenido de C, N y P en la materia orgénica tiene una relacién casi
constante dentro de un ecosistema y tiende a poseer una relacion similar a la
relacion molar C:N:P descrita por Redfield (1934): 106:16:1 para todos los
océanos. Por ello la Ecuacion (3) puede estar representada por ecuaciones
mas complejas.

En la zona costera, en donde el NH,* es la fuente principal de N (Dugdale
y Goering, 1967; Eppley et al., 1979) la reaccién anterior puede ser escrita
de la siguiente manera (Ecuacién 4; Gil, 2001):

-«

106CO, + 16NH, + 160H + H,PO, + 90H,0 <= (CH,0),,(NH,)16H,PO, + 1060,

106(
Durante la descomposicién de la materia orgénica se libera NH,*, lo cual
queda representado por la inversa de la Ecuacién (4).

En el modelo la relacién entre la absorcién de NO,” o NH,* (dentro de
un sistema) se la considera como un “ciclo interno” sin entrar en el detalle;
luego se utiliza una forma sin carga: (DIN). Cabe aclarar que la absorcién neta
de un mol de NO, consume un mol de H* y la absorcién neta de un mol de
NH,* consume un mol de OH.
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El flujo de N, a su vez, esté asociado a la desnitrificacién y al uso del NO,

y, por tanto, el proceso de nitrificacion (Herbert, 1999) representado por la
Ecuacion (5) es una de las reacciones consideradas.

NH, + 20, —» HNO, + H,0 (5)
(CH,0),,,(NH,), H,PO, + 94,4 HNO,
desnitrificaciéon (desnit)
fijacion (fij)
106 CO, + 177,2 H,0 + H,PO, + 55,2 N, (6)

En sistemas de fondo (bénticos) y, mas atin, en condiciones reductoras, la
desnitrificaciéon es un mecanismo relevante para remover el N del ambiente
(Seitzinger, 1988). Este proceso queda representado en la Ecuacién (6). Si
bien esta reaccioén es poco interesante desde el punto de vista de la oxidacién
del carbono total, puede ser importante con respecto a la pérdida de N. La
inversa de la Ecuacién (6) representa la fijacién de N, donde el N, gaseoso
se incorpora a la materia organica.

Ademas, el modelo tiene en cuenta las siguientes consideraciones: (i) el flujo
(A) no conservativo de P y N Organico Disuelto (ADOP y ADON) es pequefio
comparado con el flujo de P y N Inorgénico Disuelto (ADIP y ADIN) (LOICZ
2001); (ii) si se supone que el flujo no conservativo del DIP es una aproxima-
cién del metabolismo neto del ecosistema (fotosintesis y respiracién) se puede
obtener una estimacién de la materia organica siguiendo la Ecuacién (7):

ADIC = (p -r) = -ADIP (C :P) (7)

part

donde (C: P) (106:1) es la relacion C:P en el material particulado y ADIC,
es el flujo dé Carbono Inorgéanico Disuelto.

Un sistema con un ADIP > O (positivo) es interpretado como un sistema
productor de DIC via respiracion neta (p-r < O P respiracion > fotosintesis);
mientras que un sistema con un ADIP < 0 (negativo) es interpretado como
productor neto de materia organica (p-r > O P fotosintesis > respiracion).
Luego, suponiendo que se conoce la relacion N:P del material particulado
en el sistema, (IN: P) = 16, el flujo de DIN asociado con la produccion y
descomposicion del materlal partlculado es el flujo de DIP (AP = ADIP) multi-
plicado por 16. Ademas, si (N, . )es a diferencia entre la medida del flujo
de DIN (ADIN = ANO,, + ANda + ANH,*) y el esperado para la produccién y
descomposicién de la materla organica (ADINesp = ADIP (N :P)pa ), se obtiene:

(N

fij - desm't)

= ADIN - ADIP (N:P) 8)

part

En consecuencia, el valor obtenido de la Ecuacion (8) representa el N
fijado en el sistema (si es positivo) o las pérdidas por desnitrificacién (si fuera
negativo).
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Area de estudio

El Estuario de Bahia Blanca (38° 45" — 39° 25’ S, 61° 45’ - 62° 30' W),
localizado en el Sudoeste de la Provincia de Buenos Aires, Argentina (Fig.
1) es un estuario mesomareal (Perillo et al., 2001). El rango promedio de
amplitud de marea es de 2.2 a 3.5 (Perillo et al., 2001). El estuario esta
formado por una serie de canales de marea con orientacion del Noroeste al
Sudeste separados por extensas planicies de marea, marismas e islas (Perillo,
1995). La superficie total del sistema es de aproximadamente 2300 km?, de
los cuales 1150 km? corresponden al intermareal, 740 km? al submareal y
410 km? son islas.

En el veril Norte de su canal Principal se encuentran los ntcleos urbanos de
Bahia Blanca, Gral. Cerri, Ing. White y Punta Alta. En dicho estuario también
se encuentran emplazados algunos de los principales puertos de la Argentina
como son los puertos de Galvan, Ing. White, Rosales y la Base Naval de
Puerto Belgrano. A su vez, bordeando el area portuaria se desarrolla uno de
los polos petroquimicos mas grandes del pais que se compone principalmente
de refinerias, industrias petroquimicas y plantas de obtencién de fertilizantes
(urea vy amoniaco). El drea cuenta ademas con industrias productoras de
plasticos, molinos cerealeros, silos, malterias y frigorificos.

El sitio de estudio esta localizado en la zona interna de este estuario, en
Puerto Cuatreros (Fig. 1), el cual se considera un sitio quimicamente repre-
sentativo de la zona interna (Freije y Marcovecchio, 2004). El intercambio
de agua en el estuario es regulado por un régimen de marea semidiurno,
donde la planicie de marea se inunda dos veces al dia. Esta area posee una
profundidad promedio de -7 m; la columna de agua es considerada vertical-
mente homogénea v la alta turbidez (como resultado de la combinacién de
los vientos y la corriente de mares) mantiene gran cantidad de material en
suspension (Piccolo y Perillo 1990; Gel6s et al., 2004).

Fuertes vientos del NO y N dominan el patréon tipico del clima en la
region, con una velocidad promedio de 24 km.h! y rafagas superiores a los
100 km.h! (Piccolo y Perillo, 1990). La precipitaciéon anual de la region es
variable con un méaximo registrado de 712 mm a! y un minimo de 540 mm
a’! (Piccolo, 2008).

Se han registrado valores de salinidad de 32,8 +3,7 (media desde 1974 al
2002) y variaciones entre 17,3 y 41,9 (Freije y Marcovecchio, 2004; Freije
et al., 2008).

Los niveles de oxigeno disuelto son cercanos a la saturacién. Durante
el tipico florecimiento invernal de diatomeas es comun registrar valores de
sobresaturacién de oxigeno con niveles que han alcanzado el 130 % (Freije y
Marcovecchio, 2004). La concentracién de los nutrientes es alta (promedio de
8,02 +13,64 pM para nitrato, 1,77 +1,86 uM para nitrito, 32,31 + 25,78
uM para amonio, 1,83 £2,25 para fosfato y 87,30 +31,46 uM para silicatos
disueltos), excepto durante el periodo de florecimiento (cuando disminuye
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la concentracion de los mismos como resultado del consumo por parte del
fitoplancton; Freije y Marcovecchio, 2004; Popovich et al., 2008; Spetter
et al., 2013). Histéricamente en el periodo de florecimiento la biomasa ha
alcanzado valores de hasta 12x10° cel.L!, la concentracién de clorofila a de
hasta 54 pg.L! (Gayoso, 1999) y una produccién primaria de hasta 300 mg
C.m?3.h! (Freije y Gayoso, 1998; Freije y Marcovecchio, 2004).

El rio Sauce Chico (Fig. 1), el cual atraviesa una extensa zona agricola-
ganadera (drenando un area de 1600 km?), es la principal fuente de agua
dulce en la zona interna del estuario con un caudal promedio anual de 1.72
m?3.s! (con un flujo maximo de 18.32 m3.s), el cual puede incrementarse
entre 10 y 106 m3.s! durante periodos de altas precipitaciones otonales
(Piccolo et al., 2008). Tiene sus nacientes en el sistema de las Sierras Aus-
trales (Provincia de Buenos Aires), popularmente conocida como Sierra de la
Ventana; precisamente nace a 750 m de altitud en el cerro Luisa (Grondona,
1964) y desemboca cerca de la cabecera del Canal Principal, alcanzando una
longitud de 140 km (Grondona, 1964; Piccolo et al., 1990). Se utiliza para
riego en el iltimo tramo de su curso y beneficia a las quintas de Cuatreros
y Villarino Viejo en una extensién estimada de 450 ha (Campo de Ferreras
y De Gaetano de Oroz, 1994). Este tributario es una importante fuente de
nutrientes para la zona interna del estuario (Spetter, 2006; Spetter et al.,
2008; 2013) y uno de sus brazos desagua sobre el sitio en estudio (Fig. 1).

URBAN  AREA

‘Im i'lr o S
‘% N 3 S Lo
\® b i ; \ n b
o Vsenw ! BAHIA BLANCA
\3 Cerr X

. S "

& &

\ 1 £

62:250°W 62" 150w

Figura 1. Localizacién del estuario de Bahia Blanca y del sitio de estudio, Puerto
Cuatreros (Imagen extraida de Spetter et al., 2013).
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Aplicacion del Modelo de LOICZ

Para la aplicacién del modelo LOICZ-CABARET se utilizbé el modelo de
“una caja” que se usa cuando el sistema a estudiar es horizontal y verticalmente
uniforme (como es el caso de sistemas en donde el aporte de agua dulce es
pequeio comparado con el volumen total del sistema evaluado o completa-
mente mezclados; LOICZ, 2000); este es precisamente el caso de la zona
interna del estuario de Bahia Blanca, en el que existe una muy buena mezcla
de la columna de agua (Marcovecchio y Freije, 2004). Tras la recopilacién y el
procesamiento de los datos el modelo se aplicé de manera estacional (verano,
otofio, invierno, primavera) referido a cinco afos consecutivos (1998 a 2002).

El sistema de estudio (Puerto Cuatreros: 38° 45°10”S y 62° 22’4770),
fue considerada la caja teérica, cuyo sistema adyacente es Puerto Ingeniero
White (Fig. 2). Se consideré una profundidad media de -7 m y una superficie
estimada en pleamar de 20.88 km?.

/ o
G. Cerri - Rt
3 & Bahia Blanca
Wy st ;%'%
ST e
2% Ing. White vl

* . >/ Punta Alta

39°S - : .
@ Sitio de muestreo 62°W

Figura 2. Localizacion de la caja tedrica utilizada para la aplicacion del modelo de
LOICZ-CABARET (Bahia Blanca, Argentina).

Metodologia analitica y obtencion de los datos

El aporte principal de agua dulce en Puerto Cuatreros estéd dado por el
rio Sauce Chico (Piccolo et al., 1990). Los datos de salinidad y caudal del
mismo fueron extraidos de la base de datos histérica (1985 — 2011) del Area
Oceanografia Quimica (AOQ) del Instituto Argentino de Oceanografia IADO
— CONICET/UNS) y corresponden a una estacién de muestreo situada antes
de la desembocadura del rio.
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Los datos de precipitacién y evaporacién del sitio estudiado fueron apor-
tados por el MSc. D. Bentivegna, las Estaciones Meteoroldgicas del CERZOS
y la Estacion WS delta CRIBABB.

La concentracién de cada uno de los nutrientes inorganicos disueltos se
determiné usando un analizador automaético Autoanalyzer Technicon® II
siguiendo los métodos colorimétricos de Grasshof et al. (1983) para nitrito,
Treguer y Le Corre (1975) para nitrato, Richards y Kletsch (1964) modi-
ficado por Treguer y Le Corre (1975) para amonio, y Eberlein y Kattner
(1987) para ortofostatos. Posteriormente se calcul6 el Nitrégeno Inorganico
Disuelto (DIN) como la sumatoria de las concentraciones de nitrito, nitrato y
amonio (a excepcioén de los afios 1998 y 1999 en el que el DIN se calculé
s6lo como la suma de nitrito y nitrato). El Fésforo Inorganico Disuelto (DIP)
fue estimado por la concentracion de Fésforo Reactivo Soluble obtenida por
medio de la concentracién de ortofosfatos disueltos.

Para la extraccion y compilacién de los datos (1998 — 2002) de concentra-
cién de DIN y DIP de Puerto Cuatreros, de Puerto Ing. White y del rio Sauce
Chico se utilizé la base de datos histérica (1978 — 2012) del AOQ del IADO.

La Tabla 1 muestra una lista de acrénimos utilizados para el ingreso y la
interpretacion de los datos en el modelo de LOICZ - CABARET.

Una vez que lo datos se ingresan al modelo, éste realiza una representacién
esquematica de los balances correspondientes (Fig. 3).

Vo Ve

ViS:
F——>
Puerto v Puerto Sr
Cuatreros — " Cuatreros Sw
Sc
VS«
[ Vx
Vscn Sscn
DIN,” 0 DIP,.~ 0
V,DIN" 0 V,DIP~ 0
C D
DIN, » DIP
V.DIN V.DIP
CPuterto v r DINy CPuerm r v DIP,,
uatreros uatreros
[“— V.DIN, [« V.DIP,
DINc DIPc
[“—> ADIN l——> ADIP
Njij - desnitr.
DINscn DIPs.ch
@-n
VscuDINsch VscaDIPscn

Figura 3. Representacién esquematica del balance de (A) agua, (B) sales, (C) Nitré-
geno Inorganico Disuelto y (D) Fésforo Inorganico Disuelto (en estado
estacionario para el sistema de estudio).
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RESULTADOS Y DISCUSION

Balance de agua v sales

Los datos ingresados en el modelo para realizar el balance de agua y sales
se muestran en la Tabla 2.

El balance de agua y sales para Puerto Cuatreros arrojé valores negativos
del Vr durante las estaciones de otorio (O) e invierno (I) para todos los afios
analizados (Fig. 4). Estos valores estarian indicando que el volumen de agua
que ingresé6 al sistema de estudio fue mayor que el que egresé del mismo
durante las estaciones referidas. En primavera (P) la situacion fue similar (a
excepcion del ano 1998 en donde el valor del Vr fue positivo). En cambio,
durante el verano (V) se observaron valores del Vr muy variables; en los
anos 1998 y 2000 el Vr fue negativo (mayor volumen ingresado al sistemna)
mientras que para los afios 1999, 2001 y 2002 la situacion fue la inversa,
con Vr positivo (< volumen ingresado al sistema).

Tabla 2. Volumen de ingreso de agua dulce por precipitacion, aporte del rio Sauce
Chico y egreso por evaporacién para Puerto Cuatreros. Salinidad en Puerto
Cuatreros, Puerto Ingeniero White y en la desembocadura del rio sauce

Chico.

Vp Ve VSACh Sc Sw Sr

Y 144,87 -155,53 42,02 32 36 34
g O 62,46 -65,74 24,63 29,9 32,4 31,1
= 17,31 52,53 279,19 31,1 30,5 30,8
P 78,29 -170,98 20,99 33,6 32,7 33,1

\Y 92,85 -224,16 18,28 37,2 31,5 34,3
2 O 86,54 69,79 138,20 34,2 32,6 334
2 27,54 70,59 103,38 33,8 35,3 34,5
P 80,95 -130,79 111,81 34,6 65,2 34,9

v 72,91 -86,25 139,17 37,6 34,7 36,2

g o 72,62 81,1 113,57 33,9 35,1 345
8 1 41,58 -67,34 143,17 32,3 37,7 35,0
P 71,94 -160,56 277,85 30,4 35,0 32,7

\Y 14,60 -101,44 62,24 32,4 35,5 33,9
3 O 78,34 90,86 399,34 30,9 32,2 31,5
S 56,75 70,7 351,02 28,4 30,2 29,3
P 171,96 118,33 604,04 23,9 27,3 25,6

v 42,30 241,61 138,41 31,7 33,7 32,7
e 75,82 111,94 115,75 32,7 32,9 32,8
8 1 107,45 -65,82 316,51 31,2 29,6 30,4
P 67,20 -60,02 23,7 26,8 25,2
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El Vr es positivo sélo en sistemas donde la evaporacion excede la precipita-
cién y el aporte hidrico continental. En los casos cuando predomina el aporte
de agua dulce el Vr es negativo. Estos resultados coinciden con antecedentes
de estudios climatolégicos (Cappelli de Steffens y Campo de Ferreras, 2004;
Piccolo y Diez, 2004) en los que se indica que el otofio y la primavera son
las estaciones mas lluviosas de la zona, en el invierno las temperaturas y la
evaporaciéon son menores (a diferencia del verano cuando se dan las maximas
temperaturas en el estuario y, por lo tanto, la evaporacién es mayor).

El flujo de mezcla (Vx) arrojé un minimo de 217,04x106 m3.d! en otofio
de 1998 y un méaximo de 6,8x109 m3.d"! en invierno de 2002, con un tnico
maéaximo mencionado anteriormente, que difiere al menos en tres 6rdenes
de magnitud del resto de los valores para todas las estaciones en los afnos
analizados; asi, se obtuvo un Vx promedio de 7.5x10° m3 d? (n = 19) y un
tiempo de intercambio de agua promedio de 58 dias para Puerto Cuatreros.

1998 1999 2000 2001 2002

200 ¢

100 +
0

-100 +

-200 |

300 |

Vr(10° m3d?)

-400 +

-500 |

-600 +

-700 - P

Figura 4.Flujo residual de agua (Vr) estimado por el modelo de LOIZ - CABARET,
para las distintas estaciones del afio durante los afios 1998 a 2002 en
Puerto Cuatreros (Argentina).

Balance de nutrientes

El rio Sauce Chico presenté importantes aportes de DIN y DIP al sistema
de estudio. Para el caso del DIN se registraron valores por encima de 42 uM,
a excepcion del verano de 1999 cuando se detect6 la minima concentraciéon
de =3 uM. Este aporte fue marcado durante las estaciones de otofio e invierno
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para todos los anos analizados hasta alcanzar un valor de hasta 457 pM en
otono de 2001 (Fig. 5).

Para el caso del DIP el incremento de su concentracién en la desemboca-
dura del rio Sauce Chico se detectdé en primavera durante el periodo 1999
—2002. Durante el afto 1998 se registré un abrupto incremento del DIP en
invierno hasta llegar a valores de =8 uM (Fig. 5).

Tal como se coment6 anteriormente el otofio y la primavera son las esta-
ciones en las que se incrementan las precipitaciones en la zona; esto produ-
ciria un intenso lavado continental, aumentando luego las concentraciones
de nutrientes en el rio Sauce Chico producto de la escorrentia superficial y
la erosion del suelo, hecho que fue ya descrito por Spetter (2006) para el
periodo posterior al aqui analizado (2003-2004). En el caso del DIP, si bien
su concentracién es mucho menor al DIN, es notable su incremento en pri-
mavera cuando generalmente los productores agropecuarios suelen fertilizar
a las tierras con fuentes solubles de P.

La distribucién de DIN y DIP en Puerto Cuatreros y Puerto Ingeniero
White précticamente siguen la misma tendencia, con concentraciones que
se elevan en el otofio (en promedio, DIN.: 57,33 pM, DIN,: 57,53 uM,
DIP.: 2,71 uM y DIP,;: 2,79 uM), periodo denominado de “recuperacion de
nutrientes” por Freije y Marcovecchio (2004) y un descenso de las mismas
durante el invierno (en promedio DIN..: 31,56 uM, DIN,,: 40,33 uyM y DIP .y
DIP;: 2,12 pM) producto del consumo por parte del fitoplancton, hecho que
ha sido ampliamente estudiado en el lugar (Popovich et al., 2008, Spetter
et al., 2013; Fig. 5).

Las concentraciones mas bajas de DIN para Puerto Cuatreros y Puerto
Ingeniero White se registraron en el afio 1998 (DIN_.: 6,19-15,7 uM y DIN,:
6,76-16,23 pM), donde el aporte por parte del rio Sauce Chico, si bien fue
importante, resulté menor que en los afios siguientes.

500 9,00

450 —+—DINs.ch DINC  —a— DINW .00 ——DIPS.Ch  —=—DIPC  ——DIPW

400

vVolILPVOoOlLPYOIPYOILIPYOILFP volPVOILPYOILIPRPYOILIPYOILP
1998 1999 2000 2001 2002 1998 1999 2000 2001 2002

Figura 5. Variacién estacional de la concentracién de DIN y DIP en la desembocadura
del rio Sauce Chico en Puerto Cuatreros y Puerto Ingeniero White durante
el periodo analizado (1998 — 2002).
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Del balance de nutrientes realizado por el modelo de LOICZ-CABARET,
se estimé6 que, para el periodo 1999 -2002, en verano el sistema en estudio
se comporto como un sumidero de DIP, con ADIP negativos que fueron desde
-49,78 a-664,95 mol P.d! y como productor de materia organica, con (p —r)
positivos en una rango de 0,258 a 3,36 mmol C.m2.d ! (Tabla 3). En cambio,
para el ano 1998 el comportamiento del sistema fue totalmente inverso.

En otorfio de todos los afios procesados el sistema estudiado actué como
una fuente de DIP, con ADIP positivos entre 58,84 y 2360 mol P.d?, y como
un sistema heterotréfico con (p — r) negativos (-0,291 a -12 mmol C.m2.d?;
Tabla 3).

En el invierno los valores arrojados por el modelo para el balance de P en
Puerto Cuatreros fueron muy variables. En 1998 y 2002 el sistema fue un
sumidero de P y productor de materia organica (-4560 y -3100 mol P.d! y
23,2y 15,6 mmol C.m2.d*, respectivamente); mientras que para el periodo
1999-2001 fue una fuente de P y un sistema heterotréfico (584, 744 y 3010
mol P.d!'y-2.96, -3.78 y-15.2 mmol C.m?.d"!, respectivamente; Tabla 3).

Durante la primavera se estimaron valores de ADIP negativos (-4560 a
-432 mol P.d1) y, por tanto (p — r) positivos (1,25 a 69,6 mmol C.m?2.d});
por ende, Puerto Cuatreros se estaria comportando como un sumidero de
fosforo y productor de materia organica, a excepcion del afio 2001 cuando
el resultado fue totalmente opuesto.

Los resultados arrojados por el modelo de LOICZ-CABARET para el
balance de N indican que la caja en estudio (Puerto Cuatreros) fue en general
un sumidero neto de DIN, con valores promedios de -1200x10? mol N.d!
(1,68 ton N.d1), con un minimo detectado en primavera de 2001 (-0,088
mol N.d'= 1,24 g N.d}) y el maximo en otofio de 1998 (1490x10° mol
N.d'= 20,89 ton N.d’!; Tabla 3).

A excepcion de invierno 1998, primavera 1998 y verano 1999 para el resto
de las estaciones y los anos analizados se obtuvo un sistema desnitrificante,
con valores que fueron desde 0,013 hasta 162 mmol N.m?.d! (Tabla 3). En
promedio, teniendo en cuenta todo el periodo analizado, la pérdida de N
para Puerto Cuatreros fue de 2,88 kg N.d .

CONCLUSIONES

Si bien el modelo de LOICZ-CABARET es un modelo estético y, por tanto,
considera el estado estacionario en el anélisis de los balances correspondientes,
para Puerto Cuatreros permiti6 inferir acerca del comportamiento del sistema
en las distintas estaciones del afo. Aun teniendo en cuenta la variabilidad
interanual, permite concluir que:

— En otoio, invierno y primavera es mayor el volumen de agua dulce
que ingresa al sistema que el que egresa del mismo.
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— Durante el otono, Puerto Cuatreros es una fuente de DIP y se comporta

como un sistema heterotrofico.

— Teniendo en cuenta los valores obtenidos para la mayoria de los afios
procesados se puede decir que, durante la primavera y el verano, Puerto
Cuatreros se comporta como sumidero de DIP y productor de materia

organica.

— En el invierno el sistema puede actuar como fuente o sumidero de DIP
y como un sistema heterotrofico o productor de materia organica.

— Puerto Cuatreros se comporta como sumidero neto de DIN.

— El sistema estudiado es desnitrificante.

Tabla 3. Balance de nutrientes para la caja estudiad, aporte de Ny P, N (fij — denitr)
y (p — 1) estacional durante los afios 1998 a 2002.

DIPr DINr ADIP ADIN N(fij - denitr) -1
(mol d7) (mol d?) (mol m?d?) (molm?d?) (mmoINm?d?)  (mmolC m?d?)

\Y% 1,26 6,92 65,89 -2,35E+03 -162 -0,333

® 0} 1,93 15,99 54,84 -1,49E+06 -11,8 -0,291
2 I 1,37 6,76 -4, 56E+3 -3,08E+04 2,02 23,2
P 1,81 4,67 -235,16 -2,06E+03 0,0854 1,25

\Y% 1,90 4,93 -50,85 -608,71 0,0098 0,258

& (0] 2,85 23,17 210,84 -1,11E+04 -0,692 -1,07
2 I 1,59 50,38 583,97 -1,57E+04 -1,2 -2,96
P 1,59 32,88 -432,12 -1,12E+04 -0,206 2,19

\Y% 2,05 42,02 -130,04 -2,35E+03 -0,013 0,656

=3 (0] 3,97 62,33 639,77 -3,46E+03 -0,656 -3,25
8 I 2,62 32,18 744,21 -2,89E+04 -1,95 -3,78
P 1,71 43,80 -842,04 -1,81E+04 -0,222 4,25

\Y% 1,45 51,59 -49,78 -4,19E+03 -0,162 0,251
3 (0} 2,93 111,01 2,36E+3 -1,40E+05 -8,51 -12
8 I 2,55 33,92 3,01E+3 -4,66E+04 -4.51 -15,2
P 3,92 60,55 506,3 -8,86E-02 -4.6 -2,56

\Y% 2,26 47,09 -664,95 -1,13E+04 -0,0336 3,36

S (0] 2,11 74,68 360,95 -1,66E+04 -1,06 -1,82
8 I 1,21 56,52 -3,1E+3 -5,59E+04 -0,305 15,6
P 1,57 47,99 -1,38E+04 -5,10E+05 -1,38 69,6
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DISTRIBUCION GEOQUIMICA, BIODISPONIBILIDAD POTENCIAL
Y ENRIQUECIMIENTO DE METALES PESADOS EN SEDIMENTOS
DEL RiO MATANZA-RIACHUELO (ARGENTINA)

Rendina A., C. Mosso, C. José, J. Barros, A. de los Rios
vy A. F. de lorio

Catedra de Quimica Analitica. Depto. de Recursos Naturales y Ambiente.
Facultad de Agronomia. Universidad de Buenos Aires. Argentina. Av. San
Martin 4453, C1417DSE. Buenos Aires, Argentina. E-mail: <arendina@agro.
uba.ar>.

Resumen: El objetivo de este trabajo fue determinar las formas quimicas,
enriquecimiento y biodisponibilidad potencial de Cd, Cu, Pb y Zn en sedimentos
del fondo del cauce del Rio Matanza-Riachuelo y arroyos afluentes, en zonas
agropecuarias, urbanas e industriales de la cuenca. La distribucién de los metales
entre las principales fases geoquimicas se realizé6 mediante un procedimiento
de extraccién quimica secuencial. Se determiné la concentracion de los met-
ales en cuatro fracciones: F1 metales unidos a sulfuros amorfos, carbonatos
e intercambiables, F2 metales unidos a 6xidos de Fe y Mn (reducible), F3
metales asociados a materia organica/sulfuros (oxidable) y F4 metales residu-
ales. La toxicidad potencial se evalué mediante la relacién AVS/SEM (sulfuros
volatilizables en acido/sumatoria de metales simultdneamente extractados).
La relacién AVS/SEM fue mayor que 1,0 en las secciones de los sedimentos
maés cercanas a la columna de agua, indicando que los metales extractados
con HCI frio estan principalmente asociados a sulfuros amorfos, por lo cual
no serian biodisponibles para los organismos bénticos. Las concentraciones
de los metales mostraron un decrecimiento con el aumento de la profundidad
de los sedimentos, excepto en el Riachuelo. En los sedimentos superficiales
el Cd, Pb y Zn se asociaron principalmente a sulfuros amorfos, mientras que
el Cu se asoci6 a la fraccion oxidable. La importancia de los sulfuros amorfos
en la retencion de Cd, Pb y Zn sugiere que el dragado y la aireacién de los
sedimentos del cauce del Rio Matanza-Riachuelo podrian removilizar estos
metales a partir de los sedimentos a la columna de agua, aumentando su bio-
disponibilidad. El1 Pb y el Zn presentaron factores de enriquecimiento elevados
en sedimentos superficiales en ambientes rurales, urbanos e industriales.

Palabras clave: sedimentos acuaticos, metales pesados, sulfuros volatilizables
en acido, extracciones quimicas secuenciales.
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Geochemical distribution, potential bioavailability
and enrichment of heavy metals in sediments
of the Matanza-Riachuelo River (Argentina)

Abstract: The objective of this study was to determine the chemical
forms, enrichment and potential bioavailability of Cd, Cu, Pb, Zn, and Ni
in bottom sediments of the Matanza-Riachuelo River and tributary streams,
in agricultural, urban and industrial areas of the basin. Metals partition
was performed using a sequential chemical extraction procedure. Concen-
tration of metals in four fractions was determined: F1, metals bound to
amorphous sulfides, carbonates and exchangeable; F2 metals bound to
oxides of Fe and Mn (reducible); F3, metals associated with organic matter
/sulfides (oxidizable) and F4 residual metals. The potential toxicity was
assessed using the ratio AVS/SEM (volatilizable sulfides in acid/sum of
simultaneously extracted metals). The AVS/SEM ratio was greater than 1
in the sediment sections closest to the water column, indicating that the
metals extracted with cold HCI are mainly associated with amorphous
sulfides, which would not be bioavailables to benthic organisms. The
concentration of metals showed a decrease with the increase of sediment
depth, except in the Riachuelo. In surface sediments, the Cd, Pb and
Zn were mainly associated to amorphous sulfides, whereas the Cu was
associated to oxidizable fraction. The importance of amorphous sulfides
in the retention of Cd, Pb, and Zn suggests that dredging and aeration
of the bottom sediments could lead to the remobilization of metals from
sediments to the water column, increasing their bioavailability. Pb and Zn
showed enrichment factors high in surface sediments in rural, urban and
industrial environments.

Key words: bottom sediments, heavy metals, acid volatilizable sulfides,
sequential chemical extractions.

INTRODUCCION

La mayoria de los rios y arroyos en areas urbanas de la Provincia de
Buenos Aires contienen carga elevada de desechos urbanos e industriales.
El impacto producido por las actividades humanas sobre los cursos de agua
superficial altera el funcionamiento de los sistemas acuaticos. Los metales
son con frecuencia encontrados en el ambiente, siendo considerados un
problema mayor a nivel mundial.

La movilidad de los metales pesados depende de las diferentes formas de
unién a los constituyentes de los sedimentos, mas que a su concentracion
total. Por lo tanto, es de interés conocer la particion del metal entre las fases
geoquimicas de los sedimentos para determinar la capacidad de movilizacion,
biodisponibilidad y su toxicidad potencial (Liet al., 2000). Los procedimien-
tos de extraccion secuencial (PES) se han usado para determinar las formas
de unién de los metales en los sedimentos. El PES elaborado por Tessier et
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al. (1979) fue adaptado por muchos investigadores, siendo uno de los mas
utilizados a nivel mundial. De acuerdo al protocolo de este PES se consideran
cinco fracciones: Intercambiables, unidos a carbonato; unidos a 6xidos de
Fe y Mn (fraccién reducible); unidos a materia orgénica y sulfuros (fraccion
oxidable) y residual (metales formando parte de las estructuras cristalinas de
minerales primarios y secundarios). Los metales extractados en la fraccion
oxidable incluyen a los asociados a materia organica y pirita (Huerta-Diaz y
Morse, 1993; Ouddane et al., 2000). Sin embargo, los esquemas de frac-
cionamiento no permiten identificar la fraccién de metales unidos a sulfuros
amorfos, ya que durante la aplicacién de los PES los metales presentes como
sulfuros amorfos se solubilizan parcialmente y luego se distribuyen entre otras
fases del sedimento (Hirner, 1992; Brumbaugh et al., 1994, Peltier et al.,
2005; Rao et al., 2008).

Los sulfuros amorfos presentes en los sedimentos son cuantificados como
sulfuros volatilizables en acido (AVS), los cuales son operacionalmente deter-
minados por la adicién de HCl frio al sedimento, lo cual libera el sulfuro como
sulfuro de hidrégeno (Allen et al., 1993). Simultaneamente (Di Toro et al.,
1990) también se determina la fraccién de metales unidos a sulfuros amorfos
(ej: Cu?+, Cd?*, Pb?*, Zn?*, Ni*>* y Hg?*) solubilizados durante la determinacién
de AVS. Las determinaciones de AVS y metales simultdneamente extractados
(SEM) permiten evaluar la toxicidad potencial de metales en los sedimentos
(Allen et al., 1993; Yu et al., 2001; Liu et al., 2007). Si la relacién molar
AVS/SEM es mayor que 1,0, no habria toxicidad, ya que los metales estarian
presentes como sulfuros. En cambio si la relacién molar AVS/SEM es menor
que 1,0, podria haber toxicidad, ya que los metales se encontrarian en otras
formas mas biodisponibles (Allen et al., 1993).

El Rio Matanza-Riachuelo se considera uno de los rios mas contaminados
de América latina (Olson et al., 1998).

El objetivo de este trabajo fue evaluar las formas quimicas de los metales,
incluyendo la fraccién presente como sulfuros amorfos, la biodisponibilidad
potencial y el enriquecimiento de Cd, Cu, Pb y Zn en sedimentos anéxicos
del Rio Matanza-Riachuelo (Argentina) y arroyos tributarios principales en la
cuenca alta, media y baja, abarcando areas de uso agropecuario, residencial
e industrial.

MATERIALES Y METODOS

Area de estudio

El Rio Matanza-Riachuelo es el principal colector de una cuenca de 2300
km?, la cual esta incluida dentro de la llanura chaco-pampeana (especifica-
mente en el subdominio de la Pampa Ondulada Baja Argentina). Sus limites
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naturales son: Al Norte, la Cuenca del Rio Reconquista; al Sur y al Oeste
la Cuenca del Rio Salado y al Este el Rio de la Plata. Se denomina con el
nombre de Riachuelo al tramo final del rio comprendido entre el Puente de
La Noria y su desembocadura en el rio de la Plata.

El rio desemboca directamente en el rio de La Plata, estuario binacional
que es la principal fuente de agua potable para la ciudad de Buenos Aires y sus
alrededores (Magdaleno et al., 2008). El sistema del Rio Matanza-Riachuelo
contienen principalmente tres arroyos afluentes: Morales (39 km), Rodriguez
(21 km) y Canuelas (25 km).

El clima de la Cuenca Matanza-Riachuelo es sub-tropical himedo. Las
temperaturas promedio méximas se registran en Enero (23,9 °C) y las tem-
peraturas promedio mas bajas en Julio (10,4 °C). Las precipitaciones rondan
los 1000 mm.afio™.

Los suelos se desarrollaron sobre loess, sedimentos depositados durante
el Pleistoceno y Holoceno. Los suelos dominantes del plano aluvial, se clasi-
fican como Argiudoles, Natracualfes y Natracuoles (De Siervi et al., 2005).

El uso del suelo es predominantemente agropecuario en la zona alta de
la cuenca, presentando un area de zonas bajas de inundacién con bafnados
y lagunas, y con pastizales naturales.

Desde la zona media hacia la zona baja de la cuenca se incrementa el
uso residencial e industrial del suelo. En la zona baja, se concentra una
poblacién cercana a los 5 millones de habitantes y una elevada actividad
industrial (Magdaleno et al., 2008), lo cual determina una compleja mezcla
de contaminantes provenientes del vuelco de efluentes industriales, domés-
ticos y lixiviado de basurales a cielo abierto, entre otros.

Sitios de muestreo
Se muestrearon sedimentos del fondo del cauce en siete sitios (Fig. 1):

En la cuenca alta: MO1, en el Arroyo Morales, cerca de sus nacientes;
RO, en el Arroyo Rodriguez; MA1 en el Rio Matanza-Riachuelo, aguas
abajo del Arroyo Rodriguez. Las principales actividades en la cuenca alta
son ganaderia, agricultura extensiva, aves de corral y produccién porcina y
bovina en corrales de engorde.

En la cuenca media: CA, sobre el Arroyo Cafiuelas representa la periferia
de una zona industrializada y urbanizada. MO2, sobre el Arroyo Morales loca-
lizado cerca del Rio Matanza-Riachuelo; MAZ2 en el Rio Matanza-Riachuelo
aguas abajo (1 km) de un frigorifico y cercano a un basural a cielo abierto.

En la cuenca baja: RIA, sobre el Riachuelo, ubicado a 0,4 km aguas
arriba del Puente Bosch.

Los sedimentos se recolectaron aproximadamente a 2 m de la orilla. La
toma de las muestras se realizé6 manualmente, insertando tubos de PVC
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(50 cm de largo v 4 cm de didmetro interno). Se tomaron doce muestras
de cada uno de los siete sitios. Una vez extraidas las muestras los tubos
correspondientes a cada ubicacién se cerraron, refrigeraron en heladera y se
transportaron al laboratorio donde se guardaron a 4 °C hasta su analisis. En
el laboratorio, cada perfil vertical se cort6 en secciones de 2 cm hasta los -4
cm de profundidad y en secciones de 4 cm a partir de los -4 ¢cm de profundi-
dad en adelante. Posteriormente las secciones de tres perfiles de sedimentos
hiimedos, se combinaron obteniéndose cuatro muestras compuestas para
cada sitio y profundidad. Las muestras de sedimentos se colocaron en bolsas
de polietileno y se almacenaron a 4 °C.

- 34°30'

S L340 45'

L 35 900"

10 0 5 10 15 20 25 km

i

59°00 58030

Figura 1. Area de estudio v sitios de muestreo (Buenos Aires, Argentina).

Anadlisis de los sedimentos

El pH se midié con un electrodo de vidrio combinado conectado a un poten-
ciémetro (relacién 1:5 sedimento-agua; Allison et al., 1985); la capacidad de
intercambio catiénico (CIC) mediante saturacién con acetato de amonio (Allison
et al., 1985); la concentracion de carbonato de calcio se determiné mediante
la titulacién del exceso de HCI 0,5M agregado a la muestra de sedimento
con NaOH 0,5M (Allison y Moodie, 1965),; y el carbono organico (Corg) fue
estimado por el método de Walkley-Black (Walkley y Black, 1946) y convertido
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a porcentaje de materia (% OM = 1.72 x Corg). El tamano de las particulas se
determiné con un hidréometro (Gee y Bauder, 1986). La concentracion total
de hierro (Fe) se determind por espectrometria de absorcién atémica después
de la mineralizacién con HNO,-HCIO,-HF. El potencial redox (Eh) se midi6
con un electrodo de platino y calomel (Orion N° 96-78), los valores obtenidos
se corrigieron con respecto al electrodo normal de hidrégeno. El contenido
de agua de las muestras de sedimentos fue determinado por pérdida de peso
después del secado en estufa a 105 °C durante 24 h.

Procedimiento de extraccion secuencial

Las formas quimicas de los metales en los sedimentos se evaluaron
mediante el PES propuesto por Tessier et al. (1979), el cual se modifico
reemplazando la etapa 1 y 2 (metales intercambiables y unidos a carbonato)
por una extracciéon con HCI 1M en frio, lo cual permitié identificar metales
unidos a AVS. El PES empleado fue descrito en detalle por Rendina (2002)
y esquematizado en la Fig. 2. Para obtener la fraccion 1 (F1), 2-10 g de
sedimento fueron colocados en un balén de 500 mL conteniendo 100 mL
de agua destilada. Antes de agregar la muestra de sedimento el balén fue
purgado durante 10 min con nitrégeno gaseoso; luego se adicionaron 20 mL
de HCI 1My la suspensién en el balén fue agitada magnéticamente durante
30 min. La concentraciéon de cada metal, en el extracto del balén de reaccion,
fue determinada tras filtrar con filtro Millipore de 0,45 pm.

Los sulfuros fueron determinados como sulfuro volatilizable en acido (AVS)
de acuerdo a Allen et al. (1993). El SEM fue calculado como suma de las
concentraciones de Cd, Cu, Ni, Pb y Zn en la fraccion F1. El residuo de F1
se lavé con agua desionizada. Luego, una submuestra de 1,00 g fue utilizada
para obtener F2 (metales unidos a 6xidos de Fe/Mn), F3 (metales unidos a
materia organica y sulfuros) y F4 (residual), segiin el esquema de Tessier et
al. (1979). En cada fraccién la concentracién del metal (mg.kg! sedimento)
fue calculada teniendo en cuenta el peso total del residuo de la fraccion F1.
La concentracion total de cada metal en el sedimento fue calculada por suma
de las concentraciones del metal en F1, F2, F3 y F4.

Las concentraciones de los metales en todos los extractos se midieron

por espectrometria de absorciéon atdémica con llama aire/acetileno (Perkin
Elmer AAnalyst 200).

Los resultados de los analisis de las muestras himedas de sedimentos se
informan sobre la base del peso seco del sedimento.

Analisis estadistico

Los datos fueron analizados utilizando un analisis de varianza (ANOVA).
La homogeneidad de varianzas se realiz6 mediante el test de Bartlett y las
medias se compararon mediante el test de Tukey (a. = 0,05).
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| Sedimento himedo

'

1M HCL, agitaciéon y flujo de N, 30 min.

!

Filtracion

° Metales asociadoza AVS, F1
(OASpm) . Fage liquida —» carbonato e intercambiable

b

residuo seco

.

0,04 M hidroxilamina- HCl en 25% HAcO,
96 °C, 6h, agitacion ocasional

|

centrifugacion —» Fage liquida—» | Metalez azociados a Fe/ Mn
l oxidos (fase reducible) F2

residuo

0,02 M HNO; + H,0, 30%, 85 °C, 2h, agitacién ocasional + H;O, 30
%, 3h agitacién ocasional + NH,OAc 3.2 M en HNO, agitacion
continua, 30 min, a temp. ambientey dilucion.

|

centrifigacion ——»  Fage liquida —»

.

residuo

.

Digestion HC1O, — HF y dilucién con HCL
|

v

e » - Metales residuales F4
centrifugacion ~ —  Fase liquida ——»

Figura 2. Esquema del procedimiento de extraccion secuencial empleado.

Metales asociados a materia F3
organicay sulfuros. (faze oxidable)

RESULTADOS Y DISCUSION

Caracteristicas de los sedimentos

La Tabla 1 muestra las principales caracteristicas fisicoquimicas de los
sedimentos. Las secciones de los sedimentos més reducidas (menor Eh)
presentaron color negro (N) y gris (G). En las secciones muy reducidas el Fe
(I) precipita con sulfuro para dar un precipitado negro de monosulfuro de
Fe. Mientras que las secciones menos andxicas presentaron color marrén
oscuro (Mo), pero cambiando a marrén claro (Mc) en las secciones con muy
baja concentraciéon de materia organica y sulfuros.
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La textura de los sedimentos de los sitios MO1, RO y MA1 (cuenca alta)
fue franca (F), los de CA, MO2 y MA2 (cuenca media) fue franco-arcillosa
(FA) v la del sitio RIA (cuenca baja) fue franco-limosa (FL). En todos los sitios
la textura no varié con la profundidad de los sedimentos.

Las condiciones anéxicas caracterizan a los sedimentos a todas las pro-
fundidades (Eh <100 mV), excepto en el sitio RO, donde los sedimentos
fueron sub-6xicos (Eh >100 mV) en las secciones mas profundas.

Las concentraciones de Fe fueron constantes (3,0 £0,3%), indicando que
no hay aportes adicionales significativos en el area de estudio, siendo el Fe
en los sedimentos principalmente litogénico. Este resultado es consistente
con los encontrados por Villar et al. (1998) en sedimentos del fondo del
cauce del rio Parana y del rio de la Plata.

La materia organica (MO) mostré valores maximos en los sedimentos super-
ficiales y disminucién con el aumento de la profundidad. El sitio RIA present6
las mayores concentraciones de MO en todo el perfil (10-5,9 %), contrastando
con MA2yMO2 (6,3 y 5,3 % respectivamente). El elevado porcentaje de MO
es atribuido a basurales, industria frigorifica y lodos cloacales que se vierten a
los cursos de agua sin tratamiento alguno (Magdaleno et al., 2008).

Los sedimentos fueron levemente &cidos en RIA y neutros a levemente
alcalinos en el resto de los sitios (7,4 a 8,7 unidades de pH).

La capacidad de intercambio catiénico (CIC) vari6 entre 27,0 y 69,0 cmol .
kg!; MA2, MO2 y RIA presentaron altos valores de CIC consistentemente
con altos contenidos de materia organica.

Los valores de AVS en los sedimentos superficiales (Tabla 1) variaron entre
3,4 y 91,2 umol.S%.g!. El sitio RIA presenté el valor mas alto de AVS, el
menor valor de Eh (-250 mV) y la mas alta concentraciéon de materia orgéanica
(10 %). Las caracteristicas de los sedimentos variaron profundamente entre
MA1 (comienzo del Rio Matanza-Riachuelo) y RIA (cercano a la desembo-
cadura del Riachuelo en el Rio de la Plata). Los cambios entre MA1 y MA2
se pueden atribuir al impacto antropogénico por el aporte de las aguas del
Arroyo Chacén, el cual recibe efluentes de una industria automotriz y frigorifico
de carne, mientras que los cambios entre MAZ y RIA son consistentes con
el incremento de la urbanizacién y la gran actividad industrial desarrollada
cerca de la desembocadura del Riachuelo.

Concentracién de metales en los sedimentos superficiales v variacién en
profundidad

La concentracién de los metales en los sedimentos superficiales (0-2 cm)
se muestra en la Tabla 2.

Los intervalos de concentraciones fueron los siguientes: Cd (1,2 y 4,9
mg.kg?), Cu (24,7-160 mg.kg?), Pb (41,9-180 mg.kg!) y Zn (79,0-1135
mg.kg'). Las concentraciones de Cu, Pb y Zn fueron significativamente
mayores en RIA; en cambio MA2 mostrd la concentracién mas alta de Cd.
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Tabla 1. Caracteristicas fisico-quimicas de los sedimentos (rio Matanza-Riachuelo).

Sitio  prof. color  hum, pH Eh CIC MO AVS  Fetota Arena Limo Arcilla Textura
cm % mV  cmolckg' % umolSg' % % % %
MO1 02 M-N 58,7 78 -160 423 1,12 143 31 322 46,8 21,0 F
24 Mo 453 75 -140 39 0,89 8,18 33 312 472 216 F
48 Mo 395 79 -160 476 0,82 2,18 31 302 492 20,6 F
8-12 Mc 33,6 8,0 -110 448 0,63 0,84 3.1 292 49,2 21,6 F
12-16 Mc 313 79 -90 458 0,08 0,05 34 316 474 21,0 F
1620  Mec 315 77 80 437 0,04 0,02 32 282 498 220 F
20-24  Mc 323 79 90 446 nd nd 33 293 487 220 F
RO 0-2 Mo 529 74 -45 28 097 43 28 336 46,3 20,1 F
2-4 M-G 374 74 65 279 029 0,09 29 342 458 20,0 F
48 Mec 322 76 100 27 0,20 0,01 28 335 462 203 F
8-12 Mc 319 78 125 28,1 0,05 nd 30 332 47,2 19,6 F
12-16 Mc 303 78 120 284 0,04 nd 29 33,1 46,8 20,1 F
MA1 02 Mo 80,1 73 -70 30,6 130 795 30 270 50,0 230 F
24 Mo 795 74 -65 312 0,89 8,59 29 269 50,1 230 F
4-8 M-G 68,4 78 -50 298 0,50 52 30 27,0 50,1 229 F
8-12 M-G 64,0 7.5 -45 299 0,20 4,16 30 264 50,7 229 F
12-16 Mc 65,0 7.5 70 312 0,04 nd 28 262 50,0 238 F
1620  Mc 640 77 60 289 0,03 nd 29 27,0 50,1 229 F
2024 Mo 325 88 100 304 nd nd 31 26,5 504 23,1 F
CA 0-2 Mo 594 82 -120 304 2,50 64 3.1 310 39,8 292 F-A
2-4 Mo 419 8,1 -110 315 1,80 58 29 30,0 41,2 288 F-A
48 Mo 26 19 -90 347 1,20 461 32 310 408 282 F-A
8-12 Mo 40,1 83 95 332 0,89 415 28 27,1 443 288 F-A
1216 Mo 392 8,5 -45 32 0,74 2,1 29 272 418 310 F-A
16-20 Mo 40,1 8,7 -50 304 0,72 0,7 30 272 438 29,0 F-A
20-24 Mo 38,6 8,7 -45 34,7 0,54 0,05 30 27,0 444 288 F-A
2428  Mec 394 82 50 323 0,05 nd 28 270 418 312 F-A
2832 Me 449 79 50 338 nd nd 29 270 419 31,1 F-A
MO2 02 M-G 38,7 8,0 -150 532 510 336 32 310 39,7 293 F-A
2-4 Mc 342 8,1 -120 49,5 4,80 32 28 330 385 285 F-A
4-8 Mc 35,1 78 -90 42,6 420 29 29 309 399 292 F-A
8-12 Mc 33,6 77 -70 388 3,60 0,08 32 329 38,5 28,6 F-A
12-16 Mc 344 8,0 45 393 2,40 0,07 30 329 385 28,6 F-A
16-20 Mc 379 79 70 40,9 2,10 0,07 29 310 399 29,1 F-A
20-24 Mc 34,6 8,1 35 394 120 0,05 28 311 40,1 288 F-A
2428  Me 388 78 40 36,1 0,90 0,01 32 310 401 289 F-A
MA2 02 N 93,1 85 -220 67,3 6,30 723 31 31,0 40,1 289 F-A
2-4 N 86,8 83 -250 54,1 6,10 48,8 31 310 40,2 2838 F-A
48 N 617 82  -220 52,1 5,70 20,5 29 320 384 296 F-A
8-12 G 359 79 -190 325 2,60 347 29 315 39,0 295 F-A
12-16 MG 304 80  -100 36,8 1,50 0,13 30 330 388 282 F-A
1620 Mc 29,1 82 -50 36,7 0.80 0,05 28 320 39,0 290 F-A
20-24 Mc 294 8.1 30 354 0,70 nd 3.0 32,1 39,1 288 F-A
RIA 02 N 952 67  -250 69.0 10,00 912 33 28,0 61,0 11,0 F-L
24 N 924 67 243 71,0 9,00 88,7 31 310 57,0 12,0 F-L
4-8 N 88,7 6,8 -233 67,5 8,80 80,3 30 30,1 56,9 13,0 F-L
8-12 N 839 6,9 -241 72,2 7,80 20,0 34 316 56,9 11,5 F-L
12-16 N 82,1 6,9 -230 66,7 8,10 14,7 29 30,0 572 128 F-L
16-20 N 760 71 248 703 7.30 66 32 30,0 559 14,1 F-L
20-24 N 694 70 242 658 6,90 48 34 30,0 592 108 F-L
24-28 N 66,8 73 -231 64,9 6,60 4,7 30 310 574 11,6 F-L
28-32 N 573 72 -233 70,2 5,90 4,0 3,1 30,5 59,1 104 F-L
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Excepto en el sitio RIA, la concentracion de los metales pesados disminuyd
con el aumento de la profundidad, observandose valores constantes en las
secciones mas profundas. En el sitio RIA las concentraciones de Cu, Pb y
Zn (a diferencia de los sitios de la cuenca alta y media) aumentaron con el
incremento de la profundidad. Este resultado puede estar relacionado con
aportes menores recientes de contaminantes al Riachuelo. En el resto de los
sitios los valores promedio de las concentraciones de Cd, Cu, Pb y Zn en
la seccién mas profunda de los sedimentos variaron entre: 1,3-1,6 mg.kg!,
21,0-22,7 mg.kg?, 27,4-37,4 mg.kg!, y 67,9-77,0 mg.kg ! respectivamente.

Aunque el perfil geoquimico de los sedimentos puede representar la historia
cronolégica de la acumulacién de metales la movilizacién por procesos de
diagénesis puede redistribuir metales dentro del perfil del sedimento.

Tabla 2. Concentracién de metales en los sedimentos superficiales y variacion con
la profundidad para cada sitio (rio Matanza-Riachuelo).

Cu (mgke") Cd (mekg")
Prof. (cm) MOl RO MAI CA MO2 MA2 RIA MOl RO MAI CA MO2 MA2 RIA
0-2 26,0 25,3 24,7 29,6 32,2 37,9 160 1,7 1,9 1,3 2,3 2,6 4,9 1,2
2-4 26,2 25,1 23,0 29,6 31,9 37,9 162 1,4 1,8 1,1 2,0 2,0 4,6 1,3
4-8 243 20,5 244 26,9 29,4 332 154 1,7 1,3 1,4 2,0 2,0 3,4 1,4
8-12 26,3 21,9 229 259 28,2 28,8 174 2,1 1,3 1,4 2,5 2,0 3,2 1,3
12-16 22,8 21,0 21,6 25,6 25,5 27,6 168 1,5 1,3 1,2 1,9 1,9 2,0 1,5
16-20 22,3 224 24,6 25,3 24,4 180 1,3 1,3 2,4 1,8 2,0 1,5
20-24 21,8 21,7 23,1 244 227 187 1,3 1,3 1,8 1,7 14 13
24-28 24,2 22,1 190 1,6 1,6 1,3
28-32 22,0 1,6
Pb (mg ke Zn (mgke")

Prof. (cm) MOl RO MAI CA MO2 MA2 RIA MO1 RO MAI CA MO2 MA2 RIA
0-2 48,1 463 41,9 640 577 130 180 86,7 79,9 956 946 114 261 1135
2-4 38,7 38,0 43,6 44,0 37,5 101 176 82,7 57,4 90,1 77,6 98,5 230 1220
4-8 37,6 46,9 422 478 42,1 102 182 76,9 70,8 89,5 87,0 107 210 1143
8-12 32,9 44,1 42,1 43,6 39,6 97,0 206 84,6 674 87,7 81,0 89,3 90,0 1311
12-16 354 374 36,5 42,0 38,1 89,8 221 66,2 67,9 69,9 71,0 103 70,6 1409
16-20 34.4 35,3 41,2 39,1 38,2 247 74,3 67,8 79,8 79,5 78,2 1400
20-24 27,4 353 394 33,3 34,2 268 73,9 68,2 79,8 78,8 77,0 1362
24-28 37,3 35,1 406 78,6 70,7 1480
28-32 31,8 72,2

Formas quimicas de los metales en los sedimentos superficiales.

Cadmio

En los sitios de la cuenca alta y media las tnicas formas de Cd no residual
(Tabla 3) fueron las solubilizadas con HCI (F1). Aunque este extractante
puede liberar metales de la fase sulfuro (AVS), intercambiable y carbonato,
la relacion AVS/SEM mayor que 1,0 (Tabla 4) sugiere que los metales se
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encuentran principalmente asociados con sulfuros amorfos en los sedimentos
superficiales (0-2 cm). Aunque bajo condiciones anéxicas el Cd puede estar
fuertemente retenido como CdS, investigaciones recientes han mostrado que
el Cd puede ser rapidamente movilizado por aireacion de los sedimentos y
ser biodisponible a los organismos bénticos (Wang et al., 2010).

La ausencia de Cd en F2 y F3 es consistente con los datos de Abrameto
et al. (2000) en sedimentos del Rio Negro (Argentina). Por otro lado, baja
estabilidad de los complejos entre Cd y acidos himicos, vy el bajo grado de
asociacion con la pirita (Cooper y Morse, 1998) podrian explicar la ausencia
de Cd en la fraccién materia organica/sulfuros (F3), mientras que la baja
afinidad de este metal por los 6xidos amorfos de Fe y Mn no facilitaria la
adsorcion de Cd en F2.

El sitio MAZ mostré un alto porcentaje de Cd no residual (73,6 %), indi-
cando una apreciable acumulacién antropogénica de este metal. En cambio,
los otros sitios mostraron porcentajes de Cd no residual menor del 45 %.

Cobre

En todos los sitios, la distribucion de Cu entre las fracciones no residuales
(Tabla 3) mostré6 el siguiente orden: F3>F1=F2.

El Cu tiene una fuerte afinidad al material hiimico de alto peso molecular
(Rashid, 1985). Aunque la MO domina la distribucién de Cu en los sedimen-
tos superficiales una cantidad sustancial del metal se encontré presente en la
fraccion F1 (23 - 41 % de las formas no residuales), excepto en RIA en donde
no se detecté Cu asociado a F1, sitio que presenté la mayor concentracion
de MO (10 %).

Los sitios RIA, MA2, MOZ2 y CA mostraron los menores porcentajes de Cu
residual (F4): 14, 51, 65 y 67 % del Cu total respectivamente, mientras que los
mayores valores de Cu residual se encontraron en los sitios de la cuenca alta
(MO1, RO y MA1), mostrando porcentajes entre 71 y 77 % del Cu total. Estos
porcentajes son similares a los determinados en la zona rural de la cuenca alta del
Rio Reconquista (Provincia de Buenos Aires), mostrando el origen predominan-
temente litolégico del elemento en ambas areas rurales (Rendina et al., 2001).

Plomo

El porcentaje de Pb en formas no residuales en los sedimentos superfi-
ciales (Tabla 3) sigui6 el orden: F1>F2>F3. El Pb en F2 y F3 vari6 entre
7- 27 % y entre 5-14 % del Pb total respectivamente. Aunque el Pb tiene
afinidad por la MO (Gonzalez et al., 2000) el porcentaje de Pb asociado a
F3 fue muy bajo en todos los sitios, indicando que la MO no es un factor
importante en el comportamiento de este metal en el area de estudio, atn
en los sedimentos con elevado contenido de ella. El Pb en F1 represent6
entre el 29y 75 % del Pb total, sugiriendo que el metal esta principalmente
asociado a sulfuros amorfos. El sitio RIA presenté el mayor porcentaje de
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Pb en formas no residuales (86,8 % del Pb total) seguido de MAZ2 (82,7 %
del Pb total), en el resto de los sitios los porcentajes variaron entre 46,3-63,6 %,
lo cual indica un elevado aporte de fuentes antropogénicas de Pb, tanto en
ambientes rurales como urbanos e industriales.

Cinc

La distribucién de Zn entre las fracciones no residuales en los sedimentos
superficiales (Tabla 3) sigui6 el orden: F1>F2>F3. La concentracién de Zn
en F1 vari6 entre el 48 y 75 % de las formas no residuales. La fraccion F2
represent6 entre el 20,4 y el 37,8 % del Zn total, mientras que el Zn en F3
fue muy bajo representando entre el 0,8 v 8,2 % del Zn total. Aunque la
asociacion del Zn con los 6xidos de Fe y Mn en sedimentos es ampliamente
documentada (Li et al., 2000) en sedimentos reducidos con altos niveles de
AVS el equilibrio es favorecido hacia la formacién de ZnS amorfos. Los altos
porcentajes de Zn no residual en MA2 y RIA (76 v 94 % respectivamente)
contrastan con los menores porcentajes de los otros sitios (31-46 %). Este
resultado puede deberse a efluentes de industrias metalirgicas, automotriz y
basurales a cielo abierto (Magdaleno et al., 2008) existentes en ambos sitios.

Distribucion vertical de los metales en los sedimentos

En el sitio RIA (cuenca baja) los porcentajes de las formas no residuales
(F1+F2+F3) de Cu, Pb y Zn fueron muy elevados en todas las secciones del
sedimento (85,6-88,4 % para Cu; 86,8-94,2 % para Pby 93,7-95,5 % para Zn),
correspondiendo los valores mas altos a la seccion inferior del perfil (24-28 cm).

En los sitios de la cuenca alta y media el porcentaje de las formas no resi-
duales de Cd, Cu, Pb y Zn disminuyeron con el aumento de la profundidad
del sedimento, siendo en las secciones mas profundas en promedio 2,8,
11,5, 37,5y 19,4 % respectivamente. La distribucién de Cu y Zn entre las
fracciones no residuales vari6 en el perfil. La proporcién de Cuy Zn en F1
y F3 mostré una disminucién desde la seccién superficial de los sedimentos
(0-2 cm) hacia las secciones mas profundas, mientras que hubo un incremento
de ambos metales en la fraccion F2 al aumentar la profundad del sedimento.
La distribucion de los metales entre las fases geoquimicas no sélo depende
de la afinidad entre el metal y la fase. La distribucion de los metales entre las
fases puede cambiar al modificarse las caracteristicas fisicoquimicas de los
sedimentos. Asi el ambiente geoquimico determina la presencia, abundancia
y estabilidad de las diferentes fases, lo cual influye en la retencién preferencial
de los metales. Los sedimentos de la cuenca alta y baja mostraron (Tabla
1) una disminucién en las concentraciones de MO y AVS, y menores condi-
ciones andxicas con aumento de la profundidad. Estos cambios, favorecen
la presencia de 6xidos de Fe y Mn y, en consecuencia, la unién preferencial
del Cu y Zn con los 6xidos amorfos.

En contraste la fraccion no residual de Pb que predominé en todas las
secciones del perfil fue F1 en los siete sitios muestreados.
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Las muy bajas concentraciones de AVS en las secciones mas profundas
indicarian que los metales extractados en F1 corresponden a formas inter-
cambiables y/o asociados a carbonato. Los resultados mostraron que en los
sitios de la cuenca alta y media mas del 37 % del Pb total en las secciones
mas profundas esta presente en formas labiles, mientras que en el sitio de
la cuenca baja el porcentaje se eleva al 83 % del Pb total. Por otro lado, el
Cd, Cuy Zn en los sitios de la cuenca alta y media fueron sustancialmente
mas bajos (0,0-6,3 %, 1,4-2,7% y 5,9-10,4 % respectivamente) indicando
un bajo riesgo de movilizacién, mientras que en RIA el Zn en la seccién mas
profunda representé un 66 % del Zn total asociado a la fracciéon F1.

Factores de Enriquecimiento

El factor de enriquecimiento de cada metal en los sedimentos se calculo
como el cociente entre la concentraciéon total del metal y la concentracién
del metal en la fraccion residual. Conceptualmente este factor de enriqueci-
miento (FE) indica cuanto se enriquecio el sedimento por aportes antrépicos
con respecto a la concentracién del metal en la fraccién residual, la cual es
predominantemente litogénica. Los valores de FE igual a 1,0 indican que no
hay enriquecimiento, mientras que los valores sustancialmente mayores de
1,0 sugieren aportes antropogénicos.

En la Fig. 3 se muestran los FE para cada metal en las secciones super-
ficiales (0-2 cm) y a la maxima profundidad muestreada en cada sitio. Los
sedimentos superficiales de todos los sitios estuvieron enriquecidos con Cd,
Cu, Pb y Zn, excepto para Cd en MA1 y RIA.

El valor de FE para Cd (3,8) en los sedimentos superficiales de MAZ2 fueron
mayores que en el resto de los sitios. En cambio los valores de FE para Cu
(6,0), Pb (6,6) v Zn (14,8) fueron significativamente mayores en RIA que
en el resto de los sitios. Estos valores representan un enriquecimiento de
Cu, Pb y Zn antropogénico (relativo a la concentracién del metal residual) de
600, 660 vy 1480 % respectivamente. Si estos valores se comparan con el
sitio MA2 de mayor influencia antrépica en la cuenca media, se pueden ver
que los valores son sustancialmente menores (280, 90 y 480 % para Cu, Pb
y Zn respectivamente).

El Pb presentd los més altos valores de FE en los sitios rurales de la Cuenca
alta y los sitios periurbanos e industriales de la Cuenca media. El aporte de Pb
atmosférico es probablemente una de las entradas mas importantes de este
metal en ambientes rurales (Komarek et al., 2008). Otro factor que explicaria
la dispersion de Pb es el funcionamiento de hornos de ladrillos ampliamente
distribuidos en areas rurales y periurbanas de la Cuenca Matanza-Riachuelo.
Las cenizas generadas por la combustiéon de carbén y desechos son una
fuente potencial de metales, dioxinas y otros contaminantes que se liberan a
la atmosfera. En contraste, el Zn fue el metal que presenté los mas elevados
valores del FE (15) en el sitio RIA sobre el Riachuelo.
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En los sitios de la cuenca alta y media los sedimentos de las secciones
mas profundas presentaron valores de FE de Cd y Cu cercanos a 1,0 (1,1-
1,0); los valores de FE para Zn variaron entre 1,2 y 1,3, mientras que los
valores del FE para Pb variaron entre 1,5 y 1,9, indicando que entre el 50
y 70 % de este metal proviene de fuentes antropogénicas. Por otro lado en
RIA se observé en todo el perfil elevados valores de FE para Cu, Pb y Zn,
los cuales (a diferencia de los otros sitios) aumentan en profundidad. En RIA
a la méaxima profundidad muestreada (24-32 cm) los valores de FE para Cu,
Pb y Zn fueron 8, 16 y 21 respectivamente, mostrando un enriquecimiento
antropogénico (relativo a la concentracién del metal residual) de 760, 1610
y 2130 % respectivamente.

4,0 - 9,0
35 - - 8,0
30 | m Quperficial 70
T o5 4 o Profundo ) 6,0
= & 9.0
£20 1 E40
3 1,5 4 330
1,0 2,0
05 - 10
0,0
00 - MO RO MA1 CA M2 MA2 RA
MO1 RO MAT CA MO2 MA2 RA .
K Stios
Stios
18,0 4 25,0 -
16,0 -
14,0 - 20,0
51201 5150
15,0 -
:é,w,o 1 E”
£ 80 - = ]
£ 60 S 10,0
40 - 50 -
20
0,0 - ﬁ 0,0 -
MOt RO MA1 CA MO2 MA2 RA MOI RO MA1T CA MO2 MA2 RA
Stios Stios

Figura 3. Factores de enriquecimiento de Cd, Cu, Pb y Zn en sedimetos superficiales
y profundos en cada sitio de muestreo.

Biodisponibilidad potencial de los metales

La relaciéon molar entre AVS y SEM ha mostrado predecir la disponibilidad
de metales para diferentes organismos (Di Toro et al., 1990; Allen et al.,
1993; US EPA, 2004); si el cociente entre AVS y SEM (en concentraciones
molares) excede de 1,0, los metales pueden reaccionar con el sulfuro y, por
tanto, no ser disponibles a la biota (Liber et al., 1996). La concentracién de
metales (Cd, Cu, Pb, Zn y Ni) solubilizados durante la etapa de acidificaciéon
con acido clorhidrico (SEM) en los sedimentos superficiales de todos los sitios
fueron menores que la concentracion de AVS, sugiriendo que los metales no
presentarian efectos adversos a los organismos (Tabla 4).
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En las secciones del perfil de los sedimentos en las cuales el cociente
AVS/SEM fue mayor de 1,0, Di Toro et al. (1990) han sugerido que los
metales extractados con HCl estan asociados principalmente con la fase AVS.
Los metales en formas intercambiables y asociados a carbonato (fases que
son solubilizadas con HCI) pueden ser importantes sélo en los sedimentos
en los cuales la relacion AVS/SEM sea mayor de uno; por lo cual en estas
secciones los metales extractados con HCI pueden ser considerados labiles
y mas biodisponibles.

Sibien enla cuenca altay media, esta situacién se presenta en secciones
profundas compactadas, con bajo contenido de MO y baja concentracion de
metales, en el Riachuelo las secciones donde la relacion AVS/SEM es menor
de 1,0 constituyen sedimentos con una elevada contaminacién con Cu, Pby
Zn, por lo cual habria efectos téxicos en los organismos bénticos.

Tabla 4. Relacién AVS/SEM en los sedimentos para cada sitio y profundidad.

Profundidad Sitios
cm MO1 RO MAI1 CA MO2 MA2 RIA
0-2 25.6 118 145 117 4.1 27.1 8.7
2-4 29.4 03 16.1 146 54 198 8.4
4-8 10,1 0,06 10,7 13,7 49 9.6 72
8-12 4.4 94 143 0.1 49 1,6
12-16 03 0,05 1.9 02 0.7 1
16-20 02 02 02 03 05
20-24 02 0.4
24-28 0.1 03
28-32
CONCLUSIONES

La concentracién total de los metales en los sedimentos del fondo del
cauce del Rio Matanza-Riachuelo, Arroyo Morales y Arroyo Rodriguez en la
cuenca alta, donde el principal uso de la tierra es agricola y pecuario, fueron
bajos. Contrariamente, se observé un aumento de las concentraciones de
metales, conjuntamente con incremento de materia organica, condiciones
de anoxia y contenido de sulfuros en la cuenca media y baja. El Riachuelo
mostré las mayores concentraciones de Cu, Pby Zn.

El Cd, Pb y Zn en los sedimentos superficiales se asociaron principalmente
a la fase AVS; contrariamente el Cu se asocié mayormente a la fraccion
oxidable (materia organica/sulfuros).

En los sitios de la cuenca alta y media la disminucién de la concentracién de
AVS y materia organica de los sedimentos con el aumento de la profundidad
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de los mismos produjo una variacion vertical de las formas no residuales de Cu
y Zn, predominando la fraccién asociada a 6xidos de Fe y Mn. En contraste,
el Cd y Pb se asociaron principalmente a las formas lixiviadas con HCl, las
cuales en las secciones profundas de los sedimentos sin presencia de AVS
corresponderian a intercambiables y unidos a carbonato.

En la cuenca baja lo sedimentos del Riachuelo no mostraron cambios en la
distribucién de las formas de Cu, Pb y Zn con la profundidad del sedimento,
lo cual se relaciona con la constancia en las condiciones altamente anéxicas
y elevados contenidos de materia orgénica desde la interface agua-sedimento
hasta la maxima profundidad muestreada.

El Pb exhibi6 los factores de enriquecimiento mas elevados en la cuenca
alta y media de la cuenca; en cambio en el Riachuelo el Zn fue el metal que
mostro el factor de enriquecimiento mas elevado.

La relacién AVS/SEM utilizada como modelo para predecir la biodisponi-
bilidad de los metales a los organismos bénticos mostré valores mayores que
1,0 en los sedimentos superficiales, indicando que los metales no presentarian
efectos adversos al bentos.

La importante asociacién del Cd, Pb y Zn en los sedimentos del rio
Matanza-Riachuelo deberia ser considerada en las propuestas de dragado vy
aireacién, acciones que podrian favorecer la removilizacién de los metales
desde la fase sulfuros hacia la columna de agua.
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Resumen: El cangrejo Ucides cordatus (Decapoda, Brachyura, Ucidi-
dae) esta distribuido a lo largo de la costa brasilefia, donde es ampliamente
utilizado para el consumo humano. Esta especie se alimenta principal-
mente de hojas de mangle; construyen madrigueras en el sedimento y
afectan la biodisponibilidad de metales traza en el medio ambiente. El
presente trabajo muestra la concentracién de metales traza en adultos de
U. cordatus de la Bahia de Guanabara, un complejo estuarino altamente
impactado en el Sureste de Brasil. Los cangrejos se obtuvieron en Abril
de 2011 en la regiéon intermareal del manglar de Porto do Rosa (22°
47’ 177 S, 43° 03’ 24” W). La edad y los habitos alimenticios de los
organismos se obtuvieron a partir de los datos biométricos y el analisis de
contenidos estomacales. El analisis de metales traza se sigui6¢ el método
EPA 3050B y la determinaciéon se realizé por ICP-MS. El contenido
estomacal se compone de restos de mangles (91%), pequeios inverteb-
rados (4 %) y sedimentos (5 %). Las concentraciones de Ba, Cd, Fe, Ni
y Zn fueron significativamente diferentes entre las partes del cangrejo.
La concentracién de Ba fue mayor en el exoesqueleto y la de Zn fue mas
concentrada en los musculos. Los metales esenciales Cu, Fe, Cr, Mn, Pb
y no esencial V fueron mas concentrados en las branquias. Ni y Co se
concentraron mas en el hepatopéancreas. Las concentraciones medias
de Zn (51,1 -414,1 pg.gY), Cu(25,5-79,2 pg.g?) y Cr (0,91 - 1,96 pg.g?)
en los tejidos blandos fueron mas altas que las observadas en cangrejos
de areas contaminadas del Sureste de Brasil y son superiores a lo reco-
mendado para el consumo humano. Estos datos sugieren la necesidad
de mas estudios para comprender mejor la contaminacién del cangrejo
en el Este de la Bahia de Guanabara.

Palabras clave: Contaminacién, Cangrejo de madriguera, Zona de Protec-
cién Ambiental de Guapi-Mirim.
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Trace metals in the mangrove crab Ucides cordatus
(Linnaeus, 1763) from the east of Guanabara bay, SE-Brazil

Abstract: The crab Ucides cordatus (Decapoda, Brachyura, Ucididae)
is well distributed along the Brazilian coast where widely used for human
consume. This species feed mainly of mangrove leaves, build burrows in
the sediment and affect the bioavailable of trace metals in the environment.
The present work showed the concentration of trace metals in adults of
U. cordatus from Guanabara Bay, a highly impacted estuary complex in
southeastern Brazil. The crabs were collected in April 2011, in the intertidal
region of Porto do Rosa mangrove (22°47° 17" S, 43° 03’ 24” W). The
age and feeding habits of organisms were obtained from biometric data
and analysis of stomach contents. The trace metals analysis followed EPA
3050B method and was determined by ICP-MS. The stomach content was
represented by mangrove debris (91%), small invertebrates (4 %) and sedi-
ments (5 %). Barium, Cd, Fe, Ni, and Zn concentrations was significantly
different among crab parts. Barium concentration was higher in the exo-
skeleton and zinc was more concentrate in muscles. The essential metals
Cu, Fe, Cr, Mn and nonessential Pb and V were more concentrate in the
gills. Nickel and Co were more concentrate in the hepatopancreas. In soft
tissues mean concentrations of Zn (51.1 - 414.1 ug.g?), Cu (25.5 - 79.2
ug.g'), and Cr (0.91 - 1.96 ug.g*') were higher than observed in crabs from
polluted areas of southeastern Brazil and showed concentrations above
recommended for human consumption. These data suggest the necessity
of more studies to better understand the crab contamination in the East
of Guanabara Bay.

Key words: Contamination, Burrowing crab, EPA of Guapi-Mirim.

INTRODUCAO

A espécie de caranguejo de mangue Ucides cordatus (Linnaeus, 1763)
(Decapoda; Brachyura; Ucididae) é bem distribuida na costa brasileira e
conhecida pelo uso na alimentagdo humana, especialmente nos litorais
Norte e Nordeste (Melo, 1996). Tem habito escavador, construindo galerias
nas regides entre marés dos manguezais e alimenta-se primariamente de
folhas de mangue em decomposi¢do. Também ingere pequenos invertebra-
dos e sedimentos em menor quantidade (Christofoletti, 2005). Serve como
alimento para algumas espécies de peixes, aves e mamiferos que vivem ou
visitam os manguezais (Nordhaus et al., 2009; Neto, 2011). E uma espécie
de pouca mobilidade na fase adulta, tem ciclo de vida lento e longo, sendo
considerada importante agente bioturbador (Pinheiro et al., 2005; Nordhaus
et al., 2006). E encontrada desde a Flérida (EUA) até o sul do Brasil (Young,
1998), incluindo os manguezais da baia de Guanabara, na costa do Rio de
Janeiro (Jablonski et al., in press).
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A baia de Guanabara é um complexo estuarino, situado no sudeste do
Brasil, cuja bacia de drenagem tem cerca de 4.080 km?, incluindo 32 sub-ba-
cias e 91 rios e canais (Kjerfve et al., 1997). Nos arredores da baia existe o
segundo maior parque industrial do pais e grande concentragéo populacional,
resultando em toneladas de efluentes domésticos e industriais despejados
diariamente (FEEMA, 1990). No seu entorno vivem mais de 10 milhdes
de pessoas (IBGE, 2010). A baia é considerada um dos ecossistemas mais
eutrofizados do Brasil e sofre ainda com desmatamentos, aterros, despejos
de lixo sélido e outros (Amador, 1997). Apesar da degradacéo, a baia inclui
diversos ecossistemas naturais, tais como restingas, praias, costdes rochosos,
brejos e manguezais. Diversas espécies sdo encontradas nos habitats da baia,
inclusive nos manguezais, que destacam-se como areas de reproducdo ou
bercarios (Frées et al., 2009). Os manguezais ainda ocupam cerca de 80
km? da baia, sendo mais abundantes ao fundo e no lado leste.

A fauna da baia esta cronicamente exposta a inimeros poluentes e ja
enfrentou mais de uma vez efeitos de grandes vazamentos de 6leo e seus
derivados, notadamente nos anos de 2000 e 2005. E sabido que nas aguas
e sedimentos da baia de Guanabara existe contaminagdo por metais-traco,
considerados poluentes persistentes (Farias, 2006). Segundo Machado et
al. (2002) dentre as areas mais comprometidas estdo os manguezais, que
nos ultimos anos retiveram boa parte dos metais lancados no ambiente,
provavelmente reduzindo seu transporte para dguas da baia. Estes mesmos
autores encontraram alta variabilidade espacial da contaminagdo, com maiores
concentracdes de metais no lado oeste da baia, onde ha uma grande refinaria
de petréleo. Farias e outros (2007) afirmaram que 6xidos de Fe, Mn, carbo-
natos e matéria organica sdo as fases que mais provavelmente controlam a
biodisponibilidade dos metais na baia. Além disso, a polui¢ao das dguas vem
resultando em elevado aporte de Cu e Pb para algumas regides (Borges et

al., 2007).

Sabe-se da existéncia de correlagbes entre a concentracdo de poluentes
no ambiente e a observada em caranguejos de manguezal (Harris e Santos,
2000; Souza et al., 2008). A contaminacdo pode trazer conseqiiéncias
negativas para os caranguejos, afetando sua fisiologia, comportamento e
até mesmo atividade reprodutiva. Por ser uma espécie residente de man-
guezais, U. cordatus tem sido foco de alguns estudos de contaminacéo.
Nudi e colaboradores (2007) afirmaram que U. cordatus pode ser indicador
da presenca de 6leos poluentes em manguezais. Ja Corréa Junior et al.
(2005) sugeriram esta espécie como bioindicadora da contaminacao por
metais-traco, uma vez que a contaminacao pode ocasionar disttirbios meta-
bélicos, tais como hipoglicemia. Outros estudos apontaram que caranguejos
U. cordatus de ambientes contaminados, retém determinados metais em
granulos amorfos do hepatopancreas, a fim de regular sua concentracao
corporal (Corréa Junior et al., 2000). Pode-se afirmar que o conheci-
mento dos niveis de contaminacao desta espécie é essencial, pois fornece
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dados sobre os riscos para o consumo humano, pode justificar estudos de
recuperacdo ambiental e nortear estratégias de conservagéo. Os estudos
com populagdes de U. cordatus sdo relevantes dada a ameaca de extingdo
desta espécie em algumas regides e a sua inclusdo no Anexo Il da Instrugao
Normativa do Ministério do Meio Ambiente (IN MMA n° 05/2004), que
cita espécies sobre-explotadas ou ameacadas de sobre-explotacao (Pinheiro
e Rodrigues, 2011).

O presente estudo apresenta uma analise sobre a concentracao de metais-
traco em caranguejos U. cordatus adultos de um manguezal do leste da baia
de Guanabara, Sudeste do Brasil.

MATERIAL E METODOS

Area de estudo

O manguezal do Porto do Rosa, area onde foi realizado o presente
estudo, pertence ao municipio de Sao Gongalo, que a excecao das capitais
brasileiras, é o terceiro mais populoso do Brasil (IBGE, 2011). O manguezal
situa-se junto ao limite sul da Area de Protecao Ambiental de Guapi-Mirim,
no Nordeste da baja de Guanabara (Fig. 1). Seu entorno apresenta visiveis
efeitos de ocupagéo urbana, incluindo descarte de lixo sélido, despejo de
efluentes domésticos nao tratados, desmatamento e extracéo ilegal de areia.
Estudos pretéritos indicam que esta area, assim como outras da baia de
Guanabara, apresenta contaminacado por metais-traco em seus sedimentos
(Tabela 1). A contaminacdo é mais intensa em regides do interior da baia
e a Oeste, mas valores encontrados nas por¢des meridional e Leste, proxi-
mas a area de estudo, também merecem atencdo (Machado et al., 2002;
Farias et al., 2007).

Apesar do comprometimento ambiental da regido, durante as coletas foram
identificadas pegadas de mamiferos, tais como capivaras (Hydrochoerus
hydrochaeris Linnaeus, 1766) e ariranhas (Pteronura brasiliensis Gmelin,
1788), indicando que a area do manguezal do Porto do Rosa pode ser um
sitio de alimentacdo ou passagem para estes animais. Outros organismos
avistados por habitantes da regiao foram gambas (provavelmente Didelphis
aurita [Wied-Neuwied, 1826]), méo-peladas de manguezal (Procyon cancri-
vorus [Cuvier, 1798)) e jacarés do papo-amarelo (Caiman latirostris, Daudin
[1802]). Provavelmente, alguns destes animais sdo provenientes da APA,
situada poucos quildmetros ao norte da éarea de estudo.

Na regido de estudo, a captura de U. cordatus ocorre especialmente no
verdo. Algumas familias coletam para consumo préprio, outras para comer-
cializar os caranguejos.

246



43°03'37" W 43°03'14" W

(2]
o
o
~
<
5

o
I

Figura 1.Area de estudo no manguezal do Porto do Rosa (perimetro pontilhado),
leste da baia de Guanabara - RJ.

Tabela 1. Concentragdo média de metais-trago (ug.g") em sedimentos superficiais de
regides da baia de Guanabara, sudeste do Brasil. (*) Areas mais proximas
da regiao de estudo.

Regido da
Local ba Al Cd Cu Mn Ni Pb Zn Referéncias
aia
Piedade Leste 6,2 0,2 0,1 304 4.3 17 43
Farias et al.

Nova Orleans Leste 9,1 0,2 6,3 509 9,4 12 59

(2007)
Surui Leste 14 0,2 6,2 277 8,3 19 63
Séao Gongalo* Leste - - 18 71,7 8,7 20 610
Guapimirim * Leste - - 28,3 273 12 26 26,7

Machado et al.

I. do Governador Oeste - - 80 150 6 130 263

(2002)
Duque de Caxias QOeste - - 46,7 80 10,3 86,7 53,3
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Durante o presente estudo foi observado, junto a algumas tocas, restos
de armadilhas ilegais, especialmente do tipo “laco”, que consistem de um
emaranhado de linhas presas a duas hastes de madeira (normalmente galhos
de mangue partidos).

Coleta e andlise dos caranguejos

Em Abril de 2011, caranguejos foram coletados manualmente no manguezal
do Porto do Rosa, na regidao entre marés do principal canal (22°47°17”S,
43°03°'24”"W). A coleta foi feita sob autorizacido do 6rgao ambiental (SISBIO,
Licenga n°® 27753-2) e com o auxilio de um catador profissional. Imediata-
mente ap6s a coleta, o excesso de sedimentos foi retirado dos animais e estes
foram contidos individualmente em sacos plasticos com vedacéo e congelados,
sendo mantidos a -18 °C até a realizacao das analises.

Foram obtidos 26 animais adultos e a espécie e a fase de vida dos caran-
guejos foram confirmadas com o auxilio de Melo (1996). Previamente a
andlise de concentracdo de metais o contetido estomacal foi analisado em
microscépio estereoscépio com o auxilio de placas de contagem estéreis
e inertes. Os itens encontrados foram identificados e quantificados, sendo
o resultado expresso em percentual de ocorréncia. Em cada individuo
foram medidas a largura da carapaca (LC) e seu comprimento (CC). Estas
medidas foram obtidas com auxilio de paquimetro manual com precisao
de 1,0 mm.

No laboratério, 10 caranguejos foram dissecados para obtencdo de 6rgaos
(bréanquias e hepatopancreas), tecidos (musculos dos quelipodos, “primeira
pata”), partes do exoesqueleto e contetido estomacal. Estes itens foram liofili-
zados e em seguida macerados em almofariz de 4gata, com posterior digestao
em acido nitrico suprapuro (HNO,) e extracdo em micro-ondas (BERGHOF,
Mod. SpeedWave). A anélise seguiu a metodologia EPA 3050B (1993) e a
concentracao dos metais-trago foi determinada em espectrdmetro de massas
com fonte de plasma indutivamente acoplado (ICP-MS). O padrao DORM-2
foi utilizado na certificagdo do método.

Para melhor compreender variagdes da concentracdo dos metais nos dife-
rentes 6rgaos e partes analisadas foram confeccionados graficos e realizada
uma ANOVA unifatorial no programa Statistica (Versao 7.0).

RESULTADOS

A largura da carapaca (LC) variou entre 4,4 ¢ 6,6 cm (5,9 0,8 cm) e
o comprimento da carapaga (CC) situou-se entre 3,4 ¢ 5,2 cm (4,5 0,5
cm). A composicao do contetido estomacal foi representada em meédia
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(Fig. 2) por detritos de origem vegetal (91 %), pequenos invertebrados (4 %)
e sedimentos (5 %).

Foi analisada a concentracdo de 12 metais-traco, sendo observado em
alguns casos variagdo da concentracdo entre os diferentes exemplares e entre
os itens analisados (Tabela 2, Figura 3).

Apenas Ba, Cd, Fe, Ni e Zn apresentaram concentragdes significantemente
diferentes entre os 6rgaos, tecidos e itens analisados, ao nivel de significancia
de 0,05 (Tabela 3).

No exoesqueleto os metais mais concentrados foram Ba e Al, sendo este
Gltimo n&o detectado em outras partes analisadas. Fe, Cu, Cr, Mn, Pb e V
apresentaram maiores valores nas branquias. Ja no hepatopancreas, os
metais mais concentrados foram Cd e Co. O Co apresentou concentragao
semelhante no contetido estomacal, entretanto os metais com maiores valo-
res de concentracdo neste item foram Ni e Cu. O tnico metal com maiores
concentra¢des nos miusculos foi Zn.

100%
90% -
80%
70% -
60% -
50% -
40% -
30% -
20% -
10% -

0% -

Percentual de ocorréncia

Detritos vegetais Invertebrados Sedimentos

Figura 2. Percentuais de ocorréncia de diferentes itens alimentares no contetiido
estomacal de caranguejos U. cordatus do leste da baia de Guanabara (n
= 26), manguezal do Porto do Rosa (RJ) em Abril de 2011.
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Tabela 2. Concentragdo média, desvio padrdo, valores minimo e maximo (entre

parénteses) de metais-traco (ug.g*! de peso seco) em diferentes partes do
caranguejo U. cordatus. Animais do leste da baja de Guanabara, manguezal
do Porto do Rosa (RJ) em Abril de 2011.

Metal Musculos Branquias Hepatopancreas Exoesqueleto Contetdo estomacal
Al - - - 40,3 +66,5 -
- - - (0,11 183,5) -
Ba 1,58 0,9 7,32 +7,51 347 +1,31 69,1 +12,6 15,1 +10,5
(0,36 2,68 (0,10 16,7) (1,79 6,05) (49,0 92,5 (0,19 29,1)
Cd 0,13 +0,02 0,08 +0,08 0,17  +0,02 0,14 +0,04 0,13 +0,07
(0,11 0,16) (0,00 0,17) 0,14 0,53) (0,11 0,23) (0,01 0,20)
Co 0,84 0,04 0,65 +0,72 1,12 +0,1 0,91 +0,04 1,1 +0,46
(0,82 0,91) (0,00 1,42) (1,02 3,93) (0,83 0,95) (0,00 1,81)
Cr 091 0,02 1,96 +1,19 14 +0,56 0,95 +0,08 0,71 +0,21
(0,88 0,95) (0,89 3,65) (0,98 4,26) (0,83 1,04) (0,27 0,90)
Cu 38,4 £258 79,2 +115,8 255  £525 7,38 +5,34 94 97,1
(16,4 90,2) (0,07 302,00 (2,42 353) (1,73 17,90 (33,3 347,0)
Fe 20,1 =114 1498 9708 177,1 97,2 3218 3424 850,6  +848)7
(5,63 35,00 (3234  2906,1) (1054 3659 (40,1 950,0) (123,3 2661,6)
Mn 095 0,24 6,59 +5,32 2,61 +0,56 4 +1,91 511 +4,71
(0,51 1,27) (0,80 12,2) (2,05 4,21) (0,58 6,86) (0,54 17.4)
Ni 0,05 =0 0,82 +0,87 2,07 +1,2 0,23 +0,16 3,56 +2,1
(0,05 0,05) (0,04 1,83) (0,75 13,1) (0,05 0,05 (0,13 7,40)
Pb 0,71 +0,1 1,14 +1,25 0,8 +0,09 0,93 +0,27 1,08 +0,57
(0,64 0,93) (0,00 2,51) (0,69 2,82) (0,68 1,54) (0,33 2,44)
\Y, 0,82 x0,02 2,04 +1,21 0,97 £0,06 091 +0,13 1,17 +0,42
0,79 0,84) (0,82 3,61) (0,91 3,72) (0,75 1,11) (0,77 1,96)
Zn 4141 1739 511 +56,3 101,56 =468 10,3 +6,0 192,9 +75,2

(71,2 5699 (0,26 131,00 (25,8 1939 (@46 246) (978 304,0)
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Figura 3. Concentracdes (em pg.g! de peso seco) de Zn, Cu, Fe, Ni e Cr em diferentes

partes do caranguejo U. cordatus.Animais do leste da baia de Guanabara,
manguezal do Porto do Rosa (RJ) em Abril de 2011.

HP = hepatopancreas, MS = musculos, BR = branquias, EX = parte do exoesqueleto,
CE = contetdo estomacal.
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Tabela 3. Valores do one-way Anova realizado com a concentracéo de metais-traco
(ng g! em peso seco) em diferentes partes do caranguejo U. cordatus.
Animais do leste da baia de Guanabara, manguezal do Porto do Rosa (RJ)
em Margo de 2011.

Metais F P Metais F P
Al 1,339 0,276 Fe 3,457 0,018
Ba 84,71 0 Mn 2,107 0,102
Cd 4,117 0,008 Ni 12,05 0
Co 1,832 0,146 Pb 0,646 0,634
Cr 0,555 0,697 \Y 1,015 0,414
Cu 1,987 0,119 Zn 21,87 0
DISCUSSAO

No presente estudo foram analisados animais tanto acima quanto abaixo
do tamanho minimo de captura comercial autorizado pelas autoridades bra-
sileiras, equivalente a 6,0 cm (IBAMA, 2003). De acordo com as larguras da
carapaca destes animais (4,4 > 6,6 cm) e com estimativas de crescimento
(Pinheiro et al., 2005) os animais analisados teriam idades entre trés e seis
anos. Considera-se que a espécie U. cordatus tenha crescimento lento, o
que reforga a necessidade da existéncia de uma legislacao sobre sua captura
comercial (Pinheiro et al., 2005; Nordhaus et al., 2006). Além disso, sua
longevidade reforca sua importancia como agente bioturbador (Castilho-
Westphal et al., 2008).

O contetdo estomacal observado no presente estudo esteve de acordo com
o esperado, com predominancia de detritos vegetais e pequenas quantidades
de sedimentos e pequenos invertebrados (Nordhaus e Wolff, 2007). Usual-
mente os detritos sao derivados de folhas de Rhizophora mangle, Avicennia
schaueriana ou de L. racemosa, que sao consideradas respectivamente os
itens mais comuns na dieta de U. cordatus. Os caranguejos desta espécie
coletam as folhas ao redor das tocas, tém preferéncia por folhas em decom-
posicao (amarelas e marrons) e as ingerem enquanto abrigados.

Nos caranguejos do presente estudo foram observadas variacdes das con-
centracdes dos metais-trago entre individuos e entre os itens corporais analisa-
dos, sendo alguns valores mais elevados. Em crustaceos, as concentracoes de
metais-traco variam muito entre as espécies, as populagdes e de acordo com
os proprios metais (Rainbow, 2007). As principais vias de contaminagao dos
caranguejos por metais potencialmente toxicos sdo o transporte através do
tegumento, absorcédo pelas das branquias e pela parede do intestino (Ahearn
et al., 1999).
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Para evitar os efeitos negativos dos metais a maioria dos invertebrados
(incluindo caranguejos) possui vias de desintoxicacéo celular, capazes de redu-
zir as concentracdes destes poluentes no organismo. Estas vias incluem: 1.
Controle fisiologico, que equilibra taxas de excrecdo com taxas de absorcdo de
metais, 2. Mecanismos intracelulares de sequestro de metais, especialmente
através da ligacdo com proteinas de baixo peso molecular (metalotioneinas)
que sao posteriormente eliminadas através da endomembrana lisossomal, e 3.
Sequestro intracelular através de granulos solidos de P ou enxofre capazes de
reter determinados metais, com subsequentemente eliminagao por exocitose
(Ahearn et al., 2004). A agao destes diferentes mecanismos de detoxificagao
pode resultar nas diferencas de concentragédo entre diferentes espécies, indi-
viduos e 6rgéos e tecidos dos caranguejos.

Neste estudo, o Zn esteve mais concentrado nos musculos. Tal fato ndo é
tdo comum, mas é parcialmente explicado pelo papel essencial deste metal
na da formacao de proteinas e enzimas (Ahearn et al., 2004). Maiores con-
centragdes deste metal nos misculos também foram observadas por Reed et
al. (2010) em caranguejos Menippe mercenaria, uma espécie costeira. De
acordo com Cdrrea Junior et al. (2000) as concentragdes de Zn sédo maiores
no hepatopéancreas de U. cordatus, pois este 6rgao é capaz de reter este metal
em granulos amorfos de fosfato. Segundo estes mesmos autores, exemplares
de U. cordatus de éreas contaminadas do Rio de Janeiro apresentam niveis
mais elevados de Zn, inclusive superiores ao requerido pela espécie. Bordon
e colaboradores (2012) também observaram maiores concentragdes de Zn
no hepatopancreas de siris Callinectes danae da regido estuarina de Santos
(Sao Paulo, Brasil).

O Cu, outro metal essencial, tem papel semelhante ao do Zn e, além
disso, participa da formacao da hemocianina (pigmento sanguineo; Rainbow,
2007). No presente estudo esteve mais concentrado nas branquias do que
no hepatopéancreas, e também apresentou concentragdes mais elevadas no
contetido estomacal. Sa et al. (2008) observaram maiores concentracoes deste
metal nas branquias de caranguejos grapsideos semi-terrestres com dietas ricas
em cobre. Esses mesmos autores sugeriram que o hepatopancreas é mais
eficiente do que as branquias na eliminagédo do Cu. Além disso, as branquias
sdo um 6rgdo ricamente vascularizado e contém muita hemocianina.

Caranguejos U. cordatus expostos a concentragdes agudas de Cr e Mn
na agua, tém maior concentracdo destes metais nas branquias, seguido do
hepatopéancreas e dos musculos, respectivamente (Codrrea Junior et al.,
2005). Esta relacao de concentragdo também foi observada no presente
estudo. O Cr é um metal ndo essencial e, assim como alguns outros metais-
traco, nao induz a formacao de metalotioneinas, tornando seus mecanismos
de detoxificagao ineficientes (Pinheiro et al., 2012). Por bloquear os canais
de Ca o Mn pode ocasionar deficiéncias na contracdo muscular, assim como
observado em lagostas (Holmes et al. 1999).
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Outros metais com maiores concentracdes nas branquias foram o Fe,
considerado essencial e os metais ndo essenciais Pb e V. Tal fato pode estar
relacionado com o papel das branquias no transporte ativo transepitelial de
ions e na osmorregulacao (Freire et al., 2008).

No presente estudo os metais ndo essenciais Al e Ba estiveram mais con-
centrados no exoesqueleto. Tal fato pode estar relacionado a afinidade quimica
entre alguns metais e os elementos componentes do exoesqueleto. Como
exemplo, em condi¢des naturais o Ba pode se precipitar como carbonato e é
possivel que esta seja a razao de sua maior concentracdo. Outra possiblidade
em relacdo a presenca de metais no exoesqueleto é o uso do processo da ecdise
como mecanismo de eliminagado de metais. No processo da ecdise, partes do
exoesqueleto antigo (extvia) séo descartadas no meio e um novo é produzido.
De fato, Bergey e Weis (2007) detectaram maiores concentragdes de alguns
metais em exivias do caranguejo chama-marés Uca pugnax, uma espécie com
héabitos semelhantes aos de U. cordatus. Ainda sdo poucos os estudos sobre a
relagéo entre a ecdise e a eliminagéo ou absorcdo de metais, mas sabe-se que o
exoesqueleto aparece como uma pré-adaptagéo na regulagdo de contaminacao,
dada a baixa permeabilidade da cuticula (Rainbow, 1985).

Organismos tais como U. cordatus, com héabito escavador e que se ali-
mentam de detritos, estdo expostos de forma significativa & contaminagao
por metais-traco provenientes do ambiente (Pinheiro et al., 2012). Wang
(2002), em seu estudo sobre dinamica de metais-traco em cadeias alimentares
marinhas, afirma que a absorcao destes através da dieta é a principal via de
contaminacdo em diversos invertebrados aquéticos. Harris e Santos (2000)
afirmaram que caranguejos U. cordatus de areas poluidas apresentaram
maiores concentracdes de Zn, Cd e Cu quando comparados com animais
de areas nao-poluidas. Outros estudos também apontam correlacao entre a
contaminacao do meio e aquela observada em caranguejos construtores de
galerias (Corréa Junior et al., 2005; Nudi et al., 2007; Souza et al., 2008).

Os resultados obtidos no presente estudo puderam ser comparados aos de
outros autores em andlises com caranguejos U. cordatus de outras regides
(Tabela 4). De fato, a concentracdo de metais-traco nos 6rgaos e partes dos
caranguejos do Leste da baia de Guanabara foi semelhante aquela observada
em sedimentos superficiais de regides vizinhas (citadas previamente na Tabela

1; Machado et al., 2002; Farias et al., 2007).

Como visto, tanto detritos vegetais quanto sedimentos foram encontrados
no contetdo estomacal de U. cordatus. Nos sedimentos da regiao de Sao
Gongalo, mais proxima da area de estudo, as concentracées de Zn nos sedi-
mentos s&o cerca de 25 vezes superiores (610 pg.g!) ao observado em folhas
do mangue Laguncularia racemosa (23,3 pg.g!; Machado et al., 2002).
Baixas concentracdes de metais em folhas verdes de mangue sdo comuns
mesmo em areas contaminadas, dado aos mecanismos empregados por estas
plantas para evitar a absor¢ao excessiva de sais e outros elementos. No entanto
pouco se sabe sobre as concentragdes de metais em folhas senescentes, que

254



compdem a maior parte da dieta de U. cordatus. A alta concentracdo de
Zn no contetido estomacal dos caranguejos do presente estudo (méximo de
304 pg.gl) sugere que as folhas senescentes e os sedimentos ingeridos sao
uma importante fonte de contaminagao.

Tabela 4. Concentracao média de metais-traco (ug.g*!, peso seco) em caranguejos
Ucides cordatus do presente estudo e de outras localidades do Brasil, e
concentragdes maximas recomendadas em alimentos no Brasil (A) e na
Uniédo Européia (B). RJ: Rio de Janeiro; SP: Sao Paulo.

Item analisado Local Cd Cr Cu Mn Ni Pb Zn
A Alimentos Brasil 1 0,1 30 - 5 2 50
B Alimentos Europa 1 - - - - 15 -
1 Branquias Presente estudo 0,1 2 79,2 6,6 0,8 1,1 51,1
1 Cont. estomacal Presente estudo 0,1 0,7 94 51 3,6 1,1 1929
1 Exoesqueleto Presente estudo 0,1 1 7,4 4 0,2 09 10,3
1 Hepatopancreas Presente estudo 0,2 14 255 2,6 2,1 0,8 101,5
1 Misculo Presente estudo 0,1 0,9 385 1 0,1 0,7 4141
2 Hepatopancreas B. da Ribeira (RJ) - - - - - - 76
2 Hepatopancreas B. de Sepetiba (RJ) - - - - - - 181
2 Hepatopancreas B. de Guanabara (RJ) - - - - - - 210
3 Branquias Cubatéo (SP) 0,1 04 224 8 - - -
3 Hepatopancreas Cubatéo (SP) 0,2 0,5 6,6 8,9 - - -
3 Musculo Cubat&o (SP) 0,1 0,3 53 51 - - -

A. ANVISA 685 (1998) / 55.871 (1965), B. UE 1881 (2006), 1. Presente estudo, 2. Corréa Junior
et al. (2000), 3. Pinheiro et al. (2012).

As concentragdes de metais em U. cordatus do Leste da baia de Guanabara
diferiram das observadas em caranguejos de outras localidades do Sudeste
brasileiro. A concentracdo média de Zn no hepatopancreas dos caranguejos
do Porto do Rosa (102 pg.g?) foi inferior as observadas em U. cordatus de
outros manguezais de Sdo Gongalo (210 pg.gt), préximos a area de estudo, e
da baia de Sepetiba (181 pg.g?), area poluida a oeste da baia. Por outro lado,
as concentragdes de Cu neste mesmo 6rgao foram superiores as observadas
em caranguejos de manguezais poluidos em Santos (Estado de Sdo Paulo,
Brasil; Harris e Santos, 2000). O Cr também apresentou concentragdes
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acima das observadas em hepatopéncreas de U. cordatus de Cubatéo, pro-
ximo a Santos (Pinheiro et al., 2012). Os metais citados acima, juntamente
com o Pb, apresentam niveis preocupantes de contaminagdo em sedimentos
superficiais da bafa de Guanabara (Batista Neto et al., 2006), oferecendo
risco de contaminagao da biota.

O caranguejo U. cordatus & um item alimentar bastante consumido em
comunidades litoraneas, especialmente no Nordeste e Norte do Brasil (Castilho-
Westphal et al., 2008). No Estado do Rio de Janeiro calcula-se entre 40 e 50
toneladas de caranguejos capturadas ao ano (Neto, 2011). Outras estimativas,
como a realizada entre os anos de 2001 e 2002, apontaram valores ainda
maiores, com comercializacdo de 99 toneladas de caranguejos extraidos da
baia de Guanabara (Jablowski et al., 2002). A contaminag&o por metais-trago
potencialmente téxicos compromete a qualidade destes caranguejos para
consumo, sendo essencial conhecer as concentragdes de metais em diferentes
populagdes. Assim como observado em regides do Nordeste brasileiro, além do
consumo dos musculos, pessoas do Leste da baia também ingerem o hepato-
pancreas e as branquias, muitas vezes combinados numa mistura com farinha
de mandioca, caldo de feijao ou aguardente de cana (cachaga).

No presente estudo os elementos Cr, Cu e Zn estiveram em concentracdes
acima do recomendado pelas autoridades brasileiras e européias (ANVISA,
1965, 1998; UE, 2006) (Tabela 4). O nivel de Cr nos caranguejos esteve
quase 20 vezes acima do permitido, apesar de nao ter sido identificada a
sua espécie quimica. Este metal & mais téxico na forma hexavalente, mas
dependendo da concentracdo, também pode apresentar toxicidade em
outras formas quimicas. O Cu apresenta baixa toxidade para humanos,
mas pode alterar o sabor dos caranguejos tornando-o desagradavel (Clark,
2001). Ja o Zn & um elemento trago essencial para todos os organismos e é
considerado relativamente atéxico para seres humanos (Plum et al., 2010).
Cabe ressaltar que sua concentracao foi maior nos misculos, justamente
a parte mais consumida e apreciada pelas pessoas. Organismos menores
que o homem, tais como lontras, gambas, mao-peladas e diversas aves que
habitam ou visitam os manguezais, apresentam maior frequéncia de consumo
dos caranguejos e também estdo expostos a contaminacao. Apesar disso,
néo existem estudos de contaminagdo destes animais na regiao.

CONCLUSOES

Analisou-se as concentragdes de 12 metais-tracos em diferentes partes do
caranguejo Ucides cordatus, sendo as concentragdes de Ba, Cd, Fe, Nie Zn
significantemente diferentes entre as partes analisadas. As maiores concen-
tragcdes foram observadas nas branquias, a exce¢ado do Zn, mais concentrado
nos musculos. Este metal, juntamente com Cr e Cu, apresentou niveis acima
do permitido pelas autoridades brasileiras e européias para consumo humano.

256



AGRADECIMENTOS

Agradecemos a todos que contribuiram para a obtengao dos animais e dos dados
do presente estudo, especialmente R. Keim e M. Dias. Agradecemos ainda ao Prof.
M. Gongalves pela identificacdo das pegadas de mamiferos e a A. Bento e J. Felix
pelo suporte nas atividades de campo. Este trabalho contou com o apoio do INCT-
-TMCOcean <wwuw.institutomilenioestuarios.com.br>.

REFERENCIAS

Ahearn, G.A., Duerr, J.M., Zhuang, Z., Brown, R.J., Aslamkhan, A. e Killebrew,
D.A. 1999. Ion Transport Processes of Crustacean Epithelial Cells. Physiol.
Biochem. Zool., 72 (1): 1-18.

Ahearn, G.A., Mandal, P.K. e Mandal, A. 2004. Mechanisms of heavy-metal seques-
tration and detoxification in crustaceans: a review. J. Comp. Physiol. B., 174
439-452.

Amador, E.S. 1997. Baia de Guanabara e Ecossistemas Periféricos: Homem e
Natureza. Rio de Janeiro, Ed. Reproarte, 539 pp.

Anvisa. 1998. Portaria n°® 685/98. Regulamento Técnico: Principios Gerais para
o Estabelecimento de Niveis Maximos de Contaminantes Quimicos em Ali-
mentos e seu Anexo: Limites maximos de tolerdncia para contaminantes
inorgdnicos. Disponivel em: <www.anvisa.gov.br/legis/portarias/685_98.
htm>. Acesso em: 10/10/2012.

Baptista Neto, J.A., Gingele, F.X., Leipe, T. e Brehme, I. 2006 . Spatial distribution
of heavy metals in surficial sediments from Guanabara Bay: Rio de Janeiro,
Brazil. Environ. Geol., 49: 1051-1063.

Bergey, L.L. e Weis, J.S. 2007. Molting as a mechanism of depuration of metals in
the fiddler crab, Uca pugnax. Mar. Environ. Res., 64: 556-562.

Bordon, .C.A.C., Sarkis, J.E.S., Tomas, A.R.G., Souza, M.R., Scalco, A., Lima, M.
e Hortellani, M.A. 2012. A preliminary assessment of metal bioaccumulation in
the blue crab, Callinectes danae S., from the Sao Vicente Channel, Sao Paulo
State, Brazil. Bull. Environ. Contam. Toxicol., 88: 577-581.

Borges, A.C., Dias, J.C., Machado, W. Patchineelam, S.R. e Sella, S.M. 2007.
Distribui¢do espacial de ferro, cobre e chumbo em sedimentos de manguezal em
um gradiente de degradagao na Baja de Guanabara (Estado do Rio de Janeiro).

Quim. Nova, 30: 66-69.

Castilho-Westphal, G.G., Ostrensky, A., Pie, M.R. Y Boeger, W.A. 2008. Estado da
arte das pesquisas com o caranguejo-uga, Ucides cordatus. Arch. Vet. Sci.,
13(2): 151-166.

Christofoletti, R.A. 2005. Ecologia tréfica do caranguejo ucd, Ucides cordatus
(Linnaeus, 1763) (Crustacea, Ocypodidae) e o fluxo de nutrientes em bosques
de mangue, na regiao de Iguape (SP). Tese (Doutorado) - Universidade Estadual
Paulista, Faculdade de Ciéncias Agrarias e Veterinarias, Jaboticabal-SP, 139 pp.

Clark, R.B. 2001. Marine Pollution. Fifth Edition, Ed. Oxford, 248 pp.

257



Corréa Junior, J.D., Allodi, S., Amado-Filho, G.M. e Farina, M. 2000. Zinc accu-
mulation in phosphate granules of Ucides cordatus hepatopancreas. Braz. J.
Med. Biol. Res, 33: 217-221.

Corréa Junior, J.D., Silva, M.R., Silva, A.C.B., Lima, S.M.A., Malm, O. e Allodia,
S. 2005. Tissue distribution, subcellular localization and endocrine disruption
patterns induced by Cr and Mn in the crab Ucides cordatus. Aquat. toxicol.,
73(2): 139-154.

EPA. 1993. Guidance for Assessing Chemical Contaminant Data for Use in Fish
Advisories. Vol. L. Fish Sampling and Analysis. EPA 823-R-93-002, U.S. Wash-
ington, D.C. In: Heinen, J. M. Water Quality Criteria, Uptake, Bioaccumula-
tion, and Public Health Considerations for Chemicals of Possible Concern
in West Virginia Mine Waters Used for Culture of Rainbow Trout. 1995.

Farias, C.O. 2006. Avaliacdo da degradacdo de 6leo em sedimentos de manguezal:
estudo de caso, Baia de Guanabara, RJ. Tese (Doutorado), Pontificia Univer-
sidade Catélica do Rio de Janeiro, RJ. Depto. de Quimica, 301 p.

Farias, C.O., Hamacher, C., Wagener, A.L.R., Campos, R.C. e Godoy, J.M. 2007.
Trace metal contamination in mangrove sediments, Guanabara Bay, Rio de
Janeiro, Brazil. J. Braz. Chem. Soc., 18(6): 1194-1206.

FEEMA. 1990. Projeto de recuperacdo gradual da Baia de Guanabara, Vol. 1.
Fundagéao Estadual de Engenharia do Meio Ambiente, Rio de Janeiro, RJ,
Brasil, 203 pp.

Freire, C.A., Onken, H. e McNamara, J.C. 2008. A structure—function analysis of ion
transport in crustacean gills and excretory organs. Comp. Biochem. Physiol.
A, 151: 272-304.

Froées, L., Bastos, G. e Conde, R. 2009. Baia de Guanabara: Um século de abandono.
Linha Verde, Ano 1I, 2: 4-9.

Harris, R.R. e Santos, M.C.F. 2000. Heavy metal contamination and physiological
variability in the Brazilian mangrove crabs Ucides cordatus and Callinectes
danae (Crustacea: Decapoda). Mar. Biol., 137: 691-703.

Holmes, J.M., Grans, A.S., Neil, D.M. e Pihl Baden, S.P. 1999. Effects of the metal
ions Mn?* and Co?* on muscle contraction in the Norway lobster, Nephrops
norvegicus. J. Comp. Physiol., 169: 402-410.

IBAMA. 2003. Portaria n® 52. Diario Oficial da Unido de 30/09/2003, Brasil.
IBGE. 2010. Cidades@. Disponivel em: <www.ibge.gov.br/cidadesat/topwindow.
htm>. Acesso em: 30/04/2013.

IBGE. 2011. Estimativas das Populacées dos Municipios em 2011. Disponivel em:
<wwuw.ibge.gov.br/home/presidencia/noticias/noticia_impressao.php?id_noti-
cia=1961>. Acesso em: 13/09/2012.

Jablonski, S., Azevedo, A.F., Moreira, L.H.A. e Silva, O.C.A. (in press). Uma avaliagao
das capturas do caranguejo uca (Ucides cordatus) nos manguezais da baia de
Guanabara, Rio de Janeiro, Brasil. Rev. Gest. Cost. Int.

Jablonski, S., Azevedo, A.F., Moreira, L.H.A. e Silva, O.C.A. 2002. Levantamento
de dados da atividade pesqueira na Baia de Guanabara como subsidio para
a avaliac@o de impactos ambientais e a gestdo da pesca. Rio de Janeiro:

IBAMA, 40 pp.

258



Kjerfve, B., Ribeiro, C.A., Dias, G.T.M., Filippo, A. e Quaresma, V.S. 1997. Ocea-
nographic characteristics of an impacted coastal bay: Baia de Guanabara, Rio
de Janeiro, Brazil. Cont. Shelf. Res., 17(13): 1609-1643.

Machado, W., Silva-Filho, E.V., Oliveira, R.R. e Lacerda, L.D. 2002. Trace metal
retention in mangrove ecosystems in Guanabara bay, SE Brazil. Mar. Poll.
Bull., 44: 1277-1280.

Melo, G.A.S. 1996. Manual de identificacao dos Brachyura (Caranguejos e Siris)
do litoral brasileiro. Ed. Pléiade — FAPESP - SP, 604 pp.

Neto, J.D. (org). 2011. Proposta de Plano Nacional de Gestdo para o uso sustentdvel
do Caranguejo-Ugd, do Guaiamum e do Siri-Azul. Brasilia, IBAMA, 156 p.

Nordhaus, 1., Wolff, M. e Diele, K. 2006. Litter processing and population food intake
of the mangrove crab Ucides cordatus in a high intertidal forest in northern
Brazil. Estuar. Coast. Shelf Sci., 67: 239-250.

Nordhaus, I. e Wolff, M., 2007. Feeding ecology of the mangrove crab Ucides cor-
datus (Ocypodidae): food choice, food quality and assimilation efficiency. Mar.
Biol., 151: 1665-1681.

Nordhaus, 1., Diele, K. e Wolff, M. 2009. Activity patterns, feeding and burrowing
behaviour of the crab Ucides cordatus (Ucididae) in a high intertidal mangrove
forest in North Brazil. J. Exp. Mar. Biol. Ecol., 374: 104-112.

Nudi, A.H., Wagener, A.L.R., Francioni, E., Lemos Scofield, A., Sette, C.B e Veiga,
A. 2007. Validation of Ucides cordatus as a bioindicator of oil contamination
and bioavailability in mangroves by evaluating sediment and crab PAH records.
Environ. Int., 33: 315-327.

Pinheiro, M.A.A., Fiscarelli, A.G. e Hattori, G.Y. 2005. Growth of the mangrove
crab Ucides cordatus (Brachyura, Ocypodidae). J. Crust. Biol., 25(2): 293-301.

Pinheiro, M.A.A., Gandara e Silva, P.P., Duarte, L.F.A., Almeida, A.A. e Zanotto,
F.P. 2012. Accumulation of six metals in the mangrove crab Ucides cordatus
(Crustacea: Ucididae) and its food source, the red mangrove Rhizophora mangle
(Angiosperma: Rhizophoraceae). Ecotoxicol. Environ. Saf., 81: 114-121.

Pinheiro, M.A.A. e Rodrigues, A.M.T. 2011. Crustaceos sobre-explotados e o Plano
Nacional de Gestao dos caranguejos uca (Ucides cordatus), guaiamii (Cardisoma
guanhumi) e do siri-azul (Callinectes sapidus): uma estratégia para evitar que
passem ao “status” de ameacados de extin¢gdo. Rev. CEPSUL - Biodiversidade
e Conservacao Marinha, 2(1): 50-57.

Plum, L.M., Rink, L. e Haase, H. 2010. The Essential Toxin: Impact of Zinc on
Human Health. Int. J. Environ. Res. Public Health, 7: 1342-1365.

Rainbow, P.S. 1985. Accumulation of Zn, Cn and Cd by crabs and barnacles. Estuar.
Coast Shelf Sci., 21: 669-686.

Rainbow, P.S. 2007. Trace metal bioaccumulation: Models, metabolic availability
and toxicity. Environ. Int., 33: 576-582.

Reed, L.A., Pennington, P.L. e Wirth, E. 2010. A survey of trace element distribution

in tissues of stone crabs (Menippe mercenaria) from South Carolina Coastal
Waters. Mar. Poll. Bull., 60: 2297-2302.

259



S4, M.G., Valenti, W.C. e Zanotto, F.P. 2008. Dietary copper absorption and excre-
tion in three semi-terrestrial grapsoid crabs with different levels of terrestrial
adaptations. J. Comp. Biochem. Physiol. C, 148: 112-116.

Souza, A.S., Torres, J.P.M., Meire, R.O., Neves, R.C., Couri, M.S. e Serejo, C.S.
2008. Organochlorine pesticides (OCs) and polychlorinated biphenyls (PCBs) in

sediments and crabs (Chasmagnathus granulata, Dana, 1851) from mangroves
of Guanabara Bay, Rio de Janeiro State, Brazil. Chemosphere, 73: S186-5192.

Wang, W.X. 2002. Interactions of trace metals and different marine food chains.
Mar. Ecol. Prog. Ser., 243: 295-309.

Young, P.S. 1998. Catalogue of Crustacea of Brazil. Série Livros 6, Ed. Museu
Nacional, Rio de Janeiro -RJ, 717 pp.

260



ESTIMACION DE LA PRODUCTIVIDAD PRIMARIA
DEL FITOPLANCTON EN LA ZONA INTERNA
DEL ESTUARIO DE BAHIA BLANCA (ARGENTINA)

Eleonora M. Fernandez! 3, John E. Garzén C.12, Ana Maria Martinez!?,
Carla V. Spetter?2, Rubén H. Freije!'? y Jorge Marcovecchio®.

I Quimica Ambiental. Dpto de Quimica. Av. Alem 1253. UNS. Bahia Blanca.
E-mail: <eleonoraf@iado-conicet.gob.ar>
2 Instituto de Quimica del Sur (INQUISUR-CONICET). Av. Alem 1253. Bahia Blanca.

3 Instituto Argentino de Oceanografia (IADO-CONICET).Florida 8000 (Camino La
Carrindanga Km 7). Bahia Blanca.

Resumen: El estuario de Bahia Blanca (Argentina) ha sido quimica y
biolégicamente ampliamente estudiado desde hace méas de 40 afios; sin
embargo, los datos disponibles de Produccién Primaria (PP) datan de los afios
‘80. Histéricamente la concentracion de Clorofila-a (Cla) tiene una variacion
estacional muy marcada (con valores maximos durante el florecimiento fito-
plancténico de invierno) que es el evento anual mas importante particular-
mente en la zona interna del estuario. El objetivo de este trabajo es estimar
la Productividad Primaria del fitoplancton empleando el protocolo propuesto
por Moigis v Gocke (2003). Se presentan los datos obtenidos entre Agosto
de 2010 y Septiembre de 2011. El méaximo valor de PP se estimé6 el 8 de
Julio de 2011 en 1260 mg C.m3.d!. Durante este evento se registraron la
maxima concentracion de Clorofila-a (48,26 mg.m™) y la maxima profundidad
de la zona fética. Ademas, se calcul6 la tasa de crecimiento neta anual como
la diferencia entre la tasa de crecimiento del fitoplancton y la tasa de pastoreo
del zooplancton (la cual fue de 0,08 d1).

Palabras clave: Florecimiento fitoplancténico; pastoreo; estuario; Produc-
cién Primaria; Método de las diluciones.

Phytoplankton primary productivity assessment
within the inner zone of Bahia Blanca estuary (Argentina)

Abstract: The Bahia Blanca Estuary (Argentina) has been chemically
and biologically, widely studied for over forty years, however, Primary
Production (PP) available data comes from the late ‘80s. Historically, the
concentration of chlorophyll-a (Cla) has a marked seasonal variation with
maximum values during the phytoplankton winter bloom, which is the most
important annual event particularly in the inner zone of the estuary. The
aim of this study is to estimate the primary productivity using the protocol
proposed by Moigis and Gocke (2003). Data obtained between August
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2010 and September 2011 is presented. The maximum value of PP was
estimated on July 8, 2011 in 1260 mg C.m3.d!. During this event high
concentration of chlorophyll-a (48.26 mg.m?3) and photic zone maximum
depth were recorded. In addition, net annual growth rate as the difference
between the growth rate of phytoplankton and zooplankton grazing rate
was calculated, with a value of 0.08 d.

Key words: phytoplankton bloom, grazing, estuary, primary produc-
tion, dilution methods.

INTRODUCCION

La Produccién Primaria (PP) de los ambientes acuaticos es atribuida
principalmente a los organismos autétrofos que conforman el fitoplancton,
constituyendo un eslabén fundamental en los ecosisteras marinos, siendo el
punto de partida de circulacién de carbono y nutrientes de la cadena tréfica.

La Produccién Primaria Neta (PPN) marina se estima entre 40 y 70 Pg
C.ano! de los 111-117 Pg C.afio! asimilados por el Planeta; la mayoria
proviene de la fotosintesis oxigénica (Falkowski y Raven, 2007). La contri-
bucién combinada de otros autétrofos como quimiolitétrofos y fotolitétrofos
anoxigénicos se estima en 0,40 Pg C.afo’!, representando entre un 0,5-1 %
del total atribuible a los fotolitotrofos oxigénicos (Raven, 2009).

Los ecosistemas estuarinos se encuentran entre los mas productivos del
mundo y la PP en ellos ha sido extensamente relacionada con la limitacién
de luz en la columna de agua (Joint y Pomroy, 1981; Cloern, 1987; Cole
y Cloern, 1987) y la disponibilidad de nutrientes (Heip et al., 1995) como
control via bottom-up, siendo la presiéon de pastoreo o (grazing) ejercida
por el zooplancton un regulador de la PP via top-down. Se considera que
la fraccién del microzooplancton (20-200 pm hetero o mixotréfico) ejerce
la mayor presién de pastoreo, tanto en ambientes oligotréficos como
eutroficos (Sherr y Sherr, 1992; Odate y Imai, 2003; Bottjer y Morales,
2005), probablemente debido a una tasa de duplicacién comparable con
la del fitoplancton (Frost, 1993). Entre los ambientes estuariales existen
importantes diferencias que incluyen amplios rangos en las variaciones
estacionales e interanuales dentro de un mismo estuario debido a la multi-
plicidad de factores que condicionan la PP.

El método més empleado para la determinacién de PP es el del C,
siendo introducido por Steeman Nielsen (1952); sin embargo, la aplicaciéon
de esta metodologia requiere autorizacién para manipular radioisétopos y
equipamiento analitico sofisticado, lo que hace que no todos los laboratorios
puedan emplearlo rutinariamente.

Una alternativa es la metodologia sugerida por Moigis y Gocke (2003),
quienes proponen un protocolo para estimar la PP del fitoplancton basado
en el método de las diluciones (Landry y Hasset, 1982). Esta permite
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obtener simultdaneamente la PP y las tasas de crecimiento del fitoplancton
y de pastoreo ejercida por el microzooplancton en ambientes costeros con
poca infraestructura y minimo instrumental. El método de las diluciones
consiste en incubar in situ (o in situ simulado) diluciones de agua de mar
natural con agua de mar filtrada durante 24 h y cuantificar la diferencia de
clorofila-a (Cla) durante ese periodo, suponiendo las siguientes premisas:
(1) La velocidad de crecimiento exponencial del fitoplancton no se altera
por la dilucién de la muestra; el crecimiento del fitoplancton no depende
de la densidad; (2) La tasa de aumento de la poblacién es limitada por el
pastoreo; la probabilidad de ser consumido depende de la velocidad de
encuentro presa-predador y supone una relacién lineal entre la velocidad
de pastoreo y la concentracion de fitoplancton; (3) Siendo el pastoreo
proporcional a la fraccién de muestra se considera que en la dilucién al
5 % no hay pastoreo por parte del microzooplancton; y (4) El crecimiento
del fitoplancton no esta limitado por los nutrientes disponibles.

El célculo se realiza mediante la siguiente ecuacion:

= — -1 [K(in situ) - g (in situ) t] _
PP - K(in situ) (K (in situ) g (in situ)) Bo {e e e T st 1}

donde PP es la Produccién Primaria (mg C.m3.d?), K i €8 la tasa de cre-
cimiento especifico del fitoplancton in situ (d7); g, ., es la tasa de grazing
especifico del zooplancton in situ; B, es la biomasa inicial de fitoplancton
(mg C.m?3) y tes el tiempo (d).

El estuario de Bahia Blanca (38° 42°-39° 25° S, 61° 507-62° 22" O)
ubicado al Sur de la provincia de Buenos Aires (Argentina) es un estuario
mesomareal de planicie costera. Posee una superficie de 2300 km? y ocupa
una amplia zona costera donde se encuentran ubicadas las localidades de
Bahia Blanca, Gral. Cerri, Ing. White y Punta Alta.

Su comportamiento hidroldgico sigue una variacion de tipo estacional,
funcionando como un estuario negativo en invierno e hipersalino y ver-
ticalmente homogéneo en veranos con escasas precipitaciones (Freije vy
Marcovecchio, 2004). Recibe los aportes del arroyo Naposta Grande (area
de drenaje 1240 km?) y del rio Sauce Chico (area de drenaje 1600 km?) que
ingresan en la zona media e interna del estuario con un caudal promedio
anual de 0.5 - 0.9 m%.s7'y 1.5 - 1.9 m3.s7! respectivamente, ambos fuer-
temente influenciados por las precipitaciones. Esta sometido a una fuerte
presién antrépica y ha sido definido como naturalmente eutréfico (Freije y
Marcovecchio, 2004).

Las modificaciones en la fenologia y composicion de las floraciones
fitoplancténicas en el estuario de Bahia Blanca han sido relacionados con el
calentamiento global (Guinder et al, 2010; 2012). Aunque la composicién,
dinamica y estructura de la cadena tréfica se ha modificado el fitoplancton
mantiene su ciclo anual caracterizado por un importante florecimiento en
invierno y un pico de menor magnitud en los meses de verano. También
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se han documentado cambios en el patrén estacional de los ciliados (Pet-
tigrosso y Barria de Cao, 2004) y los cambios en el mesozooplanton han
sido atribuidos fundamentalmente a la introduccién y asentamiento de dos
especies exoticas: Eurytemora americana y Balanus glandula (Hoffmeyer,
2004; Hoffmeyer et al., 2009).

Aunque el ambiente se reconoce como altamente productivo los datos
de PP publicados datan de los afios 80, estimados mediante la cuantifica-
cién del Oxigeno Disuelto en incubaciones en botellas claras y oscuras en la
zona interna del Estuario (Freije et al., 1980; Zavatti et al., 1983; Freije y
Gayoso 1988). La diversidad especifica de la comunidad fitoplancténica de
la zona interna es menor comparada con la zona més externa y es dominada
por diatomeas, de las cuales se han identificado 46 especies, siendo 20 las
dominantes (Gayoso, 1988, 1999; Popovich, 1993, 1997).

El presente trabajo se realizé con el objetivo de estimar la Productividad
Primaria en la zona mas interna del estuario de Bahia Blanca mediante el
método de las diluciones segiin Moigis y Gocke (2003).

MATERIAL Y METODOS

Descripcion del drea de estudio

Puerto Cuatreros (38° 45 37 S -62°22°7" O) es la estacién considerada
como representativa de la zona interna (Fig. 1). Es un area semi cerrada de
circulacion restringida y con altos tiempos de residencia (Perillo et al., 2001)
caracterizada como verticalmente homogénea, con elevada concentraciéon

de nutrientes, poco profunda, de elevada turbidez y altamente productiva
(Marcovecchio et al., 2008).

El rango de marea es superior a 3.6 m y posee una profundidad promedio
en marea alta de 6-7m.

Muestreo

Los muestreos se llevaron a cabo con una frecuencia quincenal desde el 5
de Agosto de 2010 hasta el 6 de Septiembre del 2011. Las muestras de agua
subsuperficiales (=~ 0,25 m) fueron tomadas en condiciones de pleamar desde
el muelle con una botella tipo Van Dorn. Se filtraron alicuotas de volumen
variable empleando filtros GF/F (0,7 pm), conservando los mismos en sobres
de papel aluminio a -20 °C hasta la cuantificacién de la Cla.

La temperatura del agua y del ambiente fueron medidas con termo,/con-
ductimetro Altronix modelo CT-1. La profundidad del disco Secchi (P ) fue
registrada en el momento de recolectar las muestras.
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Figura 1. Ubicacién del estuario de Bahia Blanca (Repiblica Argentina, Prov. de
Buenos Aires) y mapa del estuario. (Fuente: Melo W.D, 2009. Estuario de
Bahia Blanca. Carta de Difusién Nautica).

Cuantificacion de Clorofila-a

La concentracién de Clorofila-a fue determinada segiin Holm-Hansen et
al. (1965) empleando un espectrofluorémetro Shimadzu RF-5301PC con
parametros de calibracion obtenidos con un estandar de Clorofila “a” de
Anacystis nidulans, siguiendo el protocolo 445.0 USEPA (Arar y Collins,
1997).

Los filtros GF/F (0.7 pm) conteniendo el material se trataron con 5 mL
de Acetona: Agua (9:1) durante un periodo de extraccién de 24 h a-20° C.

Los extractos fueron clarificados por filtraciéon evitando su exposicién a la
luz. Para la correccion por feopigmentos se registraron las intensidades de
fluorescencia tras acidificar los extractos con 150 pL de HCI 0.1N.
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Procedimiento experimental para estimar K, ., v e i

Para las experiencias de dilucién se emplearon botellas de vidrio (tipo DBO)
lavadas con HCI 10 % y enjuagadas escrupulosamente con agua ultrapura. El
agua de dilucién se prepard filtrando agua de mar del mismo sitio a través de
filtros de acetato de celulosa de 0.45 pm de tamafio de poro y se prepararon
las diluciones en la siguientes proporciones (D): 0.05, 0.10, 0.20, 0.40, 0.80
y 1.0 (que corresponde a la muestra sin diluir) y donde D se define como la
fraccion de muestra en cada dilucion. Se incluyeron ademas duplicados de
agua de dilucion (D=0).

Para asegurar la misma disponibilidad de nutrientes en todos los niveles
de dilucién en cada botella se agregaron cantidades iguales y en exceso de
macro- y micronutrientes segiin Moigis y Gocke (2003), empleandose solucio-
nes de NaH,PO, 0,013M, Na,SiO, 0,16M, NH,C1 0,09My 0,09M NaNO,,
y una solucién de micronutrientes cuya composicién es la del medio /2 de
Guillard con el fin de mantener la velocidad de crecimiento de las algas sin
limitacién de nutrientes durante todo el periodo de incubacion.

Las botellas de vidrio de 300 +0,5 mL de capacidad fueron incubadas
in situ por duplicado (con y sin agregado de nutrientes) a una profundidad
subsuperficial, dispuestas en soportes amarrados a una embarcacién para
compensar el nivel de marea. Pasado el periodo de incubacién (24 h) se
pasaron a través de filtros GF/F (0,7 pm) volimenes variables de muestra y
se almacenaron a —20 °C hasta su posterior analisis.

Para cada botella de dilucién se calcul6 la tasa de crecimiento aparente
(M) como () = 1/t In (Cla, ,/ Cla,, ) a partir de las estimaciones experi-
mentales de las concentraciones de éla para cada dilucién tras el periodo de
incubacién (Cla D )y la concentracién inicial en cada una (Cla o0 D)) calculada
como la inicial, Cia(o), multiplicada por la fraccién de muestra D.

Los coeficientes Ko sitw ¥ Gn st fueron estimados de acuerdo al comporta-
miento observado al graficar p;, en funcién de la fraccién de agua sin filtrar
segun Moigis y Gocke (2003). La significacion de las rectas fue probada
mediante un test F y un nivel de significancia de 0,05.

Estimacién de la Biomasa inicial (B)

La biomasa inicial del fitoplancton (B,) fue estimada empleando un factor
de conversion C:Cla para cada muestreo calculado a partir de informacion
existente. Se obtuvo la relacién entre los valores de biomasa (expresada en
ugC.L1, estimada a partir del biovolumen y la abundancia celular del fitoplanc-
ton, y las concentraciones de Cla para cada mes de los tltimos 3 afos para
el sitio de estudio (IADO, 2008, 2009, 2010; Guinder, 2011), empleandose
los promedios mensuales como factor de conversion.

266



RESULTADOS

Los datos recolectados in situ, concentraciéon promedio de Cla y los
paréametros estimados a partir de las experiencias de dilucién se presentan
en la Tabla 1.

En el area de estudio se observé una estrecha correspondencia entre la
temperatura del agua y la del ambiente. Los minimos valores de temperatura
del agua superficial fueron registrados en invierno (6,4 - 6,5 °C) y el maximo en
el mes de Marzo con un valor de 23 °C correspondiente al verano, siguiendo
un comportamiento tipico de aguas someras con registros muy cercanos a
la temperatura del aire.

Tabla 1. Datos recolectados en el momento del muestreo: Temperatura del aire
(T aire: °C), temperatura subsuperficial del agua (T agua: °C), profundi-

dad del disco Secchi (P, : m), concentracién promedio de Clorofila (Cla:

mg.m?), tasa de pastoreo (g , ., d7), tasa de crecimiento del fitoplancton

(k (in situ)* dl)
Fecha T aire (°C) T agua (°C) P, (m) Cla(mgm?) | g, d") K o (@)
05/08/2010 7.8 6,4 0,55 18 1,26 1,04
25/08/2010 12,3 10,4 0,4 9,39 0,5 0,35
09/09/2010 18,6 13,1 0,35 0,57 0,89 1,08
28/10/2010 15,7 19,1 0,4 10,9 0,81 1,1
11/11/2010 20,4 17,3 0,35 485 0,72 1,12
25/11/2010 21,1 21,8 0,35 4,08 0,48 1,23
13/12/2010 24.4 20,7 0,4 7,32 0,76 1,24
28/02/2011 25,4 20,4 0,35 8,52 1,17 1,24
14/03/2011 18,4 22,9 0,2 7,69 1,15 1,25
28/03/2011 17 15,7 0,2 5,32 0,99 0,54
14/04/2011 12,4 16 0,1 1,33 0,36 0,46
12/05/2011 15,5 13,4 0,5 1,03 0,86 0,34
26/05/2011 12,4 12,7 0,53 1,03 0,79 0,31
23/06/2011 13,4 26 0.8 12,36 0,26 1,36
08/07/2011 13,2 6,5 0,75 48,26 1,58 1,45
21/07/2011 16,2 8,7 0,7 22,76 1,56 1,67
08/08/2011 16,5 10,2 0,85 10,4 1,02 0,92
06/09/2011 16,3 11,9 0,5 10,42 1 0,9
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La concentraciéon de Cla varié en un amplio rango (0,57 - 48,26 mg.m?3),
con minimas concentraciones registradas en Septiembre (0,57 = 0,10 mg.m?)
y en Abril-Mayo (1,1 + 0,2 mg.m™®). Las concentraciones en primavera-verano
se mantuvieron en el rango de 4,08-10,9 mg.m?3, y el valor maximo de 48,26
+ 0,20 mg.m™ fue registrado en invierno (Figura 2).

El coeficiente de atenuacién de la radiacion (K) se calculé con la ecua-
ciéon de Holmes (1970): K = 1,44/P .,y la zona eufética (Z, ) fue estimada
como: Z, = 4,61/K, definida como la profundidad a la cual la irradiancia
equivale al 1 % de la radiacion incidente en superficie.

La transparencia del agua resulté extremadamente baja en Abril del
2011, conuna P de 0,10 m. La méaxima P  fue de 0,80 m, aumentando
la zona fética en el invierno a 2,72 m de los 7 m promedlo considerados
como zona de mezcla (Fig. 2).
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Figura 2. Concentraciones promedio de Cla (mg.m™®) en agua superficial de Puerto
Cuatreros desde Agosto de 2010 a Septiembre de 2011 y profundidad de
la capa fética estimada a partir de la profundidad del disco Secchi.

Para estimar la biomasa inicial, se tomaron factores de conversion de car-
bono a clorofila (C:Cla) variables (dentro de un rango de valores bajos) lo cual
es atribuido a fitoplancton adaptado a crecer en condiciones de baja radiacion
disponible en la columna de agua durante la mayor parte del ano (Fig. 3).

En las tasas de crecimiento del fitoplancton k (d!) han podido diferenciarse
valores minimos de 0,40 +0,10 d'! que se presentaron en otofo, valores medios
de 1,11 £0,13 d'desde Septiembre hasta principios de Marzo (primavera-
verano), y valores méaximos de 1,49 +0,16 d! durante el florecimiento de
invierno (Fig. 4a).

Las tasas de pastoreo del zooplancton, g (d!), son variables y presentan
alternancias entre un minimo estimado en 0,26 (d!) al inicio del florecimiento
(23/06/2011), y maximos de 1,56-1,58 (d!) durante el mismo (Fig. 4a). Las
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variaciones en las tasas de cambio poblacional (b, = k-g) indican que se lleva
a cabo un proceso continuo y variable en la zona de estudio, presentando
valores méaximos negativos en Marzo y Mayo (cuando predomina el pastoreo)
mientras que en primavera-verano se mantiene una biomasa remanente al igual
que en mes de Junio (cuando la acumulacién es méaxima y positiva; Fig. 4b).
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C:cCla
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2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12
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Figura 3. Relacién C:Cla calculada a partir de datos existentes (IADO, 2008, 2009,
2010) para la misma estacién (promedio de los tltimos 3 afios anteriores

al muestreo).
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Figura 4a. Tasas de crecimiento (k) y pastoreo (g) agrupadas por estaciones.
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La PP estimada para el periodo estudiado se observa en la Fig. 5. Presento
un maximo de 1260 mg C.m3.d! el 8 de Julio de 2011; valores intermedios
con méaximos de 200 mg C.m3.d! durante primavera-verano; y minimos (5,5
+ 1,0 mg C.m3.d") en los muestreos de Abril y Mayo (que corresponden al
otofo).
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Figura 4b. Tasa de cambio poblacional (p) calculada como k. ... -Gi sicar
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Figura 5. PP (expresada en mg.m®.d"!) estimada para el periodo de estudio.

DISCUSION

El inicio del florecimiento invernal en la zona de estudio se atribuye a la
alta disponibilidad de nutrientes (Popovich et al., 2008, Spetter et al., 2013),
al aumento de la disponibilidad de radiacién y de la relacién zona f6tica/zona
de mezcla (Guinder, 2011), y a la disminucién de la presién de pastoreo por
las bajas temperaturas (Pettigrosso et al., 1997).

Los nutrientes se mantienen durante gran parte del afio en niveles de
concentraciéon elevados (en promedio 8,0 13,6 pM para nitrato, 1,8
+1,9 uM para nitrito, 32 +25,8 pM para amonio, 1,83 2,25 uM para

270



fosfatos disueltos y 87 +31,5 uM para silicatos), presentando importantes
disminuciones en invierno y verano (producto del consumo del fitoplancton;
Spetter et al., 2013).

Por otro lado el colapso del florecimiento que se produce en Agosto-
Septiembre seria resultado de la limitacién de nutrientes y la intensa predacién
de los copépodos (Spetter et al., 2013) particularmente de Eurytemora
americana que domina el invierno tardio y primavera (Berasategui et al.,
2009), alimentandose casi exclusivamente de las diatomeas de la floracién
(Diodato y Hoffmeyer, 2008).

El valor promedio de 0,46 m obtenido para la profundidad del disco Secchi
durante el periodo estudiado es similar al histérico de 0,5 m registrado en
esta estacion de muestreo (Gayoso, 1998). La profundidad promedio de la
capa foética mas elevada se present6 durante el invierno vy fue calculada en
2,5 +0,2 m, representando el 40 % de la profundidad promedio total.

A pesar de la elevada concentracién de material en suspension carac-
teristica de la zona que esta presente en la columna de agua durante gran
parte del afio la relacién Z_ /Z_ fue, en general, superior al valor critico de
0,16 propuesto por Alpine y Cloern (1988) para sustentar el crecimiento del
fitoplancton, excepto en Marzo y Abril de 2011 que resulté menor a 0,10.

Tanto las concentraciones de Cla como su distribucién siguieron el com-
portamiento tipico histéricamente registrado (Freije y Marcovecchio, 2004;
Freije et al., 2008), identificandose periodos de concentraciones méaximas
durante el florecimiento invernal, minimos en otofio y valores intermedios
con pequenos pulsos en verano. Sin embargo, el valor méaximo 48,7 0,20
Hg.L! es mayor al de los ultimos afios, siendo comparable a los informados
para los afios 1980 (42,9 pg.L1) y 2002 (44,0 pg.L?; Fig. 6).
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Figura 6. Valores maximos de Clorofila a (en pg.L) de la zona interna (Puerto Cua-
treros) obtenidos durante la época invernal durante 30 afios.
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La tasa de pastoreo minima fue obtenida antes del florecimiento, aportando
evidencia a favor de la hipétesis que asocia la disminucién de la presion de
pastoreo como uno de los principales mecanismos asociados con el aumento
de biomasa del florecimiento (Gayoso, 1999).

La presion ejercida por el pastoreo estudiada en diversos ambientes coste-
ros y estuarinos indica que la produccién de biomasa del fitoplancton puede
ser consumida en porcentajes elevados por el microzooplancton (Calbet y
Landry, 2004). Usualmente se registran porcentajes de remocién cercanos al
100 % (Gifford, 1988; Garcia-Pamanes y Lara-Lara, 2001; Noriega Cafiar y
Palomares Garcia, 2008), con amplios rangos (38-209 %) como en el Golfo
de México (Strom y Strom, 1996) o en el Mar de los Sargazos (84-512 %;
Lessard y Murrell, 1998) o en el Estuario de Gironde (73-136 %; Sautour et
al., 2000). Para el periodo estudiado en este trabajo se obtuvo un porcentaje
de remocién de biomasa fitoplancténica distribuido en un rango que varia
entre 31-205 %. El mayor impacto del zooplancton se produjo durante el
otono (Marzo y Mayo 2011), cuando la biomasa algal es consumida casi en
su totalidad a lo largo del mes de Mayo; mientras que el menor impacto fue
producido previo al florecimiento invernal.

Los valores de PP para esta estacion fueron informados por Freije et al.
(1980) y Zavatti et al. (1983) con méaximos valores de 250 mg C.m3.h! en
Junio de 1978, 247 mg C.m3.h'en Julio de 1979, y 278 mg C.m3.h'len
Agosto de 1980. Estas estimaciones calculadas en mg C.m.h! conducen a
una producciéon de 1200-1400 mg C.m™3.h'!, siendo del mismo orden que
las obtenidas en el florecimiento del 2011.

Este trabajo representa el primer antecedente respecto de la implementa-
cién del método de las diluciones de Moigis y Gocke (2003) para el estuario
de Bahia Blanca.

CONCLUSIONES

La distribucion de la produccién fitoplancténica in situ fue variable durante
el ciclo muestreado, observandose un aumento desmesurado de la produccién
del fitoplancton, seguido de un aumento de la tasa de consumo que marcan
el periodo del florecimiento invernal y que mantiene la tendencia histoérica.
La biomasa fitoplancténica de la zona interna del estuario fue removida por
pastoreo en un 105 % considerando el promedio del ciclo estudiado.

272



REFERENCIAS

Alpine, A.E. y Cloern, J.E. 1988. Phytoplankton growth rates in a light-limited envi-
ronment, San Francisco Bay. Marine Ecology Progress Series, 44: 167-173.

Arar E.J. y Collins G.B. 1997. Method 445.0: In Vitro Determination of Chlorophyll
a and Pheophytin a in Marine and Freshwater Algae by Fluorescence. Natio-
nal Exposure Research Laboratory Office of Research and Development U.S.
Environmental Protection Agency. Cincinnati, Ohio 45268.

Berasategui, A.A., Hoffmeyer, M.S., Biancalana, F., Fernandez Severini, M., Menen-
dez, M.C. 2009. Temporal variation in abundance and fecundity of the
invading copepod Eurytemora americana in Bahia Blanca Estuary during an
unusual year. Estuary Coast Shelf Sci 85: 82-88

Béttjer, D. y Morales C.E. 2005. Microzooplankton grazing in a coastal embayment
of Concepcién, Chile (36°S) during non-upwelling conditions. Journal of
Plankton Research 27: 383-391.

Calbet A., Landry M.R. 2004. Phytoplankton growth, microzooplankton grazing,
and carbon cycling in marine systems. Limnol. Oceanogr. 49: 51-57.

Cloern, J.E. 1987. Turbidity as a control on phytoplankton biomass and productivity
in estuaries. Continental Shelf Research 7: 1367-1381.

Cole, B.E., Cloern, J.E. 1987. An empirical model for estimating phytoplankton
productivity in estuaries. Marine Ecology Progress Series 36: 299-305.

Diodato, S.L.y Hoffmeyer, M.S., 2008. Contribution of planktonic and detritic
fractions to the natural diet of mesozooplankton in Bahia Blanca Estuary.
Hydrobiol. 614: 83-90.

Falkowski P.G. y Raven J.A. 2007. Aquatic Photosynthesis. Ed 2. Princeton Uni-
versity Press, Princeton, NJ. 668pp.

Freije R.H. y Gayoso A.M. 1988. Produccién Primaria en el Estuario de Bahia Blanca.
Inf. Cs. Mar UNESCO 47: 112-114.

Freije R.H y Marcovecchio J. 2004. Oceanografia Quimica. En: Ecosistema del
Estuario de Bahia Blanca. Piccolo, Hoffmeyer (Eds.). Ediuns. Bahia Blanca.
320 pp.

Freije, R. H., Spetter, C.V., Marcovecchio, J. E., Popovich, C. A., Botté, S. E.,
Negrin, V., Arias, A., Delucchi, F. y Asteasuain, R.O. (2008). Water chemistry
and nutrients in the Bahia Blanca Estuary. In: Perspectives on integrated coastal

zone management in South America. Neves, R., Baretta, J. and Mateus, M.
(Eds.). IST Press. Scientific Publishers, Lisboa, Portugal, 243-256.

Freije R.H., Zavatti J.R., Gayoso A.M. y Asteasuain R.O. 1980. Produccién Primaria,
pigmentos y fitoplancton del Estuario de Bahia Blanca. 1) Zona Interior. Contr.
Cient. [ADO. N° 46, 14 pp.

Frost, B.W. 1993. A modelling study of processes regulating plankton standing stock
and production in the open subartic Pacific Ocean. Progress Oceanography
32: 17-56.

Garcia Pamanes, J. y Lara Lara, J.R. 2001. Pastoreo por el microzooplancton en
el Golfo de California. Ciencias Marinas 27(1): 73-90.

273



Gayoso, A.M. 1988. Variacién estacional del fitoplancton en la zona mas interna del
estuario de Bahia Blanca (Argentina). Gayana, Botdnica 45 (1-4): 241-248.

Gayoso, A.M. 1998. Long-term phytoplankton studies in the Bahia Blanca Estuary,
Argentina. ICES Journal of Marine Science 55: 655-660.

Gayoso, A.M. 1999. Seasonal succession patterns of phytoplankton in the Bahia
Blanca estuary (Argentina). Botdnica Marina 42: 367-375.

Gifford, D. J. 1988. Impact of grazing by micro-zooplankton in the northwest arm of
Halifax Harbour, Nova Scotia. Marine Ecology Progress Series 47: 249-258.

Guinder, V.A., Popovich, C.A., Molinero, J.C. y Perillo, G.M.E. 2010. Long-term
changes in phytoplankton phenology and community structure in the Bahia
Blanca Estuary, Argentina. Marine Biology 157: 2703-2716.

Guinder, V.A, 2011. Dinédmica del Fitoplancton en el Estuario de Bahia Blanca y
su relacién con las variables ambientales en el marco del Cambio Climatico
Global. Tesis doctoral en Biologia. Universidad Nacional del Sur. 2011. 69 pp.

Guinder, V. A, Popovich, C.A. y Perillo, G.M.E. 2012. Phytoplankton and Physi-
cochemical Analysis on the Water System of the Temperate Estuary in South
America: Bahia Blanca Estuary, Argentina. Int. J. Environ. Res., 6(2): 547-556.

Heip, C.H.R., N.K. Goosen, P.M.J. Herman, J. Kromkamp, J.J. Middelburg y K.
Soetaert. 1995. Production and consumption of biological particles in temper-
ate tidal estuaries. Oceanography and Marine Biology: an Annual Review
33: 1-149.

Hoffmeyer, M.S. 2004. Decadal change in zooplankton seasonal succession in the
Bahia Blanca Estuary, Argentina, following introduction of two zooplankton
species. J. Plankton Res. 26: 181-189.

Hoffmeyer, M.S., Berasategui, A.A., Beige, D. y Piccolo, M. C. 2009. Environmental
regulation of the estuarine copepods Acartia tonsa and Eurytemora americana
during coexistence period. J Mar Biol Assoc UK 89 (2): 355-361

Holmes, R.W. 1970. The Secchi disk in turbid coastal waters. Limnology and Ocea-
nography, 15:688-694.

Holm-Hansen O., Lorenzen C.J. y Holmes R. 1965. Fluorometric determination of
chlorophyll. J. Du Conseil Int. Pour I’Exploration la Mer, 30: 3 — 15.
IADO, 2008. Programa de Monitoreo de la Calidad Ambiental de la zona Interior
del Estuario de Bahia Blanca. Anexo III: Estudio del fitoplancton, Micro, Meso

y Macrozooplancton. Informe Final.

[IADO, 2009. Programa de Monitoreo de la Calidad Ambiental de la zona Interior
del Estuario de Bahia Blanca. Anexo III: Estudio del fitoplancton, Micro, Meso
y Macrozooplancton. Informe Final.

IADO, 2010. Programa de Monitoreo de la Calidad Ambiental de la zona Interior
del Estuario de Bahia Blanca. Anexo III: Estudio del fitoplancton, Micro, Meso
y Macrozooplancton. Informe Final

Joint J.R. y Pomroy A.J. 1981. Primary Production in a turbid estuary. Estuarine
Coastal and Shelf Science 13: 303-316.

Landry M.R. y Hasset R.P. 1982. Estimating the grazing impact of marine micro-
zooplankon. Mar. Biol. 67: 283-288.

274



Lessard, E. J. y Murrell. M.C. 1998. Microzooplankton herbivory and phytoplankton
growth in the northwestern Sargasso Sea. Aquatic Microbial Ecology 16:
173-188.

Marcovecchio, J.E., Botté, S.E., Delucchi, F., Arias, A., Fernandez Severino, M., De
Marco, S., Tombesi, N., Andrade, S., Ferrer, L., Freije, R.H. 2008. Pollution
processes in Bahia Blanca estuarine environment. En: Perspectives on integrated

coastal zone management in South America. Neves, R., Baretta, J. y Mateus
M. (eds.). IST Press. Sci. Publ., Lisboa, Portugal. Pp. 301-314.

Moigis, A.G. y Gocke K. 2003. Primary production of phytoplankton estimated by
means of the dilution method in coastal waters. J. Plankton Res.25: 1291-1300.

Noriega Canar A.M. y Palomares Garcia J.R. 2008. Grazing by microzooplankton
in Concepcion Bay, Gulf of California, Mexico. Hidrobiolégica. 18: 141-151.

Odate, T. y Imai. K. 2003. Seasonal variation in chlorophyll-specific growth and
microzooplankton grazing of phytoplankton in Japanese coastal water. Journal
of Plankton Research 25 (12): 1497-1505.

Perillo, G. M. E., Piccolo, M. C., Parodi, E. R. y Freije, R.H. (2001). The Bahia
Blanca Estuary ecosystem: a review. In: Coastal Marine Ecosystems of Latin
America. Seelinger, U., Lacerda, L. y Kjerve, B. (Eds). Springer Verlag, Hei-
delberg, Germany. Pp. 205-217.

Pettigrosso, R.E., Barria de Cao, M.S. y Popovich, C.A. 1997. Planktonic ciliates
during a diatom bloom in Bahia Blanca estuary, Argentina. I. Aloricate cliates
1. Oebalia 23: 3-19.

Pettigrosso, R.E. y Barria de Cao, M.S., (2004). Ciliados Plancténicos. En: Piccolo
M.C. y Hoffmeyer M. (eds). Ecosistema del estuario de Bahia Blanca.
Instituto Argentino de Oceanografia. Bahia Blanca, Argentina. Pp. 121-131.

Popovich, C.A. 1993. Estudio autoecoldgico de Thalassiosira curviseriata (Bacilla-
riophyceae): II. Velocidad de crecimiento. Jornadas Nacionales de Ciencias del
Mar. Libro de restimenes. Madryn, Chubut, Argentina.

Popovich, C.A. 1997. Autoecologia de Thalassiosira curviseriata Takano (Bacilla-
riophyceae) y su importancia en el entendimiento de la floracién anual de dia-
tomeas en el estuario de Bahia Blanca (Pcia. Bs.As., Argentina). Tesis Doctoral.
Universidad del Sur, Bahia Blanca (Argentina). 222 pp.

Popovich, C.A., Spetter, C.V., Marcovecchio, J.E. y Freije, R.H. 2008. Dissolved
nutrient availability during winter diatom bloom in a turbid and shallow estuary
(Bahia Blanca, Argentina). J Coast Res 24: 95-102.

Raven J.A. 2009. Contributions of anoxygenic and oxygenic phototrophy and che-
molitotrophy to carbon and oxygen fluxes in aquatic environments. Aquat.
Microb. Ecol. 56: 177-192.

Sherr, E.B. y Sherr, B.F. 1992. Trophic roles of pelagic protists: phagotrophic fla-
gellates as herbivores. Archives fiir Hydrobiology 37: 165-172.

Sautour B., Artigas L.F., Delmas D., Herbland A. y Laborde P. 2000. Grazing impact
or micro and mesozooplankton during a spring situation in coastal waters off
the Gironde estuary. J. of Plankton Research 22(3): 531-552.

Spetter, C.V., Popovich, C.A., Arias, A.H., Asteasuain, R.O., Freije, R.H. y Mar-
covecchio, J.E. 2013. Role of Nutrients in Phytoplankton Development

275



during a Winter Diatom Bloom in a Eutrophic South American Estuary (Bahia
Blanca, Argentina). Journal of Coastal Research (en prensa). Doi: <10.2112/
JCOASTRES-D-12-00251.1>.

Steemann Nielsen, E. 1952. The use of radioactive carbon (C'#) for measuring organic
production in the sea. J. Cons. perm. int. Explor. Mer, 18: 117-140.

Strom, S. L. y Strom. M.W. 1996. Microplankton growth, grazing and community
structure in the northern gulf of Mexico. Mar. Ecol. Progress Series 130:
229-240.

Zavatti, J., Ballester I Nolla, A., Freije, R.H. y Asteasuain, R. 1983. Aplicacién del
analisis de componentes principales a dos series de datos relacionados con la
produccién primaria en Puerto Cuatreros. (Rep. Arg.). y en la costa Espariola del

Mar Mediterraneo. En: Estudio Oceanogrdfico de la Plataforma Continental,
Ed. Castellvi, Barcelona. Pp. 174-195.

276



Seccién 4

PROCESOS PALEO-GEOQUIMICOS






INFERENCIAS PALEOEDAFOCLIMATICAS EN EL REGISTRO DE
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Resumen: La sedimentacion loéssica genera un depésito mantiforme por
acumulacién de diversos materiales transportados en suspension edlica y que
son entrampados por la cobertura vegetal e incorporados al ciclo pedogenético.
Con el paso del tiempo y con la influencia directa de factores edafoclimaticos
como el balance hidrico y el relieve, se pueden desarrollar diversos perfiles
de suelos. En secuencias columnares de sedimentos loéssicos vy loessoides de
regiones semiaridas el registro de la materia organica es insuficiente para dis-
criminar etapas de mayor actividad paleo-pedogenética. Asi mismo, presentan
una homogeneidad de las caracteristicas texturales y de color que dificultan las
tareas de correlacién estratigrafica y discriminacion de niveles paleoedaficos.
Por ello, se proponen y utilizan metodologias alternativas, como los anaélisis
geobioquimicos vy fitoliticos. El area de estudio corresponde a sedimentos
loéssicos del piedemonte y pampas de altura de la Sierra de San Luis (Argen-
tina). Se realizé un analisis comparativo de sedimentos loéssicos, paleosuelos
y suelos actuales en formacion a partir de material particulado edlico desde
el punto de vista mineralégico, textural, geoquimico v fitolitico. Ello permite
definir niveles paleopedolégicos, correlacionar estratigraficamente los perfiles,
establecer condiciones edafoclimaticas y sus variaciones a través del tiempo y
determinar posibles areas de aporte. Para la correlacion temporal de dichos
niveles se cuenta con el apoyo de tres dataciones por C14 convencional. Una
de restos de Megatherium americanum exhumados a -320 cm en el perfil de
piedemonte (11.929+170 afios A.P.) y dos de compuestos hiimicos (a -115
y -60 cm) en el perfil de pampa de altura (2910+90 y 1270+50 anos AP,
respectivamente). Se logré la identificacion y discriminacion de tres niveles
palecedaficos en el perfil representativo del piedemonte y dos en el de pampas
de altura de la Sierra de San Luis. El analisis fitolitico de los perfiles evidencia
morfotipos correspondientes con los de la vegetacién actual de Jarava ichu
Ruiz & Pav. var. ichu y Nassella tenuissima (Trin.) Barkworth.

Palabras clave: Paleoecologia de pastizales, pedoestratigrafia, fitolitos.
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Paleo-Edaphoclimatic inferences in the finipleistocenic-Holocenic
loessic sedimentation registry in foothill and high Pampa, San
Luis Mountain (Argentina)

Abstract: Loessic sedimentation generates blanket-like deposits by the
accumulation of different materials transported in wind suspension, being
entrapped by the vegetal cover and incorporated into the pedogenetic
cycle. Different soil profiles can be developed with time and the direct
influence of edaphoclimactic factors such us hydric balance and relief. In
columnar sequences of loessic sediments of semi-arid regions, the record
of organic matter is insufficient to discriminate stages of higher paleo-
pedogenetic activity. In addition, they present homogeneity in textural
characteristics and color which difficults the stratigraphic correlation and
the discrimination among paleo-edaphic levels. Therefore, the use of alter-
native methodologies is proposed such as geobiochemical and phytolith
analysis. The studied area corresponds to loessic sediments of the pied-
mont and high-elevation pampas of the Sierra de San Luis, Argentina. A
comparative analysis of the loessic sediments, paleosoils and current soils
in formation (from atmospheric particulate matter) is performed from the
mineralogical, textural, geochemical and phytolith point of views to define
paleo-pedogenetic levels, correlate stratigraphically the profiles, stablish
edaphoclimactic conditions and its variations with time, and determine
possible source areas. Three C14 datings were used to constrain the age
of deposits: one of Megatherium americanum remnants exhumed at -320
cm in the piedmont profile (11.929 +170 arios A.P), and two of humic
compounds at -115 and -60 cm in the high-elevation pampa profile (2910
+90 v 1270 £50 anos AP, respectively). Three paleo-edaphic levels were
identified in the piedmont profile and two in the high-elevation pampa
profile of the Sierra de San Luis. The phytolith analysis of the profiles
indicates that the morphotypes of the paleo-edaphic levels correspond
to those of the actual vegetation of Jarava ichu Ruiz & Pav. var. ichu and
Nassella tenuissima (Trin.) Barkworth.

Key words: Pasture paleoecology, pedostratigraphy, phytoliths.

INTRODUCCION

La sedimentacion loéssica genera un depdsito mantiforme por acumulacion
de diversos materiales transportados en suspension eélica y que son entram-
pados por la cobertura vegetal e incorporados al ciclo pedogenético. Con el
paso del tiempo y con la influencia directa del Factor Clima (Balance Hidrico)
y el Relieve se pueden desarrollar variados tipos de suelos. En regiones aridas
y semiaridas los perfiles de sedimentos loéssicos y loessoides presentan un
alto grado de homogeneidad en las caracteristicas de campo, como textura,
estructura y color. Esta uniformidad v el escaso registro de materia orgéanica
dificultan los trabajos de correlacion estratigrafica y de discriminacion de los

280



niveles guias para inferir etapas y/o condiciones ambientales de la actividad
paleopedogenética. Frente a dicha problematica, resulta de interés el uso
de metodologias alternativas de estudio como los analisis geobioquimicos y
fitoliticos que contribuyen a la deteccion de limites, que en su mayoria son
transicionales y difusos (Strasser et al., 2006; 2008a).

Por otra parte, el interés del conocimiento sobre el contenido mineral
en los sedimentos loéssicos cuaternarios radica, principalmente, en la
posibilidad de realizar diversas inferencias como caracterizacién de mine-
rales autoctonos y aléctonos, intensidad de los procesos de meteorizaciéon
y condiciones paleoedafoclimaticas, asi como las areas de procedencia.
La evaluacién mineralégica de limos (50-4 pm) y arenas muy finas (62-50
pm) mediante técnicas de microscopia Optica resulta muy dificultosa y el
reconocimiento de los minerales mayoritarios es practicamente imposible.
Por ello, el analisis geoquimico cuantitativo con técnicas analiticas instru-
mentales adecuadas permite obtener resultados de la mineralogia normativa
con peso analitico, apartados de la subjetividad e imposibilidad propia de
la microscopia 6ptica.

En la zona de estudio las investigaciones geoquimicas v fitoliticas realizadas
por nuestro grupo de trabajo han marcado un precedente en la temética.
Strasser et al. (2004) utilizaron elementos que discriminan tipos de suelos y
rocas mediante el analisis por redes neuronales de tipo Kohonen Network.
A partir del uso del analisis multivariado de componentes principales (PCA)
y el programa Unscrumbler 6.0 (Camifa et al., 2007) se logré una mejor
interpretacion del desarrollo de los procesos geobioquimicos ocurridos y
recomendaron la utilizacién del analisis (PCA) para estudios de correlaciones
paleoedaficas. Mediante la determinacion del indice de alteracién quimica
(CIA) se logré la delimitacion de niveles paleoedaficos y se tuvo una expre-
sién numérica relativa de la variabilidad de la intensidad de los procesos de
pedogénesis pasados (Strasser et al., 2010).

En esta contribucion se efecttia un analisis comparativo desde el punto de
vista mineralégico, textural, geoquimico v fitolitico de sedimentos loéssicos,
suelos, paleosuelos v material particulado edlico en perfiles del piedemonte
y pampa de altura de la Sierra de San Luis. De este modo se pueden definir
niveles paleopedoldgicos y correlacionar estratigraficamente los perfiles,
establecer condiciones edafoclimaticas y sus variaciones a través del tiempo y
determinar posibles areas de aporte. Se cuenta con el apoyo de tres dataciones
por “C convencional para realizar la correlacién temporal de dichos niveles.
Por lo expuesto, se desprende que es indispensable un enfoque interdiscipli-
nario que abarca la Quimica Analitica, la Quimiometria, la Geoquimica, la
Sedimentologia, la Pedologia, la Biologia y en particular el estudio de fitolitos
para alcanzar estos objetivos.
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MATERIALES Y METODOS

Las investigaciones se realizan en el registro de la sedimentacién loéssica
finipleistocénica-holocénica (<14 ka) de la Sierra de San Luis, Argentina.
A modo comparativo y de correlacion se han seleccionado para el estudio
cuatro perfiles representativos de los cuales dos cuentan con antecedentes
publicados de hallazgo paleontolégico y datacion por C14 (Tognelli et al.,
1993; Chiesa et al., 1999). Los sitios de muestreo corresponden a los perfiles
Arroyo Barranquita y El Volcan en el piedemonte, mientras que los perfiles
Pancanta y La Cobrera estan en la pampa de altura, ambos en la Sierra de
San Luis.

Se denominan como pampas de altura a sectores de la sierra ubicados
a mas de 1200 m (s.n.m.). Son llanuras ligeramente onduladas, de forma
irregular, generalmente de poca extension, con pendientes que no superan
el 1 %, y desprovistas de vegetacion arbérea autdctona.

La ubicacién de los sitios de muestreo de los perfiles se realizé mediante el
uso de Google Earth (2012). En la Fig. 1 se presenta un croquis altimétrico
de ubicacion.
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Figura 1. Croquis altimétrico de ubicacion (Sierra de San Luis, Argentina).

Sitios de muestreo

Los datos referenciales de los perfiles de suelos y su clasificacion taxono-
mica son transcritos de la Carta de Suelos de la Republica Argentina, Hoja
San Luis (Pefia Zubiate et al., 2007).
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PERFILES REPRESENTATIVOS DEL PIEDEMONTE

Perfil Arroyo Barranquita (33° 09’ S; 66° 06 O; 1186 m s.n.m.). Este
sitio es representativo de la sedimentacién loéssica en el piedemonte sur de la
Sierra de San Luis. Se realiz6 el muestreo sistematico de detalle con criterios
estratigraficos-pedoldgicos para el posterior anélisis textural, quimico y minera-
l6gico. Se lograron 20 muestras desde superficie hasta -500 cm de profundidad.
Para la correlacion temporal de los niveles investigados se cuenta con el apoyo
de una datacién por “C convencional (11.929 =170 afios A.P.; LATYR, 2008)
de restos de Megatherium americanum y que fueron exhumados a -320 cm.

El analisis fitolitico se efectué sobre 12 muestras recolectadas en forma
sistemaética desde superficie hasta -510 cm. El anélisis geobioquimico de las
relaciones elementales de suelo rizosférico con el sistema radicular vegetal,
parte aérea vegetal y fitolitos se realizé sobre ejemplares representantes de los
pastizales de altura Jarava ichu Ruiz & Pav. var. ichu y Nassella tenuissima
(Trin.) Barkworth. Estas son hierbas perennes, cespitosas, de 60-90 c¢cm de
altura, con ciclo de crecimiento invernal, via fotosintética C® (Rosa et al., 2005).
Una vez identificadas con los métodos clasicos de la sistematica los ejemplares
recolectados se herborizaron. La nomenclatura actual fue corroborada con la
version on line de la Flora del Cono Sur del Instituto de Botanica Darwinion.

El suelo actual del perfil Arroyo Barranquita es clasificado como Haplustol
éntico (Pena Zubiate et al., 2005; 2007). Posee un desarrollo incipiente del
perfil (A-AC-C) coincidente con el régimen de humedad ustico y el de tem-
peratura térmico. El Balance Hidrico anual (1970-1980) se calculé con los
datos de la Estacion Meteorolégica La Florida (33° 06’ S; 66° 00° O; 1022
m s.n.m.). Precipitacion: 629 mm ano!. Evapotranspiracion real: 654 mm
anol. Déficit: 176 mm (en 10 meses). Reserva calculada en el suelo: 19 a
9 mm (en febrero y marzo). El célculo de la evapotranspiracion potencial
(ETP) y de reservas en el suelo se realizé segtin Santanatoglia et al. (1983).

Perfil El Volcan (33° 14’ S; 66° 10’ O; 982 m s.n.m.). De este sitio s6lo
se tomd una muestra representativa de la capa cineritica (-870 a -855 cm)
que adquiere relevancia por su espesor y extension lateral. Los suelos actuales
y las condiciones climaticas de este perfil son las mismas que para el perfil
Arroyo Barranquita.

PERFILES REPRESENTATIVOS DE PAMPA DE ALTURA

Perfil Pancanta (32° 51’ S; 66° 07" O; 1616 m s.n.m.). Este sitio es
representativo de la sedimentacion loéssica en pampa de altura de la Sierra
de San Luis. En el mismo se realizd el muestreo sistemético de detalle para
el posterior andlisis textural, quimico, mineralégico v fitolitico. Se lograron
14 muestras desde superficie hasta -400 cm de profundidad tomadas con
criterios estratigraficos-pedoldgicos. En las profundidades de -115 y -60 cm

se han datado los compuestos hiimicos por “C en una edad de 2910 +90
afios AP y de 1270 £50 anos AP respectivamente (LATYR, 2010).
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Para investigar geobioquimicamente las posibles relaciones elementales
entre suelo rizosférico, sistema radicular, partes aéreas y registro fitolitico se
recolectaron ejemplares de N. tenuissima.

El suelo actual desarrollado sobre material loéssico del perfil Pancanta se
clasifica como Hapludol tdico (Pefia Zubiate et al., 2007). El Balance Hidrico
anual (1993-2007) se calculs con los datos de la Estaciéon Meteorolégica Estancia
Rama (32° 52’ S; 66° 06’ O; 1586 m s.n.m.) y la Estacién pluviométrica Las
Verbenas (32° 54’ S; 66° 06’ O; 1583 m s.n.m.). Precipitacién: 794 mm,;
Evapotranspiracion real: 677 mm afio; Déficit: 16 mm (septiembre-octubre);
Excedentes: 11 mm (diciembre-mayo); Reservas calculadas en el suelo: 25
a 50 mm (en 10 meses). El calculo de la evapotranspiraciéon potencial (ETP)
y de reservas en el suelo se realizaron segiin Santanatoglia et al., (1983).

Perfil La Cobrera (32° 59’ S; 66° 00’ O; 1278 m s.n.m.). De este sitio
s6lo se tomé una muestra representativa de la capa cineritica (-865 a -850),
por su espesor y extension lateral. Los suelos actuales y las condiciones cli-
maticas de este perfil son similares a las del perfil Pancanta.

Muestras de polvos edlicos

Se tomaron muestras de eventos edlicos bajo condiciones meteorolégicas
distintas en el periodo entre el 6 de septiembre y el 11 de noviembre de
2003 (Viento Zonda, Viento Sur y Viento Norte). El muestreo del material
edlico en suspension se realizd con un equipo que colecta material particu-
lado atmosférico reteniéndolo en un filtro de membrana con tamario de poro

definido de 0,45 pm.
Tipos de anadlisis

ANALISIS TEXTURAL

Se integran resultados mediante el tamizado en seco en las fracciones
gruesas (> 50 pm), y densimétrico para las fracciones finas (< 50 um). Se
utiliza la representacién gréfica de la distribucién del tamanio de particulas
mediante curvas de frecuencia acumulada y célculo de paréametros esta-
disticos como el diametro medio (Scasso et al., 1997). Se propone como
nueva metodologia el uso de gréficos de pardmetros de rango vs. profun-
didad. Estos permiten visualizar en forma integral la variacién textural de
los perfiles, definiendo las clases texturales finas y gruesas con el limite de
4,3 @ equivalente a 50 pm.

ANALISIS MINERALOGICO

La evaluacién cuantitativa (% en peso) de trizas volcanicas se efectta por
a) separacion densimétrica del material mineral liviano (8 < 2,4 g.cm™) y su
expresion porcentual en peso; y b) reconocimiento y evaluacién porcentual
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con microscopio petrogréfico en la fraccion de 125 a 74 pm. Se destaca
que dentro de esta fraccion se encuentran trizas volcanicas transportadas en
suspension edlica, permitiendo su tamarfio el reconocimiento éptico.

ANALISIS FITOLITICO

La separacion y concentracion de los fitolitos del suelo rizosférico, como
también de los sedimentos, se realizaron mediante técnicas y metodologias
de extraccién propuestas por Madella et al. (1998), Zucol et al. (2002) vy
Alvarez et al. (2008). El muestreo para la investigacion fitolitica se efectud
en dos perfiles y se obtuvieron un total de 26 muestras (12 del perfil Arroyo
Barranquita y 14 del perfil Pancanta). De la fraccién mineral fina se separ6
una submuestra que corresponde a la fraccién de minerales livianos (6<2,4
g cm-3). En esta fraccién se procedié al reconocimiento, clasificacion y cuan-
tificacion por recuento con microscopio 6ptico de los distintos morfotipos
de fitolitos (Madella et al., 2005). Se destaca que en el material separado
si bien se concentran los fitolitos, también lo hacen los biomorfos de silice
(diatomeas y quistes de crisostomataceas), una cantidad significativa de formas
indefinidas de 6palo organogénico y pulviculas volcanicas.

La obtencién de fitolitos de las muestras de J. ichu y N. tenuissima (partes
aéreas) se logré mediante la acenizacion hiimeda, que consiste en una oxidacién
de la materia organica con una solucién de mezcla concentrada en caliente de
acido nitrico- acido sulfirico- acido perclérico (Chapman et al., 1973). Posterior
al lavado y secado se procedi6 al reconocimiento éptico de los morfotipos para
ser comparados con los fitolitos del suelo rizostérico y sedimentos.

ANALISIS GEOBIOQUIMICO

Para realizar el estudio geoquimico se procesaron 42 muestras (20 del
perfil Arroyo Barranquita, 14 del perfil Pancanta, 2 de las capas cineriticas
y 6 de material particulado atmosférico actual). Los analisis se realizaron en
las fracciones finas (<44 um) y gruesas (entre 125 y 44 pm). Para eliminar
los elementos solubles (productos de meteorizacién) se aplicaron tratamien-
tos de destruccién de materia organica (con peréxido de hidrégeno 20 vol.),
eliminando carbonatos con solucién de acido clorhidrico (1:9) y con limpieza
de pétinas de 6xidos con solucién de acido oxalico (0.2 N).

El anélisis quimico elemental de los suelos, sedimentos, cenizas volcanicas
y de cenizas del material vegetal se realizd6 mediante espectrometria de fluo-
rescencia de rayos X dispersiva en longitud de onda (FRX-WDS). Se trabajé
sobre las fracciones texturales finas (<44 pum) que corresponden a material
mineral mayoritariamente al6ctono. Las determinaciones se efectuaron
sobre 150 mg de muestra sélida pulverizada, soportada en pastillas de acido
bérico para su posterior compactacion (Perino et al., 1994; D’Angelo et al.,
2002). Se compararon contra curva de calibrado de patrones certificados
de referencia internacional e internos. Se determinaron 22 elementos entre
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mayoritarios, minoritarios y trazas. La acenizacién seca del material vegetal
se efectué mediante el secado en estufa a 105 oC, carbonizacién en mechero
y calcinacion a 550 °C (Chapman et al., 1973).

El magnesio se analiz6 mediante espectrometria de emisién optica con
plasma acoplado por induccién (ICP-OES) y el sodio por espectrometria de
emisién atémica. La disgregacion de las muestras para estas determinaciones
se realiz6 en un sistema abierto con mezcla agua regia-acido fluorhidrico-acido
perclérico (Merodio et al., 1990).

El analisis de elementos de tierras raras (ETR) se efectudé sobre muestras
de fitolitos de las poaceas actuales y de los fitolitos concentrados de niveles
paleoedéaficos mediante espectrometria de masas con plasma acoplado
inductivamente (ICP-MS) en el Instituto de Ciencias de la Tierra J. Almera,
ICTJA-CSIC, Barcelona, Espafia (Strasser et al., 2008.b). Este analisis se
obtuvo sobre la fraccién textural fina (<44 pm), mayoritariamente aléctono.

El analisis de ETR sobre las cenizas volcanicas y paleosuelo del nivel
fosilifero del perfil Arroyo Barranquita se efectué6 mediante ICP-OES en la
fraccion textural fina (<44 pm) que corresponden a material mineral mayo-
ritariamente aléctono.

A los efectos de comparar los datos de ETR de las cenizas volcanicas,
niveles con mayores contenidos de pulviculas volcanicas y de fitolitos extraidos
de N. tenuissima se utilizé un diagrama de concentracién vs. niimero atémico,
donde la concentracion esta normalizada al valor de condrito referencial, en
escala logaritmica de base 10. Los ETR se normalizan respecto a condritos
segin Wakita et al. (1971). Se considera que las caracteristicas geoquimicas
de dicho material reflejan mejor la procedencia de rocas volcénicas interme-
dias a acidas (similar a los materiales en estudio) mediante la tipica anomalia
negativa del Eu (Strasser et al., 2008b).

Para inferir geoquimicamente la intensidad de los procesos de meteori-
zacion pasados, correlacionarlos estratigraficamente v compararlos con las
condiciones edafoclimaticas actuales (definidas por el balance hidrico) se
recurre al célculo del indice de alteracién quimica

CIA = ALO, / (ALO, + CaO + Na,0 + K,0,) x 100

propuesto por Nesbitt v Joung (1982), y adoptado por Scasso et al. (1997).
El calculo de este indice se realiza en la fraccién textural gruesa (125 a 53
um) que corresponden a material con predominio autéctono, v que mejor
refleja las condiciones locales de meteorizacion.

Para discriminar y clasificar niveles en funcién del contenido de cenizas
volcanicas se propone el uso del programa GCDkit 2.3 (Janousek et al.,
2006), que clasifica a las rocas volcanicas mediante dos tipos de relaciones
diferentes: a) Winchester y Floyd (1977) segtn la relacién SiO,/(Zr/TiO,);
y b) Le Bas et al. (1986) segiin la relacién (Na,O + K,0)/SiO,. En esta
investigacion se adopta la primera relacién. Se trabajé sobre de la totalidad
de muestras de los cuatro perfiles y en la fraccién de finos.
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RESULTADOS

a. Andalisis textural

El diametro medio de los niveles loéssicos y capas cineriticas se determind
en base a las respectivas curvas de frecuencia acumulada. Los resultados
integrados del analisis textural de los perfiles representativos (piedemonte y
pampa de altura) se reflejan en los graficos de parametros de rango vs. pro-
fundidad. Estos exhiben la distribucién del tamario de particula y la tendencia
a definir la fraccién gruesa y fina (Fig. 2).
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Figura 2. Analisis textural. Parametros de rango vs. profundidad. Perfiles A°. Barran-
quita y Pancanta (Sierra de San Luis, Argentina).
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En el perfil Arroyo Barranquita se desprende que el 75 % corresponde a
tamanos de particulas menores a 50 pm (limo vy arcilla textural). El didmetro
medio (Mzg) es equivalente a 27 pm. En el perfil Pancanta el 84 % es menor
de 50 pm (limo v arcilla textural). El diametro medio (Mz@) es equivalente a
16 pm. En el perfil El Volcan, de la muestra tomada en la capa cineritica, el
80 % es menor a 50 um, mientras que el diametro medio (Mzg) es equiva-
lente a 22 um. En el perfil La Cobrera, de la muestra tomada en la capa
cineritica, el 79 % es menor a 50 pm, mientras que el diametro medio (Mzg)
es equivalente a 33 um.

b. Analisis mineralégico

En el perfil Arroyo Barranquita el reconocimiento y recuento éptico de
las trizas volcanicas se realizd sobre un total de 20 muestras en la fraccién
de 125 a 74 pm. Los resultados indican que desde la superficie a -150 cm
poseen contenidos desde 10 a 23 % de triza volcanicas y en progresivo
aumento. Desde -150 cm a profundidad tienen contenidos variables de 23
a 28 %. Se destaca el nivel fosilifero (-350 c¢cm) con un valor 26 % (Fig. 3).

No se realizé el anélisis 6ptico de las muestras del perfil Pancanta, teniendo
en cuenta que el 84 % del material es menor de 50 pm (limo y arcilla textural)
y el didmetro medio (Mzg) es equivalente a 16 pm. Estas fracciones no poseen
tamarfios adecuados para este tipo de estudio por lo que se caracterizaron
mediante anélisis geoquimicos.

Perfil A° Barranquita- Trizas volcanicas (125 a 74 um)
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Figura 3. Porcentaje total de trizas volcanicas vs. profundidad del perfil Arroyo
Barranquita.
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c. Andlisis fitolitico

PERFIL ARROYO BARRANQUITA

Se reconocieron y cuantificaron fitolitos con respecto al porcentaje total
de la fraccién, determinandose contenidos entre el 1y 9 %. Se identificaron
17 morfotipos, resultando en general el predominio de células cortas como
Rondel, seguidos por Bilobate short cell y, dentro de éstos, existen niveles
con abundantes bilobados tipo Stipa de extremos convexos. En la secuencia
de todo el perfil, se destacan tres niveles de mayor abundancia de fitolitos,
ademas del nivel superficial (Fig. 4). Por niveles se obtuvo:

— Nivel I (O a -10 cm). Este nivel superficial presenta un 6 % de fitolitos
con respecto al total de material concentrado. El 43 % corresponde a
Rondel y Bilobate short cell.

— Nivel II (-100 a -140 cm). Posee un 7% de fitolitos respecto del total
y tiene el 27% de Rondel y Bilobate short cell.

— Nivel Il (180 a 210 cm). Tiene el 4 % de fitolitos respecto del total y
un 28 % corresponde a Rondel y Bilobate short cell.

— Nivel IV (-300 a -350 cm). Es coincidente con el nivel fosilifero datado.
Presenta un 9 % de fitolitos con respecto al total. E1 42 % corresponde
a Rondel y Bilobate short cell.

PERFIL PANCANTA

Los contenidos de fitolitos respecto del total de la fraccién presentaron
valores entre el 4 y 15 %. Se destacan tres niveles de mayor abundancia de
fitolitos, ademas del nivel superficial (Fig. 4). Al igual que en el perfil Arroyo
Barranquita (piedemonte) se identifican los mismos morfotipos. En general,
y a lo largo de todo el perfil, se destaca la presencia de biomorfos de silice.
Se obtuvo por niveles:

— Nivel I (0 a-10 cm). Este nivel superficial presenta un 15 % de fitolitos
con respecto al total y un aumento de biomorfos de silice. El 38 %
corresponde a Rondel y Bilobate short cell.

— Nivel II (-80 a-100). Posee un 9 % de fitolitos con respecto al total. El
50 % corresponde a Rondel y Bilobate short cell.

— Nivel Il (-230 a -270). Tiene un 7 % de fitolitos con respecto al total.
El 42 % corresponde a Rondel y Bilobate short cell.

— Nivel IV (-280 a -330 cm). Presenta un 7 % de fitolitos respecto del total
con los morfotipos descriptos y con mayor abundancia de biomorfos
de silice.
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Concentracién total de fitolitos - Niveles paleoedaficos inferidos.
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Figura 4. Concentracion total de fitolitos vs. profundidad. Perfiles Arroyo Barranquita
y Pancanta (niveles paleoedaficos inferidos).

d. Andlisis geobioquimicos

Los datos analiticos de suelos rizosféricos de cenizas de N. tenuisima, J.
ichu y de sus respectivas relaciones se exhiben en la Tabla 1. Se observa que
las relaciones planta/suelo resultan mayores para SiO,, CaO, K,O, P,O,,
Ni, Cu, Zn, tanto en la parte aérea como en sus partes radiculares. Coinci-
dentemente Ni, Cu, Zn se concentran en los niveles paleoedaficos inferidos
por la abundancia de fitolitos (Fig. 5).
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Figura 5. Relacion Zn/Ni, y porcentaje de fitolitos vs. profundidad en el perfil Pancanta.
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Tabla 1. Datos de analisis quimico y relaciones respectivas de suelos rizosféricos,
cenizas de Nassella tenuissima y Jarava ichu.

CZN1/ | CZN2/ | CZJ1/ | CZJ2/

Elemento SR1 SR2 | CZN1 | CZN2 | CZJ1 | CZJ2 SR1 SR1 SR2 SR2

SiO, (%) 68,1 694 | 793 | 61,2 | 80,2 | 71,6 | 1,16 0,9 1,15 1,03

AlLO, (%) 13,1 13,2 6,2 7.8 1.6 2,5 0,47 0,59 0,12 0,19

Fe,O, (%) 5,36 6,06 | 0,38 | 1,17 1,1 3,4 0,07 0,22 0,18 0,56

TiO, (%) 0,87 0,98 0,12 | 0,19 0,1 0,3 0,14 0,22 0,1 0,31

MnO (%) 0,09 0,09 | 0,03 | 0,08 | 0,03 | 0,11 | 0,33 0,89 0,33 1,22

CaO (%) 3,1 3,1 4 10,08 | 4,2 9,3 1,3 3,25 1,35 3
K,O (%) 2,6 2,6 56 [11,33| 84 7,2 2,15 4,36 3,23 2,77
P,0, (%) 0,25 0,26 | 041 | 0,46 | 1,05 1,1 1,64 1,84 4,04 4,23
Cs (ppm) 6 7 vest. 7 vest. | vest. - - - -
Rb (ppm) 76 79 29 58 47 43 0,38 0,76 0,59 0,53

Ba (ppm) 520 543 57 201 113 177 0,11 0,39 0,21 0,32

Sr (ppm) 292 313 135 | 322 128 117 | 046 1,1 0,41 0,37
Ni (ppm) 14 13 51 147 34 44 3,64 10,5 2,61 3,38
Zn (ppm) 90 88 150 | 528 126 | 533 1,66 5,86 1,43 6,05
Cu (ppm) 24 24 73 224 98 176 | 3,04 9,33 4,08 7,33
Pb (ppm) 27 25 37 81 13 127 1,37 3 0,52 5,08
Cr (ppm) 50 58 18 35 9 18 0,36 0,7 0,15 0,31
Ga (ppm) 15 19 8 8 7 8 0,53 0,53 0,37 0,42
Zr (ppm) 293 368 vest. vest. 60 104 - - 0,16 0,28

En la Tabla 2 se presentan los datos analiticos de los elementos trazas
obtenidos por FRX. Corresponden a los perfiles El Volcan, La Cobrera,
Arroyo Barranquita, Pancanta y material particulado atmosférico. De ella se
desprende que la concentracion de estos elementos es similar tanto en los
perfiles, como para el material particulado atmosférico.

Los datos analiticos obtenidos por ICP-MS de elementos trazas en dos
muestras de concentrados fitoliticos de los niveles paleoedaficos seleccionados
(Perfiles Arroyo Barranquita y Pancanta) son similares. Lo mismo ocurre entre
los concentrados fitoliticos de N. tenuissima de los dos sitios muestreados y
que se presentan en la Tabla 3.
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Tabla 2. Datos analiticos de los elementos trazas en los perfiles El Volcéan, La
Cobrera, Arroyo Barranquita, Pancanta y polvos edlicos.

Elemento Volcan PBprom. PMS15 Cobrera PPprom Polvos
Cs (ppm) 8 6 4 8 5 vest.
Rb (ppm) 59 98 104 55 151 87
Ba (ppm) 613 566 607 645 689 297
Sr (ppm) 310 347 348 307 146 352
Ni (ppm) 5 16 15 5 26 13
Zn (ppm) 87 84 85 84 110 357
Cu (ppm) 56 40 52 26 52 126
Pb (ppm) 34 46 51 41 4 60
Cr (ppm) 11 49 45 13 60 39
Ga (ppm) 19 20 19 18 18 11
Zr (ppm) 182 393 386 189 244 236

Tabla 3. Datos analiticos de los elementos trazas en concentrados fitoliticos de los

Perfiles Arroyo Barranquita, Pancanta y de Nassella tenuisima.

Elemento Nass B Nass P Megl0 Panc4
Cs (ppm) 0,3 0,35 10,03 11,45
Rb (ppm) 8,31 7,66 100,66 112,22
Ba (ppm) 37,79 38,41 557,13 442,61
Sr (ppm) 18,57 14,56 253,42 104,07
Ni (ppm) 9,69 4,63 6,04 10,1

Zn (ppm) 39,54 54,51 63,35 71,64
Cu (ppm) 10,37 11,61 14,8 23,62
Pb (ppm) 5,57 3,53 10,34 11,83
Cr (ppm) 8,52 5,19 16,41 34,88
Ga (ppm) 1,16 1,01 12,97 14,76
Zr (ppm) 9,46 11,71 91,44 72,61
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Los resultados de los andlisis de ETR obtenidos por ICP-OES e ICP-MS
sobre fitolitos de N. tenuissima y concentrados fitoliticos (fraccion liviana)
de cuatro niveles paleoedaficos (dos del perfil Arroyo Barranquita y dos del
perfil Pancanta) de las capas cineriticas (El Volcan y La Cobrera) y del nivel
fosilifero del perfil Arroyo Barranquita se exhiben en la Tabla 4.

De ella se desprende que la sumatoria de ETR livianas y pesadas oscilan en
el orden de 5 pg g-1 para los fitolitos de las partes aéreas de N. tenuissima.
Los cuatro niveles paleoedéaficos presentan valores de concentracion variable
entre 46 y 69 g g-1. Las capas cineriticas dan concentraciones de 74 g g-1
(El Volcan) y 82 pg g-1 (La Cobrera); el nivel fosilifero da 74 pg g-1.

Tabla 4. Concentracion de ETR en fitolitos, capas cineriticas y niveles paleoedaficos.

Elemento Nass B Panc4 Pancl14 Meg4 PMS15 Meg10 Volcan | Cobrera
La 0,99 14,41 11,51 10,22 29 11,86 239 30
Ce 1,99 28,83 21,45 18,89 - 22,1 - -
Pr 0,21 3,29 2,45 2,08 - 2,44 - -
Nd 0,75 12,3 8,8 7,29 28 8,43 29 31
Sm 0,15 2,33 1,63 1,31 6 1,5 59 6
Eu 0,04 0,52 0,49 0,37 0,52 0,38 0,86 0,72
Gd 0,17 2,32 1,77 14 5,2 1,6 7,1 7,7
Tb 0,03 0,33 0,26 0,22 - 0,24 - -
Dy 0,19 1,84 1,69 1,39 - 1,49 - -
Ho 0,04 0,32 0,33 0,28 - 0,29 - -
Er 0,12 1,01 1,09 0,92 3,7 0,94 3,3 3,3
Tm 0,02 0,14 0,16 0,14 - 0,14 - -
Yb 0,12 0,96 1,09 0,94 1,5 0,96 3,3 2,4
Lu 0,02 0,15 0,17 0,15 0,53 0,15 0,67 0,67
Total(ppm) 4,85 68,75 52,89 45,6 74,45 52,52 74,03 81,79

Con los datos de ETR normalizados a condrito se efecttian las relaciones
discriminatorias de procedencia (livianos vs. pesados) v sus resultados se
presentan en la Tabla 5.

Se observa que las capas cineriticas (El Volcan, La Cobrera) y el material
loéssico del perfil Arroyo Barranquita poseen un predominio de livianos.

La Fig. 6 muestra la comparacién de los datos de ETR normalizados a
condrito de las cenizas volcanicas, niveles con mayores contenidos de pulvi-
culas volcénicas y de fitolitos de N. tenuissima. Se observa que los patrones
normalizados son muy semejantes, con la tipica anomalia negativa de Eu.
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Tabla 5. Relaciones de ETR discriminatorias de procedencia (livianos vs. pesados).

Muestra La/Lu La/Yb La/Sm Eu/Sm AN.de Eu
Nass B 495 8,25 6,6 0,27 0,76
Panc4 96,06 15 6 0,22 0,68
Panl4 67,7 10,56 7 0,3 0,87
Meg4 68,13 10,87 7,8 0,28 0,82
Meg10 79,06 12,35 7,9 0,25 0,74
PMS15 54,72 19,3 4.8 0,09 0,27
Volcan 35,67 7,24 4 0,14 0,41
Cobrera 4478 12,5 5 0,12 0,33
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Figura 6. Comparaciéon de patrones de ETR normalizados.
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Del célculo del indice de alteraciéon quimica (CIA) y de su representacion
grafica vs. profundidad se obtiene que en el perfil Arroyo Barranquita apa-
recen tres niveles con valor CIA = 61 %, igual al del nivel superficial actual
(Fig. 7). En el mismo perfil, se visualizan tres niveles con valores méaximos
relativos de CIA = 65 a 66 %. En el Perfil Pancanta se detectan dos niveles
con valor CIA = 63 %, igual al del nivel superficial actual, y tres niveles con
valores méaximos relativos de CIA = 65 a 67 %.
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Figura 7. Valores CIA vs. profundidad. Perfiles Arroyo Barranquita y Pancanta.
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La discriminacion de niveles en funcion del contenido de cenizas volcani-
cas, obtenidos mediante el programa GCDkit 2.3 (Janousek et al., 2006),
de acuerdo a la propuesta de Winchester y Floyd (1977), se presentan en
la Fig. 8.

Se observa que las cenizas volcanicas (La Cobrera, El Volcan) y los niveles

de mayor contenido en pulviculas (Arroyo Barranquita y Pancanta) se agrupan
en el campo de composicion dacitica.
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Figura 8. Discriminacién de material cineritico mediante el programa GCDkit 2.3.

DISCUSION

Los resultados de los analisis texturales presentados de acuerdo a la nueva
propuesta metodoldgica con el uso integrado de graficos de parametros de
rango vs. profundidad permiten identificar etapas de sedimentacién, erosion y
pedogénesis. En el grafico la contraccion simétrica de las curvas a la mediana
(@50) permite interpretar que durante la sedimentaciéon se han dado condi-
ciones de estabilidad y equilibrio de los procesos. Los picos con tendencia a
las fracciones gruesas indican etapas de erosion y removilizacion. Aquellos
con tendencias a finos se interpretan como condiciones de mayor intensidad
de pedogénesis. Se distinguen en el perfil Arroyo Barranquita tres niveles de
estabilidad de los procesos y tres de mayor intensidad de pedogénesis. En el
perfil Pancanta dos de estabilidad y dos de maxima intensidad.

La presencia de trizas volcanicas detectadas por microscopia 6ptica en
la fraccion de 125 a 74 um en el perfil Arroyo Barranquita indica que en la
secuencia del mismo hubo aporte, reciclado v mezcla del material cineritico.
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El estudio fitolitico permite inferir que en ambos perfiles, ademas del
superficial, existen tres niveles caracterizados por morfotipos similares a la
actual cobertura de poaceas. Los niveles de mayor concentracién de fitolitos
exhiben una coincidencia en profundidad con los texturales de mayor inten-
sidad pedogenética.

Los valores de concentraciéon promedio de los elementos trazas en los
perfiles Arroyo Barranquita, Pancanta y en los polvos eélicos son muy simi-
lares al de las capas cineriticas de El Volcan, La Cobrera y el nivel fosilifero
PMS15. Esto permite inferir que el reciclado del material volcanico en sus-
pensién edlica fue continuo. El incremento de las concentraciones de Zn y
Cu en el material particulado atmosférico se asocia a la época del afio en que
se realizé el muestreo, donde aumenta la suspensiéon del material organico
particulado; estos elementos son nutrientes esenciales de las plantas.

El predominio de ETR livianas en las muestras de los cuatro perfiles
indican que el aporte cineritico, transportado en suspension eélica, es de
composiciéon mesosilicica a acida y se corresponde a las zonas de margen
continental activo (cordillera de los Andes). Existe similitud de los patrones
normalizados a condritos entre las cenizas volcanicas, niveles con mayores
contenidos de pulviculas volcanicas y de fitolitos de N. tenuissima, con la
tipica anomalia negativa de Eu. Se puede aseverar que las cenizas de El Vol-
can y La Cobrera corresponden al mismo evento volcanico. De igual modo
se destaca que los fitolitos de N. tenuissima, mantienen la forma dentro de
concentraciones menores.

La determinacién del CIA se considera como una herramienta util para
determinar el grado de alteracion quimica mediante una expresién numérica
relativa en rocas, suelos y sedimento de la corteza terrestre. Este indice permite
inferir la intensidad de los procesos de meteorizacién pasados y compararlos
con las condiciones edafoclimaticas actuales, definidas por el balance hidrico
en el piedemonte y en pampas de altura de la Sierra de San Luis. Nesbitt y
Joung (1982) consideraron que el material 1abil de la corteza superior esta
constituido en un 75 % de feldespatos y vidrio volcéanico. Valores entre 45
vy 55 % indicarian que no existe potencialmente meteorizacién quimica. El
valor 100 corresponde al mineral de arcilla caolinita.

En el perfil Arroyo Barranquita aparecen tres niveles con valor CIA = 61
%, igual al del nivel superficial actual. Se infiere que estos niveles paleoed-
aficos se desarrollaron bajo condiciones de balance hidrico negativo, y con
suelos similares a los actuales (Haplustoles énticos). Los tres niveles con
valores maximos relativos de CIA = 65 a 66 %, indican que los procesos
de pedogénesis han sido de mayor intensidad que los actuales, y se pueden
definir como paleosuelos.

En el Perfil Pancanta, se detectan dos niveles con valor CIA = 63 %, igual
al del nivel superficial actual. Se deduce que se desarrollaron bajo condiciones
de balance hidrico positivo y con suelos similares a los actuales (Hapludoles
udicos). Los tres niveles con valores maximos relativos de CIA = 65 a 67 %
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indican que los procesos de pedogénesis han sido de mayor intensidad que
los actuales y se pueden definir como paleosuelos.

En base a lo expuesto se pueden realizar correlaciones de los distintos
niveles e inferir condiciones edafoclimaticas dominantes durante el desarro-
llo de los perfiles representativos de piedemonte y pampa de altura. Si bien
en ambos el nimero de niveles determinados por los diferentes analisis es
variable se han seleccionado aquellos que presentan mayor intensidad de las
propiedades graficadas en funciéon de la profundidad.

A la profundidad de -350 a -300 cm existe en ambos perfiles una coin-
cidencia de niveles texturales de concentraciéon de fitolitos y del CIA con el
nivel fosilifero del perfil Arroyo Barranquita. Por ello, estos niveles se corre-
lacionan y se le asignan una edad de 11.929+170 afios AP. Las condiciones
edafoclimaticas fueron de mayor intensidad de pedogénesis que las actuales.

El Nivel IIl de concentracién fitolitica (-300 a -200 cm) es coincidente en
ambos perfiles y se corresponde texturalmente a una etapa de condiciones
de estabilidad en equilibrio de los procesos de deposicién, erosiéon y pedo-
génesis. Refuerza esta inferencia la preservacion y ensamblado de algunos
fitolitos encontrados. Las condiciones edafoclimaticas fueron semejantes a
las actuales en ambos sitios.

Durante el desarrollo de ambos perfiles, entre los -200 y -100 cm, se
definen distintos niveles. Se destaca que la intensidad de meteorizacion
quimica ha sido mayor que en la actualidad en el perfil Arroyo Barranquita,
mientras que en el perfil Pancanta se dieron condiciones similares a las de
su correspondiente nivel superficial. En la profundidad -115 cm del perfil
Pancanta han sido datados los compuestos htimicos por *C en una edad de
2910 +90 afios AP (LATYR, 2010).

Entre los -100 y -20 cm de profundidad existe coincidencia textural y de
CIA en ambos perfiles. En el perfil Pancanta, a la profundidad de -60 cm,
han sido datados los compuestos hiimicos por *C en una edad de 1270 £50
anos AP (LATYR, 2010).

De la comparacién de los diagramas de discriminacién y de los patrones
de ETR normalizados a condritos se desprende que las capas de cenizas vol-
canicas corresponden a un mismo evento de composicién dacitica, al igual
que los niveles cineriticos inferidos.

En el perfil Pancanta, al haber tenido mayor intensidad los procesos de
meteorizacion las muestras, han quedado enriquecidas en cuarzo y se ven
discriminadas en el correspondiente diagrama (Fig. 8). La capa de ceniza
del perfil La Cobrera y el nivel cineritico inferido del perfil Pancanta se han
preservado de esas condiciones de meteorizacién, viéndose agrupadas con
las muestras del perfil Arroyo Barranquita.
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CONCLUSIONES

—Las capas cineriticas El Volcan y La Cobrera son de composicién dacitica.
La forma de sus respectivos patrones de elementos de tierras raras normali-
zadas es practicamente coincidente. Por ello y por su posicién estratigrafica,
se deduce que ambas pertenecen al mismo evento eruptivo.

—Se infiere la capa cineritica en el perfil Arroyo Barranquita (-327 a -350
cm) y en el perfil Pancanta (-304 a -308 cm) por la discriminacién geoquimica
lograda mediante el uso de la relacién SiO,/(Zr/TiO,).

—La evaluacién éptica de trizas volcanicas en el perfil Arroyo Barranquita
desde superficie a profundidad oscila entre 0,6 v 1,4 % p/p. La presencia
en todos los niveles indica que el aporte, mezcla y removilizacion del material
volcanico transportado en suspension edlica fue continuo durante la historia
deposicional de los mantos loéssicos del piedemonte. Se infiere la misma
situacién para la pampa de altura.

—El nivel cineritico inferido en los perfiles Arroyo Barranquita y Pancanta,
por su elevado contenido en trizas volcanicas, quimismo y posicién estrati-
grafica es coincidente con el nivel fosilifero del Megatherium americanum,
lo que permite deducir que son sincrénicos con una edad de 11.929 =170
anos AP. Estos, a su vez, se correlacionan con las capas de cenizas volcanicas
de los perfiles de El Volcan y La Cobrera.

—En ambos perfiles se determinan ademas del superficial tres niveles
caracterizados por morfotipos representativos de la vegetacion actual, con
predominio de pajonales de Nassella tenuissima y Jarava ichu.

—Se definen niveles paleopedolégicos en funcién de los valores del indice
de alteracion quimica. Se realizan inferencias paleoedafoclimaticas cotejando
este valor con el balance hidrico actual del sitio. En el perfil Arroyo Barranquita
se determinan tres niveles paleoedéaficos similares al superficial actual y dos en
el perfil Pancanta. A su vez, en el perfil Arroyo Barranquita se identificaron
tres niveles de mayor intensidad de pedogénesis y dos en el perfil Pancanta.

—En el perfil representativo de pampa de altura, se dataron por el método
C14 convencional dos niveles paleoedéaficos: Panc3 (-60 cm) de 1270 £50
afios AP y Panch (-90 cm) de 2910 +90 afios AP.

—En general, las condiciones paleocedafoclimaticas en pampa de altura
han sido de mayor intensidad pedogenética, con vegetacién de poaceas mas
tupida que en el piedemonte. En ambos sitios se distinguen niveles cuyas
condiciones pedogenéticas han sido similares a las actuales y otros de mayor
intensidad. Esto queda evidenciado a partir de los valores mayores en CIA y
en el abundante contenido de fitolitos.

—Mediante la nueva propuesta metodolégica de integraciéon de anélisis
texturales, geobioquimico v fitoliticos se logré una mejor aproximacién para
correlacionar y reconstruir la historia de los procesos paleopedolégicos
durante la sedimentacién loéssica en el piedemonte y en la pampa de altura
de la Sierra de San Luis (Argentina).
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Resumen: El transporte atmosférico y el intercambio en la interfase
aire-agua son mecanismos importantes de movilizacién en el ciclo global
del mercurio. Los sedimentos actian como trampas eficientes de Hg v, al
mismo tiempo, como fuentes secundarias, liberandolo a la solucién bajo
condiciones ambientales adecuadas. El objetivo de este trabajo es carac-
terizar las concentraciones de Hg en la cuenca del Rio Suquia, usando
las concentraciones determinadas en sedimentos actuales del lecho del
rio y del fondo de las Lagunas de Mar Chiquita y del Plata (Argentina).
El registro histérico de este elemento se analizé en un testigo de la
Laguna del Plata donde desemboca el rio. La determinacién de Hg total
particulado (HgTp) se realizé6 mediante espectrometria de absorcion até-
mica, obteniéndose valores que variaron entre 2-131 ng.kg™!. Se observé
ademas que la concentracién de Hg total es aproximadamente 7 veces
mayor en la fraccién limosa que en la fraccion arenosa de los sedimentos.
Las mayores concentraciones se encuentran en los rios de las cabeceras de la
cuenca donde se encuentran vetas mineralizadas con sulfuros metalicos, por lo
que es de esperar que estos minerales sean transportados aguas abajo durante
la meteorizacién de las rocas y acumulados en el dique San Roque v en los
rios que nacen de él. En el testigo se observa que las mayores concentraciones
de Hag total particulado se registraron en los periodos de maximos niveles, lo
cual tiene estrecha relacion con el modelo de transporte actual. De acuerdo
con la dinamica hidrolégica actual en periodos mas lluviosos el transporte de
sedimentos es mayor desde las cabeceras de la cuenca. En estas condiciones
el Hg alcanza la laguna probablemente adsorbido en 6xidos de Fe y Mn y se
libera a la solucién como consecuencia de los elevados valores de salinidad del
agua. En periodos de mayor aridez el Hg liberado pudo haberse incorporado
a los sedimentos coprecipitado con carbonatos o adsorbido, mientras que en
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periodos méas hiimedos la mayor actividad biolégica en la laguna favorecié la
asociacion del Hg con la materia organica.

Palabras clave: Contaminacion, Laguna del Plata, Registro sedimen-
tario, extracciones selectivas.

Historical mercury record in the Suquia River basin,
Cérdoba (Argentina)

Abstract: Exchange at the air-water interface and atmospheric mobi-
lization are important features in the global mercury cycle. Sediments
can represent efficient Hg traps and archives of past contamination and
act as secondary sources, releasing Hg again into solution under suitable
environmental conditions. The aim of this work is to characterize mercury
concentrations determined in present riverbed sediments and Laguna del
Plata and Mar Chiquita Lakes bottom sediments (Argentina). The historical
record of this element was performed in the Laguna del Plata sediment
core, where Suquia river mouths. Total particulate mercury (HgTp) was
analyzed by cold vapour atomic absorption spectrometry and the mea-
sures threw values between 2-131 ug/kg. It was observed that total Hg
concentrations are ~7 times higher in the silty fraction of the sediments
than in the sandy one. The higher concentrations are located in the basin
headwater rivers where it is possible to find metallic sulphur in mineralised
veins, therefore it is expected that these minerasl are carried downstream
during rocks weathering and accumulated in the San Roque dam and riv-
ers that start in it. On the sediment core the higher total particulate Hg
concentrations are registered in the periods with maximum lake levels,
which has a close relationship with the actual transport model. According
to the actual hydrological dynamics, in rainy periods, sediment transport
from the basin headwaters is higher. Under these conditions, Hg reaches
the lake probably adsorbed onto Fe and Mn (hydr)oxides, and released
to the solution as a consequence of the high water salinity. In more arid
periods, the released Hg could have been incorporated to the sediments
as co-precipitated with carbonates or adsorbed, while in more humid
periods the higher biological activity in the lake favours Hg association
with organic matter.

Key words: Contamination, Laguna del Plata, Sedimentary record,
Selective extractions.

INTRODUCCION

El mercurio es un contaminante natural de origen volcéanico (Fitzgerald y
Lamborg, 2003) cuyo ciclo puede verse afectado por actividades humanas
tales como la combustién de carbén, industrias y actividades mineras. Estas
alteraciones son responsables de las acumulaciones observadas en sedimen-
tos del Hemisferio Norte que resultan entre tres a cinco veces mayores que
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en tiempos preindustriales (Selin, 2009). El mercurio particulado puede
explicar méas del 90 % del Hg total en sistemas de agua dulce, estuarios o
zonas costeras (Fitzgerald y Mason, 1997; Balcom et al., 2004; Schafer et
al. 2006) donde aparece asociado a las particulas en suspensién. Por ello
los sedimentos de esos sistemas acuaticos constituyen trampas efectivas de
Hg, convirtiéndose a lo largo del tiempo en registros éptimos de antiguas
contaminaciones (Gagnon et al., 1997, Castelle et al., 2007).

En paises como Canadé, Francia, Suiza y China las mayores concentraciones
de Hg se observan a comienzos del siglo XIX debido al crecimiento industrial
y poblacional. Los periodos de altas concentraciones suelen coincidir con
algunos periodos histéricos donde hubo un marcado desarrollo industrial tales
como la “era del oro” de 1860, la Segunda Guerra Mundial (1935-1945),
el desarrollo de actividades mineras no controladas en Francia (1986) y con
algunos accidentes industriales (por ejemplo, Canada, finales de 1960). Estos
acontecimientos fueron responsables de la liberacién y acumulacion en los
sedimentos de grandes concentraciones de este metal.

Desde mediados del siglo XX se han tratado de adoptar medidas tendien-
tes a reducir las cantidades de Hg liberadas al medioambiente, las cuales
incluyeron la implementacién de tecnologias limpias, la mejora en los sis-
temas de tratamiento de aguas residuales y, sobre todo, aplicacion de leyes
ambientales mas estrictas. A pesar de todo esto las concentraciones de Hg
son ain hoy 2 a 3 veces maés elevadas que en tiempos preindustriales en
el Hemisferio Norte (Von Gunten et al., 1997, Johannessen et al., 2005,
Castelle et al., 2007). China es un caso particular, ya que con la Revolucién
Cultural (que comenzd en ese pais en 1970) las concentraciones de Hg en
sedimentos se multiplicaron por 7 hasta alcanzar actualmente concentra-
ciones 16 veces superiores a las registradas durante la época preindustrial
(Liu et al., 2012).

En el Hemisferio Sur, por el contrario, las concentraciones de Hg estan
asociadas a la explotacién minera del oro. En Colombia, Brasil, Bolivia y Pera
se han encontrado altas concentraciones de Hg en sedimentos de rios, lagos,
suelos, peces y cabellos humanos en poblados cercanos a las explotaciones
mineras. En Brasil el auge minero se desarrollé entre 1979-1995, pero
en la actualidad siguen detectandose altos niveles de Hg. Esto se debe a la
removilizacién de sedimentos y cambios en la utilizacién del suelo como, por
ejemplo, conversion de bosques en pastizales (Olivero et al., 2002; Rodrigues
Bastos et al., 2006).

Estudios llevados a cabo en el Rio de la Plata (Argentina) en sedimentos
de costas uruguayas muestran que las concentraciones de Hg y otros metales
pesados estan relacionadas a efluentes municipales, desechos industriales y
una refineria de petrdleo, entre otros. Los valores mas elevados corresponden
a sedimentos mas cercanos a las costas (Muniz et al., 2004).

En Argentina De Marco et al. (2006) realizaron un estudio de las concen-
traciones de Hg total en sedimentos y biota en tres sistemas estuarinos de la
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costa bonaerense entre los afios 1980-2005. De acuerdo con lo observado
por estos investigadores los valores de Hg total disminuyeron significativa-
mente (p <0,001) en los dltimos 25 anos y esta tendencia se atribuye a la
mejora en las précticas industriales de la region.

En la cuenca del Rio Suquia (ubicada en la regién Central de Argentina)
la calidad del agua del rio disminuye desde sus nacientes hasta regiones
proximas a su desembocadura en la laguna del Plata (Pesce y Wunderlin,
2000; Wunderlin et al., 2001; Monferran et al., 2011; Pasquini et al.,
2011) como consecuencia de vertidos urbanos e industriales tratados en
forma inadecuada.

Asimismo, algunos estudios han incluido el anélisis de los sedimentos de
fondo tomados en distintos puntos a lo largo de la cuenca y han observado
también un incremento en las concentraciones de metales aguas abajo (Gaiero
et al., 1997; Merlo et al., 2011). Los niveles de metales en sedimentos no
resultan demasiado elevados cuando se los compara con materiales simila-
res tomados en ciudades del hemisferio Norte donde el nivel de desarrollo
industrial es mucho mayor y mas prolongado en el tiempo.

En este trabajo se analiza la distribucién espacial y temporal (iltimos
80 anos) de las concentraciones de Hg en sedimentos de la cuenca del Rio
Suquia, como asi también las posibles fuentes de aporte de este elemento.
Esta cuenca resulta particularmente interesante debido a que esté sujeta a un
desarrollo industrial incipiente y es altamente sensible a los cambios climaticos
registrados en el Sur de Sudameérica.

MATERIALES Y METODOS

Area de estudio

El rio Suquia es uno de los mayores cursos de agua superficial en la pro-
vincia de Cérdoba. Sus nacientes se encuentran en las Sierras Pampeanas de
Cordoba, donde existen mineralizaciones metaliferas variadas (por ej., Mutti et
al., 2005) y desemboca en la Laguna del Plata (situada en el margen suroeste
de la Laguna Mar Chiquita). En su recorrido, el rio atraviesa de Oeste a Este
la ciudad de Coérdoba, la segunda ciudad méas poblada de Argentina (con
1,3 millones de habitantes) y que cuenta con numerosas industrias de tipo
automotriz, manufacturera, alimenticia, de pinturas, entre otras. El rio cruza
también la depresion loésica de la Llanura Chacopampeana caracterizada
por ser una de las zonas agricolas méas importante del pais.

El area de Mar Chiquita esta compuesta por la Laguna del Plata, la Laguna
Mar Chiquita y los banados del rio Dulce y ha sido declarada sitio Ramsar
por las Naciones Unidas (Bucher et al., 2006; <http;/ramsar.wetlands.org>)
debido a que hospeda muchas especies amenazadas y algunas embleméticas,
asi como también una abundante y diversa fauna de aves playeras. Tres rios
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son los que descargan sus aguas en la laguna: Suquia, Xanaes y Dulce, siendo
este (ltimo el que produce el mayor aporte.

En los primeros 75 afos del siglo XX Mar Chiquita estuvo caracterizada
por periodos de niveles bajos, intercalados con estadios altos, el dltimo de
los cuales se produjo entre los afilos 1999 y 2005 (Leroy et al., 2009). A
partir de ese momento los niveles comenzaron a ser decrecientes hasta la
actualidad. Los niveles bajos y altos estan definidos como inferiores o supe-
riores al nivel medio de la laguna (66,5 m.s.n.m.) los cuales son sincrénicos
con la disminucién o el aumento de las precipitaciones medias regionales
(Piovano et al., 2002). Como consecuencia de las fluctuaciones en los
niveles de la laguna se produjeron variaciones en los niveles de salinidad
desde valores maximos de 360 g.L! registrado en 1911 (Frank, 1915) o
270 g.L! registrado en 1970 (Martinez, 1991) a un valor minimo de 35
g.L! registrado en 1989 (Martinez et al., 1994). Incluso en los periodos de
extrema sequia la laguna nunca estuvo seca gracias a la recarga proveniente
de aguas subterraneas (Piovano et al., 2002, 2004 a,b) pero si tuvo una
desconexion de la Laguna del Plata alrededor del afio 1970 (Reati et al.,
1997). Esta desconexion se vio reflejada en una alteracién en la tasa de
sedimentacién de la laguna del Plata debido a que la misma disminuye en
periodos de alto nivel, cuando una parte de los sedimentos puede alcanzar
el cuerpo de agua principal y aumenta en periodos de bajo nivel cuando
los sedimentos aportados por el rio Suquia quedan retenidos totalmente
en la Laguna del Plata.

El clima en el drea de estudio es tipicamente continental, semihtimedo a
semiérido, donde el 80 % de las precipitaciones se concentran entre Octu-
bre y Marzo (Pasquini et al., 2011) coincidiendo con el verano austral. Las
maéximas descargas del rio Suquia se registran también durante este periodo.
La temperatura media anual es de 16 °C con méximas de 40 °C en verano
y minimas de O °C en invierno.

Muestreo y preparacion de las muestras

Con el fin de analizar la distribucién espacial de las concentraciones de
Hg en los sedimentos de cauce de los rios de la cuenca del Rio Suquia se
seleccionaron un total de 16 estaciones de muestreo, cuya ubicaciéon se
muestra en la Fig. 1.

Ademas de muestras de sedimentos, en cada estacién se tomaron mues-
tras de agua. En un sector préximo a la desembocadura del rio Suquia en
la laguna del Plata se extrajo un testigo de 1,2 m de longitud (LP11-1- 30°
51'43.3” S, 62° 40’ 47.4” W) con un muestreador manual Eijkelkamp.

Las muestras de sedimento de cauce se almacenaron en bolsas plasticas
hasta el posterior tratamiento en el laboratorio. Los testigos se conserva-
ron cerrados en camara fria a 4 °C hasta su traslado al laboratorio EPOC
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(Environnements et Paléoenvironnements Océaniques et Continentaux)
de la Université de Bordeaux 1 (Francia).

Una vez en el laboratorio se abri6 el testigo cortandolo longitudinalmente
a fin de realizar la descripcion sedimentolégica correspondiente y tomar las
muestras necesarias para los posteriores analisis quimicos y mineralégicos.
Previo a la toma de muestras se tomaron radiografias utilizando un equipo
de rayos X acoplado a un amplificador de energia de alto brillo y una camara
con dispositivos de carga acoplada que permite obtener una imagen SCOPIX
de alta resolucién de 256 niveles de grises.

La toma de muestras para anélisis quimicos y mineralégicos se realizo
con una resolucion de 0,5 cm. Las muestras de sedimentos de rio fueron de
secadas a estufa a 50 °C y tamizadas a fin de separar las fracciones granulo-
métricas correspondientes a particulas menores a 3 mm (fraccién arenosa)
y 62 um (fraccién limosa) respectivamente.

Tanto las muestras de sedimentos de fondo como las extraidas desde el
testigo fueron molidas en mortero de agata previo a la realizacion de las
determinaciones.

30°10' 30°10

Rio Dulce

64°45'
62°00

Laguna
Mar Chiquita

N Distribucion de las

RDOBA concentraciones de Hg
R r (\“@‘ e 0-30pngkg
w Iv Planta de 0 20 30Km @ 31-60pgkg z
ET- Bajo Grande @ > 61 pgkg ?c\
o c
31°40' 31°40"

Figura 1. Area de estudio v localizacién de los puntos de muestreo.
El didmetro de los circulos es proporcional a la concentracién de Hg en la fraccién limosa
de los sedimentos de cauce.
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Determinaciones analiticas en testigos y sedimentos de fondo

La concentracién total de mercurio (Hg total particulado) fue determinada
en alicuotas de 70-100 mg de sedimento seco por espectrometria de absorcion
con vapor frio (vapor de O,) previa incineracién y amalgamacién, utilizando
un analizador directo de mercurio (Direct Mercury Analyzer — DMA 80,
MILESTONE). Con este método se analizaron las muestras de sedimentos de
lecho del rio Suquia y sus tributarios, los sedimentos de fondo de las Lagunas
del Plata y Mar Chiquita y los sedimentos del testigo LP. En los sedimentos
de fondo las medidas de Hg se realizaron tanto en la fraccién arenosa
como limosa.

La calidad analitica de los resultados se verifico sistematicamente con
sedimentos de referencia certificados internacionalmente (LKSD-4, IAEA
433, 1646a). Las lecturas de los patrones de referencia se realizaron
cada cinco muestras y las concentraciones medidas fueron expresadas
en pg.kg! de peso seco.

Ademas del analisis de Hg en el testigo se hicieron determinaciones
continuas de fluorescencia de RX, midiéndose las concentraciones de Al,
Si, S, Cl, K, Ca, Ti, Mn, Fe, Sry Zr. Las determinaciones fueron realizadas
con un scanner Avaatech XRF sobre una de las mitades del testigo con una
resolucion de 1 mm. Las medidas se realizaron usando un voltaje de 58 kV
y una corriente de 10 mA. Los valores obtenidos mediante este método se
normalizaron a la concentracién de Al a fin de corregir las variaciones relativas
producidas por los componentes litogénicos de los sedimentos (Léwemark
et al., 2011, Liang et al., 2012) y por factores sedimentarios adicionales
que influencian las mediciones de XRF (Boning et al., 2007, Tjallingii et al.,
2007; Weltje y Tjallingi, 2008).

Determinaciones isotépicas

A fin de determinar la edad de los niveles reconocidos en el testigo se
midieron las actividades de ?1°Pb, 232Th, ??°Ra y 1¥’Cs usando un detector
y de bajo fondo y alta eficiencia (CANBERRA; Schmidt et al., 2009). La
calibracién del detector y se realizo utilizando materiales certificados de refe-
rencia (IAEA-RGU-1; IAEA-RGTh; SOIL-6). Las actividades se expresaron
en mBq.g!y los errores estan basados en conteos estadisticos de 1 SD. El
exceso de 2%Pb (2%Pb ) se calculé sustrayendo la actividad soportada por
su isétopo padre, ??°Ra, de la actividad total del ?'°Pb en el sedimento. Los
errores en ?'%Pb__ fueron calculados por propagacién de los errores en el par
correspondiente (?1°Pb y ??°Ra).

Extracciones selectivas

Las extracciones selectivas se utilizan para determinar la asociacion de
elementos traza con diferentes fases mineralégicas u organicas presentes en
suelos y sedimentos (por ej., Tessier et al., 1979, Audry et al., 2005). A fin
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de determinar las fases portadoras de Hg en el testigo estudiado se realizaron
extracciones selectivas de tres pasos, tal como se describe en Castelle et al.,
(2007). Los esquemas de extracciones paralelas similares al utilizado en este
trabajo evitan limitaciones tales como (i) la transferencia de metales de una fase
a la otra (Bemond, 1992); (ii) multiples riesgos de contaminacién de muestras
por los sucesivos reactivos usados (Quevauviller, 1998); (iii) posibles cambios
en la especiacion elemental durante las sucesivas extracciones; y (iv) cambios
o pérdidas de especies elementales durante el lavado del residuo (Rosenberg
y Ariese, 2001). Ademas este método no muestra riesgos en la pérdida de
muestras por lo que un error producido durante una de las extracciones no
compromete a la secuencia entera (Tack et al., 1996).

Todas las soluciones utilizadas en los ensayos y determinaciones analiticas
se prepararon a partir de reactivos de Grado Analitico y agua Milli-Q®. Todo
el material de laboratorio en contacto con las muestras fue lavado previamente
con HCI 10 % durante 3 dias, enjuagado con agua Milli-Q® y secado bajo
campana con flujo laminar.

El proceso de extraccién selectiva comprendio las siguientes etapas:

— Extraccién con ascorbato (Hg asociado a la fraccion reducible)

Este procedimiento permite extraer los elementos traza asociados con
6xidos de Mn vy la fraccion mas reactiva de los 6xidos de Fe (por ej., 6xidos
amorfos; Kostka y Luther, 1994; Audry et al., 2006). La metodologia consiste
en suspender 200 mg de sedimento seco en 12,5 mL de solucién 0,11M
de ascorbato (5:5:2 citrato de sodio/bicarbonato de sodio/mezcla de acido
ascorbico; J.T. Baker). Se agita durante 24 h vy luego se separa el residuo
sélido mediante centrifugacion. El residuo se enjuaga con agua Milli-Q®, se
seca a 50 °C y se muele en mortero de agata. El Hg contenido en el residuo
(la fraccién no extraida por el ascorbato) se analiza utilizando la metodologia
descrita en el apartado correspondiente. La fraccion correspondiente al Hg
reducible corresponde a la diferencia entre la concentracion de Hg total
particulado y el Hg determinado en el residuo.

— Extraccién con H,0O,(Hg asociado a la fraccién oxidable)

El lavado de los sedimentos con H,O, permite extraer los metales aso-
ciados con la materia organica y sulfuros minerales (Tessier et al., 1979). El
método modificado por Ma y Uren (1995) v Audry et al. (2006) consiste
en suspender 250 mg de sedimento seco en 8 mL de una solucién de H,O,
al 30 % cuyo pH se fija en 5 mediante el agregado de HNO,. La suspen-
sién resultante se calienta a 85 °C durante 5 h. Al cabo de 3 h se agregan
3 mL de H,0, 30 % y 5 mL de acetato de amonio 5M mientras continta
calentandose. Cumplidas las 5 h, la suspension se agita nuevamente durante
30 min y se centrifuga. El resido sélido se lava con agua Milli-Q®, se seca y

se muele en mortero de agata. La concentracién de Hg se determina en el
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residuo utilizando la metodologia descrita en el apartado correspondiente. La
fraccién de Hg asociada a la materia organica y sulfuros se calcula restando a
la concentracién de HgTP la concentracion de Hg determinada en el residuo
resultante de esta extraccion (Sahuquillo et al., 2003; Castelle et al., 2007).

— Extraccién con HCI (Hg asociado a la fraccion soluble en dcido)

La fraccion soluble en acido fue disefiada empiricamente para extraer
la mayor parte de los metales traza potencialmente biodisponibles (Bryan y
Langston, 1992; Langston et al., 1999) y comprende a los metales asociados
con 6xidos de Mn y Fe amorfos v cristalinos, carbonatos v silicatos de Al
hidratados (Huerta-Diaz y Morse 1990, 1992). Esta fraccién no incluye los
productos de la oxidacién de monosulfuros como goethita y hematita (Raiswell
et al., 1994). Para esta extraccion se suspenden 200 mg de sedimento seco
en 12,5 mL de HCI 1Ny se agita durante 24 h. El residuo sélido se separa
por centrifugacion, se lava con agua Milli-Q®, se seca a 50°C y se muele
en mortero de agata. La concentraciéon de Hg se determina en el residuo
utilizando la metodologia descrita en el apartado correspondiente. La con-
centracion de Hg asociada a la fraccién soluble se calcula como la diferencia
entre la concentracién de HgTP vy la concentracion de Hg determinada en el
residuo resultante de esta extraccion (HgHCI; Castelle et al., 2007).

RESULTADOS

Distribucién espacial y granulométrica del Hg en sedimentos de fondo
actuales y el agua

En la fraccion limosa de los sedimentos de cauce los valores de Hg total
varian entre 18 y 180 pg Hg.kg! mientras que en la fraccion mas gruesa,
los valores estan comprendidos entre 2 y 26 ug Hg.kg!. La muestra de
sedimento de fondo de la Laguna del Plata presenta un valor medio de 38
ng Hg.kg! mientras que en la Laguna Mar Chiquita la concentracién de Hg
determinada es inferior a 19 pg Hg.kg™.

Analizando la distribucién espacial de los contenidos de Hg total en los
sedimentos se observa que las mayores concentraciones se encuentran
en sedimentos ubicados en las cabeceras de la cuenca. Esta tendencia se
mantiene en las dos fracciones granulométricas analizadas (Fig. 1) Ade-
mas, las concentraciones de Hg total en la fracciéon mas fina son unas siete
veces mayores que las determinadas en la fraccién total. Comparando los
sedimentos de fondo de las lagunas del Plata y Mar Chiquita se observa
que las concentraciones de Hg en la primera son dos veces mayores que
las determinadas en la segunda.
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Perfiles de Hg en el testigo de la Laguna del Plata

DESCRIPCION SEDIMENTOLOGICA Y GEOQUIMICA DEL TESTIGO

El testigo de la Laguna del Plata (LP) se caracteriza por la alternancia
de laminaciones en tonos grises claros y oscuros (Fig. 2.a y b). Los
mayores valores de porosidad (75 % - Fig. 2.c) se determinaron cerca
de la superficie del testigo, mientras que los mas bajos (~40%) fueron
registrados en la porcién inferior. Los valores de Carbono Orgéanico (C,,9)
varian entre 0,5y 2,8 %. Las mayores concentraciones se encuentran en
los primeros 15 cm del testigo y entre los -40 y -60 cm de profundidad.
En el resto del testigo los valores permanecen mas o menos constantes
entre 0,6 v 0,9 %.
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Figura 2. Propiedades del testigo sedimentario LP; a) radiografia SCOPIX, b) foto-
grafia, c) porosidad expresada en porcentaje, d) concentracién del Carbono
orgéanico expresado en porcentaje, e) perfil de Ca obtenido por medio del
analisis XRF, las mediciones estan dadas en cps (conteos por segundo), f)
Variacién del nivel de la Laguna Mar Chiquita.
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La linea sélida corresponde a valores medidos mientras, que la linea pun-
teada corresponde a valores reconstruidos (Piovano et al., 2006).

Las concentraciones de Ti, Fe, S, Zr, K, Si, Sr y Ca normalizadas a Al
muestran perfiles similares en todos los casos. El pico mas importante de
todos estos elementos se observa entre los -47 y -50 cm de profundidad.

Perfil de Hg Particulado Total

Las concentraciones de Hg total particulado (HgT,) medidas en interva-
los de 0,5 cm a lo largo del testigo de la Laguna del Plata varian entre 13
y 131 pg Hg.kg! (Fig. 3.a). Desde la superficie hasta aproximadamente
los -74 cm de profundidad; las concentraciones de Hg total son variables,
mostrando picos significativos de 73,6, 131,0 y 89,0 pg Hg.kg! respecti-
vamente. Entre los -4 a 5-75 cm de profundidad los valores de HgT,, son
similares a los determinados en la parte superficial del testigo (40-60 pg
Hg.kg!), mientras que en la parte méas profunda del testigo (entre -75 a
-120 cm) se midieron las concentraciones mas bajas y constantes (~17 +
1,6 pg Hg.kg?).
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Figura 3. Concentraciones de mercurio en el testigo LP; a) concentraciones de
Hg total, Hg asociado a la fraccién oxidable (Hg H,O,) y Hg asociado a
la fraccién soluble en acido (Hg HCI), b) relacién entre Hg asociado a la
fraccion soluble en acido y Hg total, ¢) relacién entre Hg asociado a la
fraccién oxidable y Hg total, d) concentraciones de Fe extraidos junto con
el Hg,,, (linea sélida) y Hg asc (linea de puntos), e) concentraciones de
Mn extraidos junto con el Hg,, (linea sélida) y Hg asc (linea de puntos).
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Dataciones radimétricas del testigo

El 2%Pb (T, , = 22,3 afios) es un radionucleido natural que es liberado
continuamente a la atmésfera por decaimiento radiactivo (Saari et al., 2010)
y se combina rapida y fuertemente a la materia orgénica. Este 2!°Pb es deno-
minado ?1°Pb en exceso (?!°Pbxs) para diferenciarlo del isétopo que se origina
dentro de las particulas por el decaimiento de su is6topo padre, el 2°Ra. A
diferencia del *'°Pb, el *’Cs (T, , = 30 afios) es un radionucleido artificial:
su aparicion en el medio ambiente es principalmente el resultado del polvillo
radiactivo de los ensayos de armas nucleares realizados en los afos sesenta,
y al accidente en Chernobyl de 1986 (UNSECAR, 2000). En la actualidad,
los flujos atmosféricos de 3’Cs son casi insignificantes (Quintana, 2011). El
232Th existe de forma natural y debido a que posee una larga vida media se
lo considera generalmente asociado a la fraccion detritica (van der Klooster
et al., 2011). Por lo tanto, los cambios en sus actividades pueden indicar
diferentes proporciones o fuentes litoldgicas.

El uso de ?1%Pb ha sido ampliamente utilizado para calcular periodos cor-
tos (afios a décadas) de tasas de sedimentacién en ambientes continentales
y oceanicos desde hace cuarenta afios (Appleby, 2001). La edad se calcula
utilizando el exceso de ?1°Pb (?1°Pbxs). Una vez incorporado al sedimento, el
210Pb decae con el tiempo en la columna sedimentaria, segiin la ecuacion (1):

210 Pbxs{z} — Elﬂpbxmm}e—/. t (1)

En donde #°Pb_, v ?'Pb_ representan el exceso de *'°Pb en la inter-
face sedimento-agua o en la base de la capa mezclada a una profundidad z,
A es la constante de decaimiento de ?'°Pb (0,0311 afio?) y t es la edad en
anos. Se han desarrollado varios modelos para calcular la edad o la tasa de
acumulacién: CIC: Concentracion Inicial Constante; CRS: (Constant Rate of
Supply) Flujo Constante; CFCS: Flujo Constante-Sedimentacién Constante
(Sanchez-Cabeza y Ruiz-Fernandez, 2012, entre otros). El modelo CIC en el
cual los sedimentos tienen una concentracion de ?'°Pb constante sin tener en
cuenta las tasas de sedimentacién (Appleby, 2001) se descarté rapidamente
debido a que la Laguna del Plata ha sufrido conexiones y desconexiones de
la Laguna Mar Chiquita alternantes, influenciando la cantidad y la naturaleza
del material sedimentado (Piovano et al., 2002). Por esto se eligié el modelo
CFCS para calcular las tasas de sedimentacién y la edad para la Laguna del
Plata teniendo en cuenta dos suposiciones: La deposicion de ?1°Pb atmosférico
es constante al igual que la tasa de masa acumulada (MAR) que se expresa
en g.cm? aly puede ser calculada mediante la ecuacion (2)

op bm:z} — l0p bxs([!'} e ~Mn AR (2)
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Donde m (z) es la masa seca acumulada por de area (g.cm?) a la profun-
didad z.

Para compensar el efecto de cambios en la composicion del sedimento,
las actividades de #'°Pb__ se normalizaron utilizando las concentraciones de
232Th, medidas simultdneamente para limitar errores. La MAR se calcul6 de la
regresién exponencial de 2'°Pb" _graficada con respecto a la masa acumulada
(Fig. 4.a). El promedio de la tasa de masa acumulada es 1 g.cm? afio!. El
tiempo de deposicidn (en anos) se calcul6 dividiendo la masa seca acumulada
por unidad de area por la tasa de la masa acumulada, permitiendo determinar
las tasas de sedimentacion (Fig. 4.b). El afio de deposicion esperado para
cada capa de sedimento se estimé considerando el afio de muestreo (2011)
y la interfase agua-sedimento como la capa superficial de referencia para
establecer la cronologia.

Robins y Eddington (1975) mostraron que es necesario confirmar la pre-
cision del modelo basado en 2'°Pb usando un marcador cronoestratigrafico
independiente tal como el de ¥Cs. El pico de ¥’Cs que se observa en el
testigo LP corresponde al afio 1966 (Fig. 4.c), que se correlaciona con el
polvillo atmosférico anual de *’Cs registrado en Buenos Aires desde 1960
(Quintana, 2011). En general, el registro de '3’Cs se correlaciona con la
validacién cronoldgica derivada del 21°Pb.
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Figura 4. Perfil de datacién. A) Tasa de masa acumulada. B) Tiempo de deposicion
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Extracciones selectivas

Los perfiles de Hg asociados a las distintas fracciones analizadas mediante
ensayos de extracciones selectivas se muestran en la Fig. 3.a. La concen-
traciéon de Hg asociado a la fraccion reductible es despreciable en tanto que
las fracciones de Hg soluble en acido y oxidable explican en gran medida los
valores de Hg Total particulado medido en los sedimentos.

Cuando se compara la relacién entre las fracciones de Hg soluble v total
(Hg,,/Hg, — Fig. 3.b) pueden observarse a lo largo del testigo dos com-
portamientos distintos: 1) desde la superficie hasta los -80 cm la fraccién
soluble explica en promedio del 22 % del Hg PT; 2) a partir de los -80 cm
hasta el final del testigo esta fraccion explica en promedio 65 % del Hg PT.
Este comportamiento sugiere que por debajo de los 80 cm de profundidad
la dindmica del Hg estuvo dominada por procesos de adsorcién sobre las
superficies de 6xidos de Fe y Mn y de minerales de las arcillas. Esto explica,
ademas, los altos niveles de Fe y Mn extraidos junto con el Hg ,,,yHg__en
la base del testigo (Fig. 3.d). De acuerdo con el perfil hidrolégico de la laguna
(Fig. 2.f) ese momento correspondié a un periodo de niveles bajos en los
cuales el predominio valores de pH mas alcalinos del agua favorecieron la
adsorcién sobre patinas de (hidr)éxidos de Fe y Mn de los complejos que el
Hg (1) suele formar con iones CI'y OH en las aguas naturales. Numerosos
trabajos sefialan la mayor afinidad de los complejos de Hg por las superficies
de los 6xidos de Fe a valores de pH alcalinos (por ej., Reed et al., 2000;
Tiffreau et al., 1995; Schuster, 1991).

Larelacién Hg,,,,/Hg, , de la Fig. 3.c muestra una importante asociacién
de Hg con la fraccién oxidable (materia organica + sulfuros) por debajo de los
-40 cm, aunque no llega a ser tan importante como la fraccién del Hg soluble,
sobre todo por debajo de los -80 cm de profundidad. Por el contrario, por
encima de este nivel la relacién Hg,, ,,/Hg, , es significativamente mayor que
la relacién Hg,,,/Hg,, Esto sugiere que en la porcién mas superficial del
testigo hay una mayor afinidad del Hg por la materia organica. Esta tendencia
estd ademas en consonancia con la variacioén en el nivel de la laguna, dado
que las mayores concentraciones del Hg asociado con la materia organica y
sulfuros secundarios se registran durante el periodo de niveles mas altos de
la laguna (a partir de 1970).

El perfil de Hg total muestra bajas concentraciones de este metal desde
los -74 c¢cm hasta la base del testigo. Hacia la superficie se observa un creci-
miento significativo en las concentraciones que podria estar relacionado al
aumento del nivel de la laguna registrado a partir de 1972 y al aumento de
las precipitaciones regionales.
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DISCUSION

Fuentes vy distribucion de Hg en sedimentos actuales de la cuenca del
Rio Suquia

Los niveles de Hg medidos en sedimentos actuales y pasados acumulados
en la cuenca del Rio Suquia son unas 200 veces inferiores a los determina-

dos en sedimentos tomados en areas fuertemente contaminadas de Francia
(Castelle et al., 2007, Larrose et al., 2010) o China (Streets et al., 2005).

La presencia de concentraciones de Hg total mayores en el sector NO de
la cuenca (Fig. 1), sugiere que la fuente de este metal en sedimentos actua-
les estaria fuertemente relacionada con la mineralizacion de sulfuros que se
encuentra en las zonas serranas (Mutti et al., 2005). Se infiere ademas que
el aporte antrépico en el resto de la cuenca es despreciable dado que los
niveles de Hg se mantienen més o menos constantes hasta la desembocadura
del rio en la Laguna del Plata.

Registro historico de Hg en la cuenca del Rio Suquia

Las variaciones en los niveles de Hg observadas en el testigo de la Laguna
del Plata parecieran responder a cambios los hidrolégicos registrados en el
sistema en los tltimos 80 afios mas que a eventos de contaminacién pun-
tuales. Los sedimentos acumulados en la laguna antes de 1970 presentan
concentraciones de Hg marcadamente constantes en consonancia con el
predominio de condiciones de mayor aridez en la regién y, consecuentemente
con niveles bajos de la laguna. Bajo estas condiciones aproximadamente el 79 %
del Hg total se encuentra principalmente adsorbido sobre arcillas y patinas de
(hidr)6xidos de Fe y Mn y/o coprecipitado con carbonatos, mientras que el
resto se encuentra asociado con la materia organica y sulfuros secundarios.

En la parte superior del testigo, que corresponde a sedimentos acumulados
después de 1970, las concentraciones de Hg total particulado aumentan en
relacién con los niveles mas antiguos. Esta situacién coincide con el inicio
de un periodo mas himedo en la regién que se tradujo en un aumento en
los niveles de las lagunas estudiadas. En esta porcién del testigo el Hg se
encuentra principalmente asociado con la materia orgénica de los sedimen-
tos vy, en menor medida, como especies adsorbidas en arcillas y patinas de
(hidr)6xidos de Fe y Mn.

En el perfil de Hg total que se muestra en la Fig. 3.a se observa un pico
de 131 pg Hg.kg! asociado a sedimentos acumulados aproximadamente
entre los anos 1985-1992. Estos niveles de Hg no pueden ser totalmente
asignados al Hg asociado con la materia organica ni con la fraccién soluble,
lo cual sugiere que existe alguna otra fase portadora de este elemento que no
puede determinarse mediante los métodos de extraccidén selectiva utilizados.
Entre las diferentes fuentes de Hg descritas en sistemas naturales se menciona
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el aporte desde emisiones volcéanicas (por ej., Fitzgerald y Lamborg, 2005;
Selin, 2009). Debido a la proximidad del sistema volcéanico andino y a su cono-
cida influencia sobre el area de estudio (por ej., Gaiero et al., 2007; Osores
et al., 2011) es posible pensar que los niveles méas importantes registrados
en el testigo puedan ser consecuencia de aportes por erupciones volcanicas
producidas en los dltimos 100 afios. El registro de estas erupciones indica
que la mas cercana al momento en que se registré el pico fue la erupcion del
volcan Hudson. Este volcan (ubicado a los 45° 54S y 72° 58’ O) hizo erupcion
en Agosto de 1991 en dos fases (Wilson et al., 2011). Esta explosion fue
una de las méas grandes del siglo XX produciendo 4,3 km? de material. Las
cenizas de la primera explosién se movieron principalmente con direccién
NNE a NE (Kratzmann et al., 2008 y 2010) y podrian haber llegado hasta
la Laguna del Plata. Lamentablemente no es posible definir claramente los
limites de la pluma debido a su bajo contenido de cenizas (Constantine et
al., 2000). Si efectivamente la pluma de cenizas alcanzé el area de estudio,
entonces el Hg asociado a estas particulas podria haberse depositado en
forma de precipitaciéon seca o himeda, aumentando la sefal y explicando
parte del gran pico de Hg medido en los sedimentos de la Laguna del Plata
que se acumularon a comienzos de los noventa entre los -37,2 y -30,2 cm.

CONCLUSIONES

Los niveles de Hg medidos en sedimentos actuales y pasados acumulados
en la cuenca del Rio Suquia son bajos en relacién con niveles medidos en otras
regiones del mundo altamente industrializadas. La distribucién espacial de
las concentraciones de Hg determinadas en los sedimentos de lecho del Rio
Suquia y sus tributarios revela que las mayores concentraciones se encuen-
tran en los rios de las cabeceras. La presencia de vetas mineralizadas con
sulfuros metalicos a lo largo de las Sierras de Cérdoba ha sido ampliamente
documentada por lo que es de esperar que estos minerales sean transportados
aguas abajo durante la meteorizacién de las rocas y acumulados en el dique
San Roque y en los rios que nacen de él. Aguas abajo del dique, las con-
centraciones del Hg en los sedimentos del lecho permanecen méas o menos
constantes (alrededor de 27 pg Hg.kg?), incluso tras atravesar la ciudad de
Cérdoba, lo cual sugiere que no existe un aporte antropico significativo de
este elemento en todo el resto de la cuenca.

Las importantes variaciones en los niveles de Hg observadas en el testigo
extraido de la laguna del Plata parecieran responder a cambios los hidrolé-
gicos registrados en el sistema en los tltimos 100 afos mas que a eventos
de contaminacién puntuales.

Correlacionando los niveles de Hg total particulado con los niveles de la
laguna se observa que las mayores concentraciones del metal se registraron
en los periodos de maximos niveles, lo cual tiene estrecha relacién con el
modelo de transporte actual. De acuerdo con la dindmica hidrolégica actual,
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en periodos més lluviosos, el transporte de sedimentos desde las cabeceras
de la cuenca es mayor. En estas condiciones el Hg alcanza la laguna pro-
bablemente adsorbido en 6xidos de Fe y Mn, y se libera a la solucién como
consecuencia de los elevados valores de salinidad del agua. En periodos de
mayor aridez, el Hg liberado pudo haberse incorporado a los sedimentos
coprecipitado con carbonatos o adsorbido, mientras que en periodos mas
himedos la mayor actividad biolégica en la laguna favorecié la asociacion
del Hg con la materia organica.

Si bien la asociacién del Hg con oxo(hidr)éxidos de Fe y Mn y materia
organica puede explicar en gran medida la distribucién de este elemento a
lo largo del testigo, existe un pico de 131 pg Hg.kg! asociado a sedimentos
acumulados aproximadamente entre los afios 1985-1992 que no puede
ser explicado totalmente por estas fases. La erupcién del volcan Hudson en
esas fechas sugiere que ese pico de Hg podria deberse al aporte de cenizas
volcanicas originadas en esa erupcién y cuya pluma podria haber alcanzado
el area de la laguna.
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EFECTO DE LA PRESENCIA DE UN SURFACTANTE CATIONICO
DE AMPLIO USO EN LA RETENCION DEL HERBICIDA PARAQUAT
Y DE Cd(Il) POR LA SUPERFICIE DE ARCILLAS
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Resumen: Plaguicidas, metales pesados y surfactantes cohabitan los mis-
mos medios naturales; su movilidad en el ambiente y, por ende, la posibilidad
de contaminar aguas naturales esta intimamente relacionada con procesos de
adsorcién-desorcién sobre la superficie de minerales constituyentes del suelo.
Poco se conoce acerca de cémo influye su presencia simultanea frente a una
superficie. El objetivo de este trabajo es presentar un estudio de la influencia
del surfactante catiénico cloruro de bencildimetildodecilamonio (BAC*) sobre
la adsorcion del plaguicida paraquat (PQ?*; dicloruro de 1,1°-dimetil-4,4"-
bipiridinio) y de Cd(Il) sobre Na-Montmorillonita. Las isotermas de adsorcién
de BAC*, PQ%* y mezclas de ambos en Na-Montmorillonita v las medidas de
movilidades electroforéticas indican que en el intervalo de concentraciones
estudiadas las interacciones en la adsorcion del plaguicida PQ?* y del surfactante
BAC+ sobre la arcilla presentan una importante componente electrostatica.
Se puede concluir también que el plaguicida y el surfactante compiten por los
sitios superficiales por un mecanismo de intercambio catiénico. Las isotermas
de adsorcion de BAC*, Cd(ll) y mezclas de ambos en Na-montmorillonita
muestran que el surfactante posee mayor afinidad por la superficie que el
ion Cd?*. En este sistema otras interacciones estan presentes ademas de las
electrostaticas. Para las mezclas BAC*/PQ? y BAC*/Cd(ll) se observé que
la presencia del surfactante disminuye la adsorcion del plaguicida y de Cd(Il)
sobre Na-montmorillonita. Esto indica que en medios naturales la presencia
de este tipo de surfactantes puede modificar el comportamiento de paraquat
y Cd(Il) frente a una superficie. Si la superficie posee mayoritariamente carga
negativa la presencia de BAC* puede favorecer el retorno del plaguicida y del
cation Cd?* a la solucién del suelo v aumentar asi su movilidad.

Palabras clave: Adsorcion competitiva, plaguicida, metal pesado, surfactante.

The effect of a cationic surfactant of widespread use on the adsorption
of the herbicide paraquat and Cd(Il) at the surface of clays

Abstract: Pesticides, heavy metals, and surfactants can be found
together in the environment. The environmental fate of this kind of
pollutants depends on adsorption-desorption processes on different
components of the soil solid phase, such as clays and other minerals.
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Reports about the behaviour of different contaminants when they
are adsorbed together and compete for the same adsorption sites are
scarce. The aim of this chapter is to present a study of the effects of
the cationic surfactant benzyldimethyldodecylammonium chloride (BAC*)
on the adsorption behaviour of the herbicide paraquat (PQ?; 1,1'-dimethyl-
4,4'-bipyridinium dichloride) and Cd(Il) species on Na-montmorillonite.
Adsorption isotherms of BAC*, PQ?*, mixtures BAC*/ PQ?* and electropho-
retic mobility measurements indicate that the interaction of both substances
with the montmorillonite surface has an important electrostatic component.
It can be concluded that the pesticide and the surfactant compete for the
same surface sites by a cation exchange mechanism. Adsorption isotherms
of BAC+, Cd(Il) and mixtures BAC* Cd(Il) indicate that the surfactant has
higher affinity for the montmorillonite surface than Cd(Il). In this system
other interaction besides electrostatic interaction are involved. In both cases,
the presence of surfactant decreases the pesticide and metal ion adsorption
on montmorillonite. This implies that in clayed-soils surfactants can be
responsible of increasing the environmental mobility of these pollutants.

Key words: competitive adsorption, plaguicide, heavy metals,
surfactant.

INTRODUCCION

La presencia de contaminantes en cuerpos de aguas subterraneos y super-
ficiales, como también su acumulacién en animales y plantas, es un tema que
preocupa desde el punto de vista ecolégico, ambiental, etc.

Las fuentes de contaminacién de aguas subterraneas y cuerpos de agua
natural pueden ser de lo mas variadas. Dentro de la gran variedad de sustan-
cias que la actividad humana hace ingresar al ambiente se encuentran: a) los
plaguicidas, que ingresan mayoritariamente por la actividad agricola (Bedmar,
2011; Ferraro y Rositano, 2011); b) los surfactantes, provenientes del amplio
uso como agentes de limpieza y desinfectantes (Van de Voorde et al., 2012),
como coadyuvantes en las formulaciones comerciales de los plaguicidas e
incluso como disipantes en derrames de petréleo (Salehian et al., 2012); y
c) los metales pesados que, en su origen antropogénico, pueden provenir
de los efluentes de refinerias de petrdleo, de curtiembres o de industrias que
manufacturan baterias, papel, fertilizantes, etc. (Fuy Wang, 2011).

Contaminantes organicos e inorganicos pueden compartir el mismo sistema
ambiental. Asi, Feng et al. (1998) y Li et al. (2010) detectaron la presencia
de ciertos surfactantes catiénicos y metales pesados en la cuenca inferior del
rio Hudson (USA). En Argentina, Merlo et al. (2011) determinaron en el rio
Suquia (Provincia de Cérdoba) la presencia de metales pesados como Zn,
Pb, Ni, Cd, etc., junto con una gran cantidad de contaminantes organicos.
Aunque muchos de estos contaminantes no han podido ser identificados, los
grupos funcionales detectados pueden pertenecer tanto a pesticidas, como
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a surfactantes, compuestos organicos volatiles, hidrocarburos aromaticos
policiclicos, etc. También se ha informado en la literatura la presencia en
nuestro pais de plaguicidas organofosforados, organoclorados y piretroides
en diferentes cuerpos de agua (Marino v Ronco, 2005; Loewy et al., 2011,
Gonzélez et al., 2012) y se han encontrado metales tales como Cd, Zn y
Pb en concentraciones mayores a las permitidas en diferentes suelos de la
provincia de Cérdoba destinados a la agricultura (Salazar et al., 2012).

Queda de manifiesto que las diferentes actividades humanas hacen que
en cuerpos de agua, suelos y sedimentos coexistan diferente tipo de sustan-
cias quimicas de origen antropogénico, tales como pesticidas, surfactantes
y metales pesados. La contribuciéon de estas sustancias al deterioro de las
aguas puede deberse a su toxicidad intrinseca o porque pueden favorecer la
movilidad de otra especie contaminante en el ambiente.

Un contaminante (tanto organico como inorganico) presente en el ambiente
puede encontrarse en varios estados: Disuelto en el agua o unido al material
particulado de un suelo o sedimento (ya sea adsorbido sobre la superficie
de los minerales); o unido a la materia orgénica. Las arcillas y los 6xidos de
aluminio, hierro y manganeso juegan un rol extremadamente importante en
este sentido (Sparks, 2003). Los equilibrios de adsorcién-desorciéon de los
contaminantes sobre la superficie de estos minerales constituyen uno de los
procesos basicos que gobierna su movilidad en el ambiente, ya que determinan
su retencion, su liberacién y su migracion. Si bien se conoce bastante sobre
estos procesos aiin no se posee suficiente informacién acerca de como influye
la presencia simultanea de surfactantes, plaguicidas y metales pesados en los
mecanismos responsables de su movilidad en el ambiente. En particular, los
estudios de adsorcién de este tipo de contaminantes orgéanicos e inorganicos
sobre montmorillonita son de interés ya que esta arcilla es un componente
comin en suelos y, ademas, se utiliza en tecnologias de remediaciéon como
adsorbente de estas sustancias.

Debido a que las arcillas del tipo de la montmorillonita poseen cargas
estructurales negativas las sustancias cargadas positivamente poseen afinidad
por la superficie de estos sélidos (Sposito, 1984; Sparks, 2003). Si bien hay
informacién del comportamiento individual de metales pesados (Zhu et al.,
2011), colorantes (Rytwo et al., 2002), plaguicidas (Rytwo et al., 2004)
y surfactantes (Xu y Boyd, 1995) en la superficie de montmorillonita esta
muy poco documentada la influencia que puede ejercer sobre la adsorcién
de cada una de ellas la presencia de otra u otras sustancias (Ikhsan et al.,
2005; Pateiro-Moure et al., 2010; Zhao et al., 2012). Un estudio de la
adsorcién de Zn(ll) y varias aminopiridinas sobre montmorillonita demuestra
que en condiciones éacidas la adsorcion de Zn(ll) se encuentra afectada por
la presencia de la sustancia organica, mientras que a pH alcalinos eso no
ocurre (Ikhsan et al., 2005). Ademas, Undabeytia et al. (1999) informaron
que la adsorcion de Cd(Il) sobre montmorillonita se modifica por la presencia
del plaguicida Chlordimeform.
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Se conoce también que los surfactantes pueden afectar la adsorcién
de plaguicidas sobre suelos (Hernédndez-Soriano et al., 2012). Un estudio
realizado por Chappell et al. (2005) mostré que a bajas concentraciones de
un surfactante no iénico se inhibe la adsorcién de atrazina sobre una arcilla
del tipo de las bentonitas, pero la situacién se invierte a altas concentraciones
de surfactante. En el caso de los surfactantes catiénicos la mayoria de los
estudios relacionados con adsorcién estan focalizado en su capacidad para
sintetizar “organoarcillas” con el objeto de ser utilizadas como materiales
adsorbentes (Kovacevic et al., 2011), pero no hay demasiada informacién
acerca su influencia sobre los mecanismos de adsorcion de plaguicidas y
metales pesados en concentraciones similares a las ambientales. Esumi et
al. (1998) informaron sobre la posible adsorcién competitiva de surfactantes
catioénicos y el plaguicida paraquat sobre laponita.

El surfactante catiénico bencildimetildodecilamonio (BAC*) es uno de los
componentes mayoritarios de la mezcla conocida como cloruro de benzalconio
y se encuentra ampliamente distribuido en el ambiente. Se utiliza en el mundo
entero como desinfectante de agua de piscinas, en la limpieza de hogares,
hospitales, etc. Ferrer y Furlong (2002) postularon que en medios naturales
se encuentran asociados predominantemente a los sélidos mas que disueltos
en agua. Hay informacién reciente en la literatura donde mencionan la pre-
ocupacion ambiental relacionada con este surfactante (Clara et al., 2007;
Martinez-Carballo et al., 2007; Siitterlin et al., 2008; Kiimmerer, 2009;
Sarkar et al., 2010; Van de Voorde et al., 2012). Si bien en Argentina atn
no hay disponibles muestreos y analisis que cuantifiquen su presencia en el
ambiente, su amplio uso permite suponer que se moviliza facilmente para
alcanzar aguas naturales. En esa movilizacién podria influir en la interacciéon
de plaguicidas y metales pesados sobre la superficie de sélidos y afectar asi
su retencion.

El objetivo de este capitulo es presentar un estudio sobre la influencia del
surfactante catiénico bencildimetildodecilamonio (BAC*) en la adsorcion del
plaguicida paraquat (PQ?*) y de Cd(ll) sobre la arcilla Na-Montmorillonita en
medios acuosos.

MATERIALES Y METODOS

Reactivos

Se utilizaron en el experimento Paraquat (99 %, Supelco), cloruro de
bencildimetildocecilamonio (99 %, Aldrich) y Cd(NO.),.4H,0 (=99 %, Riedel
de Haen). El resto de los reactivos utilizados fueron de calidad analitica. La
férmula estructural de PQ?* y BAC* se muestran en la Fig. 1.

La montmorillonita utilizada fue una Na-Montmorillonita proveniente de un
depésito de bentonita del Lago Pellegrini (provincia de Rio Negro, Argentina).
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Capacidad de intercambio catiénico de la montmorillonita (CEC)

Se determiné por la adsorcion del complejo de Cu(ll) con tetraetilenpen-
tamina siguiendo el método de Meier v Kahr (1999). El resultado obtenido
fue de 0,91 mEq.g!.

Concentracién micelar critica (CMC) del surfactante

La CMC de BAC* se determiné a partir del tamarno de particula en un
equipo Malvern Zetasizer ZS90. Los resultados obtenidos fueron 1,25 mMy
3,69 mM en soluciones 0,02 M de NaNO, y 0,02M de NaCl, respectivamente.

|:— /_\ \_/ —l 20 (a)

4

a  (b)

CH,
/\/\/\/\/\/\Li

Figura 1. Estructura molecular de BAC* y PQ?* (a) PQ?*; (b) BAC*.

Sistema Surfactante-Plaguicida
Isotermas de Adsorcion

Para todos los experimentos se preparé una suspension stock de Na-
Montmorillonita dispersando 5,00 g en 1 litro de solucién de NaCl 0,02M.
Se ajusté el pH a 6,0 por la adicién de HCI.

Se realizaron isotermas de adsorcion de BAC* y PQ?* sobre montmorillo-
nita a partir de experimentos tipo “batch”. Para ello se colocaron en tubos
de polipropileno de 50mL: 1,25 mL de suspensién de arcilla y volimenes
adecuados de solucion de NaCl 0,02M y de solucién de BAC* o PQ?%* para
cubrir un intervalo de concentraciones iniciales de 0,025-0,725 mEq.L'y
0,050-0,600 mEq.L! para BAC* y PQ?*, respectivamente. El volumen final
de cada tubo fue de 20 mL. Los tubos conteniendo BAC* se agitaron durante
25 min mientras que los que contenian PQ?* se agitaron durante 10 min.
Experimentos preliminares demostraron que estos tiempos fueron suficientes
para llegar al equilibrio de adsorcién. Tras la agitacion se centrifugé a 3000
rpm (1558 g) por 15 min. El herbicida y el surfactante presentes en el sobre-
nadante se cuantificaron por espectroscopia UV-Vis con un espectrofotémetro
UV-Visible Agilent 8453. En el caso del herbicida se utilizé su méaximo de
absorcién a 258 nm, mientras que para el surfactante se utiliz6 un método
colorimétrico desarrollado por Few y Ottewill (1956).
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Estos experimentos se llevaron a cabo también para mezclas de surfactante
vy herbicida (BAC*+PQ?*) a diferentes relaciones de concentraciones iniciales
en mEq.L! de cada uno de ellos (BAC*/PQ?*=0,1; 0,5; 1,0; 2,0 y 3,0). El
intervalo de concentraciones iniciales correspondiente a la mezcla de ambos
compuestos organicos (BAC*+PQ?*) fue 0,075-0,625 mEq.L.

Movilidad Electroforética

Se realizaron medidas de movilidad electroforética con el fin de monito-
rear el efecto de la adsorcion de BAC* y PQ?* sobre el potencial Zeta (C) de
la montmorillonita. Las mediciones se realizaron con un Malvern Zetasizer
NanoZS90. A una suspension de montmorillonita de 0,1043 g.L'* en NaCl
0,02M se le anadieron pequenos voliimenes sucesivos de solucién normali-
zada de BAC* o PQ?* para cubrir un intervalo de concentraciones iniciales
de 0,017-0,205 mEq.L!. El sistema se mantuvo en agitacién constante y
con burbujeo de N,. El pH se ajusté a 6,0 por la adicién de HCl o NaOH.

Las medidas de movilidad electroforética se llevaron a cabo para la arcilla
en ausencia de las especies catidnicas y luego de cada agregado de solucion
stock de BAC* o PQ?*. Para asegurar que el sistema alcance el equilibrio de
adsorcion el tiempo transcurrido luego de cada adicién de solucién normali-
zada fue de 25 min para BAC* y de 10 min para PQ?*.

Sistema Surfactante-Cd(II)
Isotermas de Adsorcion

Para todos los experimentos se prepard una suspension normalizada de
Na-Montmorillonita dispersando 5,00 g en 1,00 L de solucién de NaNO,
0,02M. Se ajusté el pH a 5,0 por la adicién de HNO,. El pH se ajusté a 5,0
para asegurar que Cd?* sea la tnica especie de Cd(Il) presente.

Se realizaron isotermas de adsorcion de BAC* y Cd(Il) sobre montmorillo-
nita a partir de experimentos tipo “batch”. Para esto se colocaron en tubos
de polipropileno de 50 mL: 1,25 mL de suspensién de arcilla y voliimenes
adecuados de solucion de NaNO, 0,02M y de solucién stock de BAC* o Cd(ll)
para cubrir un intervalo de concentraciones iniciales de 0,025-0,725 mEq.L"
y 0,025-1,0 mEq.L! para BAC* y Cd(Il), respectivamente. El volumen final
de cada tubo fue de 20 mL. Los tubos conteniendo BAC* fueron agitados
durante 25 min mientras que los que contenian Cd(Il) se agitaron durante
60 min, los cuales fueron suficientes para llegar al equilibrio de adsorciéon.
Luego de la agitacién se centrifugdé a 1558 g por 15 min.

El surfactante presente en el sobrenadante se cuantificé como se menciond
anteriormente. Para la determinacién de Cd(ll) se utilizé espectrofotometria
de absorcién atdbmica con un equipo Perkin Elmer AAnalyst 200.
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En las mismas condiciones se llevaron a cabo isotermas de adsorcién de
Cd(Il) en un intervalo de concentraciones iniciales de 0,025-0,725 mEq.L! en
presencia de diferentes cantidades iniciales constantes de BAC+: 0,025; 0,075;
0,125;0,175;0,225; 0,275y 0,325 mEq.L. Por otro lado también se estudio
la adsorcién de una mezcla de (BAC*+Cd(Il) en una relacién de concentracio-
nes 1:1 cuyo intervalo de concentraciones iniciales fue 0,025-0,750 mEq.L.

RESULTADOS Y DISCUSION

Efecto de la presencia de BAC* en la adsorcion de PQ*?

En la Fig. 2 se muestran las isotermas de adsorcién de BAC* y PQ?* sobre
Na-Montmorillonita, donde Q_, corresponde a la cantidad adsorbida (mEq.g™).

La méaxima cantidad adsorbida para ambas especies es de alrededor de 0,91
mEq.g? de sélido (valor que corresponde a la CEC de la arcilla) lo que sugiere
una importante interaccién electrostéatica entre la montmorillonita negativamente
cargada y los adsorbentes cationicos. Esta méaxima adsorcién ocurre a bajas
concentraciones tanto para el herbicida como para el surfactante (alrededor de
0,02 mEq.L1), concentraciéon que es mil veces inferior a la concentracion de
Na* presente como ion intercambiable y como electrolito soporte, indicando
no soélo que estas especies presentan alta afinidad por la superficie de la arcilla
sino que también son mucho mas afines que los iones Na*.

1,2

—
(=)

2

L AW A mA————
CEC L - m gk mA A

=]
=)

B

Q_,. (mEq/g)
| ] ’?\.» | |

= =
o B
FPm P>l

0,1 | 0,2 ‘ 0,3 . 0,4 . 0,5
Ceq (mEq/L)

o
=

Figura 2. Isoterma de adsorcién de BAC* y PQ?* sobre Na-Montmorillonitad BAC*-
Montmorillonita; B PQ?%*-Montmorillonita.
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La Fig. 3 muestra la variacion del potencial Zeta de la Na-Montmorillonita
a diferentes concentraciones iniciales de BAC* y PQ?*. T varia desde -40
mV en ausencia de las especies hasta 5 mV en presencia del surfactante y
hasta -15 mV en presencia del plaguicida. Esta disminucién de € a medida
que aumenta la concentracion de BAC* y PQ?* confirma que en el intervalo
de concentraciones iniciales de trabajo (interacciones de tipo electrostaticas)
estan presentes en la adsorcién de estas especies sobre la montmorillonita.

En el caso del surfactante se observa a altas concentraciones una inver-
sién de C. Esto ocurre posiblemente debido a que las moléculas de surfac-
tante tienen capacidad de formar micelas o hemimicelas superficiales por
interaccién entre sus cadenas carbonadas, dejando asi expuestas las cargas
positivas e invirtiendo de esta manera la carga de las particulas. Este es un
comportamiento tipico de este tipo de sustancias en una superficie cargada
negativamente (Zadaka et al., 2010).

Se mostré que la afinidad del PQ?%* y de BAC* por la superficie de la
arcilla es alta y que las interacciones méas importantes de ambas sustancias
con la superficie del sélido son fundamentalmente electrostaticas. El interés
es también conocer el comportamiento del herbicida frente a la superficie de
la arcilla en presencia del surfactante.

10

A
A A
1 " IA. 1 N 1 "
12 40,15 0,18 0.2
A

| ' | L | s | L
0j00 0,03 0,06 0,09 0,
'10 B A

£ (mV)
")

C.(mEq/L)

Figura 3. Variacion del potencial Zeta (€) de Na-Montmorillonita en funcién de las
concentraciones iniciales de BAC* y PQ?*A BAC*-Montmorillonita; B
PQ?*-Montmorillonita.
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Asi, la Fig. 4 muestra los resultados de las isotermas de adsorcion de PQ?*

para diferentes mezclas BAC*+PQ?* a diferentes relaciones de concentracio-
nes iniciales BAC*/PQ?*.

A todas las relaciones BAC*/PQ?* estudiadas la cantidad maxima adsor-
bida de PQ?%" es inferior a 0,91 mEq.g!, lo cual indica que en presencia del
surfactante la retencién del plaguicida es menor. Ademas, puede observarse
que a medida que la concentraciéon de surfactante aumenta en la mezcla (lo
cual se representa en un aumento en la relacion BAC*/PQ?%) la cantidad de
PQ?* adsorbido disminuye, indicando que PQ?* vy BAC* compiten por los
mismos sitios de adsorcién.

1,2
1,0
u [ ]
ol ™ o " s " A
N )
L0
E 0,6
£ o
~. Q A A o
& O’g 0.4 —= A N A
A~ o O
02A® e - . o o -
[m]
O’O 1 1 1 " | L
0,0 0,1 0.2 0,3 0,4
Ceq (mEq/L)

Figura 4. Influencia de la presencia de BAC* en la adsorcién de PQ?* sobre Na-
Montmorillonita a diferentes relaciones de concentraciones iniciales BAC*/
PQ*EPQ?+; JAN BAC+/PQ%*=0,1; O BAC*/PQ%*= 0,5; A BAC*/PQ?*=
1;00 BAC*/PQ%*= 2; ® BAC*/PQ?= 3.

La Fig. 5 muestra la isoterma de adsorcion tanto de PQ*? como de BAC*
para la mezcla (BAC*+PQ?) en la relacion BAC*/PQ?=1. Se observa que
tanto BAC* como PQ?* se adsorben en menor cantidad en la mezcla que de
manera individual.
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Es importante notar que la suma de las cantidades adsorbidas de ambas
especies en la mezcla resulta igual al maximo adsorbido para ambas especies
individuales (que es igual a la CEC). Este resultado indica que a las concen-
traciones estudiadas BAC* y PQ?* compiten a través de un mecanismo de
intercambio catiénico por los sitios de adsorcién de la montmorillonita. Si
bien hay escasa informacién acerca de procesos de intercambio idnico entre
especies de este tipo, esta bien documentada para cationes tales como K+,
Ca?" y Mg?* (Sparks, 2003; Agbenin et al., 2006). De esta manera se puede
proponer el siguiente equilibrio de competencia entre BAC* y PQ?%** por los
sitios de la arcilla:

2BAC;, + PQ* <= PQ*, + 2BAC;

(ads) (ads, (ac)

donde los subindices (ac) v (ads) denotan a las especies en solucién y adsor-
bidas, respectivamente.

1.2
1,0 +
CEC-————;A%—.%—%“—.—%Ix——;——x ————— N
. 0.8 rmX
B s
=3 ]
D061 A
A
é ‘m 0 AD A N A
—§ 094 K a (] O O O
o m
0,2 I*
0,0 1 " 1 X 1 L
0,0 0,2 0.4 0,6
C,, (mEq/L)

Figura 5. Adsorcion de (BAC*+PQ?*) sobre Na-Montmorillonita para la relacién
de concentraciones iniciales BAC*/PQ2%*=1 A BAC*Montmorillonita;
B PQ%-Montmorillonita A BAC*Montmorillonita en (BAC*+PQ?+); 1
PQ2*-Montmorillonita en (BAC*+PQ?*); K: suma de BAC*-Montmorillonita
en (BAC+*+PQ?") y PQ?*-Montmorillonita en (BAC*+PQ?*).
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Efecto de la presencia de BAC* en la adsorcién de Cd(II)

Las Figura 6 muestra las isotermas de adsorcion de Cd(Il) y BAC* sobre
Na-Montmorillonita. Se observa, en ambos casos, un aumento en la cantidad
adsorbida a medida que aumenta la concentracién. Se observa también que
BAC* alcanza la CEC (0,91 mEq.g?) a una concentracién de 0,05 mEq.L?!
mientras que a esa concentracion la cantidad adsorbida de Cd(Il) es aun
muy baja (0,10 mEq.g!). Las concentraciones de cadmio llegan a valores
que exceden los encontrados en el ambiente y aun asi en todo el intervalo
de concentraciones estudiadas la adsorcién no alcanza la CEC de la arcilla.
Esto demuestra que el surfactante posee una mayor afinidad por la arcilla
que el ion cadmio. A concentraciones mayores de 0,05 mEq.L! la adsor-
cion de BAC* supera la CEC. Se observa también que la cantidad méaxima
adsorbida de BAC* es diferente en la Figura 2 que en la Figura 6, esto se
debe a que el electrolito es diferente y eso modifica la CMC del surfactante.
En NaNO, el valor de la CMC es practicamente 3 veces menor que en NaCl
lo cual indica que el surfactante tiene mayor capacidad de forman micelas a
concentraciones mas bajas en NaNO,.
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Figura 6. Isotermas de adsorcién de BAC* y Cd(ll) sobre Na-Montmorillonita
BAC*Montmorillonita; ® Cd(ll-Montmorillonita.

La Fig. 7 presenta las isotermas de adsorcion de Cd(ll) con diferentes
concentraciones iniciales constantes de BAC*. A medida que la concentracién
inicial de BAC* aumenta, la adsorcion de Cd(Il) disminuye gradualmente, lo
que evidencia también la competencia entre el ién metalico y el surfactante
por los sitios de adsorcion. La mayor afinidad del surfactante por la superficie
hace que desplace significativamente al ion Cd(Il) de los sitios de adsorcién.
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Comportamientos similares han sido observados por Undabeytia et al.
(1999) en un estudio de la adsorcién competitiva del plaguicida catiénico
Chlordimeform y Cd(Il) sobre montmorillonita. En este trabajo se concluye
que la mayor afinidad del chlordimeform por la montmorillonita se debe a que,
a pesar de que el Cd(Il) posee carga positiva mayor, el catién se encuentra
hidratado v su carga estaria apantallada por las moléculas de agua. Proba-
blemente causas similares a éstas sean las responsables de la mayor afinidad
de la superficie por el BAC* que por el Cd(l).

La Fig. 8 muestra las isotermas de adsorcién de BAC* y Cd(ll) en la mezcla
(BAC+ + Cd(Il)) para la relacién de concentraciones iniciales BAC*/Cd(ll) = 1,0.

La cantidad adsorbida de BAC* es practicamente la misma que en ausencia
de Cd(Il), mientras que la cantidad adsorbida del cation Cd?* disminuye dréasti-
camente. A diferencia de lo observado en la Fig. 5 la suma de las cantidades
adsorbidas en la mezcla no se corresponde con la CEC de la montmorillonita.
En este caso otros mecanismos, ademas del de intercambio catiénico, deben
estar presentes.
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Figura 7. Influencia de la presencia de BAC* en la adsorcion de Cd(Il) sobre Na-
Montmorillonita a diferentes concentraciones iniciales de BAC* Concen-
traciones iniciales de BAC*: @ 0 mEq/L; O 0,025 mEq/L; & 0,075
mEq/L; ¥ 0,125 mEq/L; < 0,175 mEq/L; € 0,225 mEq/L; < 0,275
mEq/L; & 0,325 mEq/L.
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CONCLUSIONES

Este trabajo demuestra que la presencia de surfactantes en el ambiente
puede modificar en gran medida la retencion tanto de pesticidas como de
iones metalicos en la superficie de minerales constituyentes del suelo.

La presencia de surfactantes catiénicos modifica fundamentalmente la
adsorcion de iones metdlicos y plaguicidas cargados positivamente sobre
minerales con carga negativa como las arcillas. Esto se debe a que este tipo
de surfactantes posee una alta afinidad por la superficie de las arcillas y
compite con las otras especies por los sitios de adsorcién. Las interacciones
predominantes de estas especies con la superficie de la arcilla son fundamen-
talmente electrostaticas.

Se puede decir que en un sistema ambiental donde estas especies coexis-
tan el surfactante puede ser capaz de desplazar al plaguicida y a los cationes
Cd?*, retornandolos asi a la solucién del suelo y favoreciendo su migracién
en el ambiente.
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