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RESUMEN:

Los efluentes liquidos estan compuestos por aguas de descarte y, como consecuencia de la
naturaleza y variedad de sus fuentes, constituyen una compleja combinacion de sustancias
quimicas que interaccionan entre si. En particular, en la composicion de aquellos de origen
urbanos se detectan detergentes, firmacos, metales, COPs, productos del cuidado personal, entre
otros. Los antecedentes bibliograficos indican que, entre los farmacos, ibuprofeno y
acetaminofeno son detectados en altas concentraciones en efluentes, sin embargo, la informacion
toxicologica de éstos no estd completa. Por otro lado, por las particularidades de los efluentes
liquidos es necesario no solo conocer sus caracteristicas fisicoquimicas, sino también los efectos
toxicos que pueden generar en la biota. Su toxicidad se puede determinar mediante bioensayos
Y, aplicando un fraccionamiento controlado de las muestras y bioensayos sucesivos, es posible
identificar que fracciones del efluente aportan a la toxicidad global. Asi, los objetivos generales
de esta tesis fueron estudiar la toxicidad de los enantiomeros de ibuprofeno y sus combinaciones
con acetaminofeno y caracterizar toxicologicamente dos modelos de efluentes liquidos de
diferentes origenes, los urbanos y, un tipo particular de efluente pecuario, los efluentes de tambo.
Para los estudios sobre farmacos se emplearon bioensayos con D. magna y para los efluentes
liquidos se aplic6 una bateria de bioensayos integrada por D. magna, H, plagiodesmica y
semillas de T. aestivum, junto con un protocolo de fraccionamiento para identificacion de las
fracciones toxicas, como herramienta de evaluacion para el manejo sustentable y proteccion de

los ecosistemas acuaticos.
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Capitulo 1

INTRODUCCION

1.1. EFLUENTES LiQUIDOS:

El agua, como recurso, resulta indispensable para la vida humana y el desarrollo sostenible del
medio ambiente. Hacemos uso de este recurso para un sin nimero de actividades y, finalizada la
actividad, regresamos las aguas resultantes (denominadas efluentes liquidos), con diversos
materiales incorporados, al ambiente (Figura 1.1).

Asi, las principales vias de entrada de contaminantes al medio son las aguas residuales. El
material incorporado dependera del uso que se le haya dado y permite clasificar las aguas
residuales emitidas segun su origen en urbanos/comerciales (ELUs), industriales y

agropecuarios.
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Figura 1. 1- Componentes de un ciclo de agua de uso para consumo/produccion. Adaptado de Petrovié et al (2003)

Independientemente de la fuente, las aguas residuales generan un impacto en el medio ambiente, ya
que modifican las caracteristicas del medio donde se produce su descarga. La importancia del
impacto depende de sus propiedades, cuali y cuantitativas. En virtud de esto, la caracterizacion de los
residuos liquidos es fundamental para la implementacion de sistemas de gestion adecuados. En este
trabajo se abordan problemadticas asociadas a los ELUs y a un tipo particular efluente liquido de

origen agropecuario emitidos por las salas de ordefie.



1.1.1 Caracterizacion de los efluentes liquidos urbanos (ELUs)

Los ELUs estan constituidos por una mezcla compleja y variable de sustancias quimicas. En
ellos convergen los residuos liquidos de diferentes fuentes: domicilios, comercios, hospitales,
desagiies pluviales y muchas veces también aquellos de origen industrial, lo que ha llevado a
considerarlos mezclas complejas de composicion desconocida (Aguayo et al., 2004; Dalzell et
al., 2002; Farre et al., 2002) integrada por una gran variedad de sustancias orgéanicas e
inorganicas (Katsoyiannis and Samara, 2007; Manusadzianas et al., 2003), las cuales
interaccionan entre si (Dalzell et al., 2002; Farre et al., 2002; Katsoyiannis and Samara, 2007;
Manusadzianas et al., 2003; Teijon et al., 2010; Terzi¢ et al., 2008). Asi, las aguas residuales
constituyen una importante fuente de contaminantes (Brown et al., 2006; Clara et al., 2011,
2005; Miege et al., 2009; Oberholster et al., 2008; Smital et al., 2011; Teijon et al., 2010) y, en
paises en desarrollo, donde son vertidas al medio con escaso tratamiento, su aporte de
contaminante es especialmente alto (Fernandez Cirelli and Ojeda, 2008; Oberholster et al., 2008;

Smital et al., 2011; Terzi¢ et al., 2008).

Estos efluentes suelen presentar una composicion dindmica, cuyos componentes Yy
concentraciones cambian constantemente influenciados por la actividad humana y por factores
ambientales (Clara et al., 2005; Garcia-Reyero et al., 2011; Ustiin, 2009), y la biodisponiblidad
de las sustancias del efluente pueden ser fuertemente variables por degradacion o la interaccion
quimica de los componentes de dicho efluente (materia organica, microflora) o los sistemas de
procesamiento de los mismos (Aguayo et al., 2004; Manusadzianas et al., 2003; Wong et al.,
2001). Estudios actuales acerca de su composicion han identificado gran variedad de sustancias

entre sus componentes.

Tradicionalmente el manejo de las Plantas de tratamiento de residuos liquidos incluye registro de
algunos parametros tales como: DBO, DQO, COT, COD, SST, NT, PT, SSe, Recuento de
colonias de coliformes, conductividad y pH, principalmente. Los reportes para DBO en ELUs sin
tratamiento varian dentro del rango 17 a 884 mg/L y con tratamiento de 5 a 350 mg/L. Para DQO
en efluentes liquidos antes y después del tratamiento se informan niveles de 31 a 2135 mg/L y 5
a 468 mg/L, respectivamente. Mientras que para el contenido de SST se indican concentraciones
de 13 a 1100 mg/L para ELUs sin tratamiento y 6 a 350 mg/L para los tratados. El rango de pH
informado esta entre 6,8 y 8,3 (Di Marzio et al., 2005; Karvelas et al., 2003; Katsoyiannis and
Samara, 2007; Manusadzianas et al., 2003; Mufioz et al., 2007; Pratts, 2011; Principi et al., 2006;
Santos et al., 2009).



En los ultimos afios diversos autores han evaluado la presencia y/o la concentracion de
componentes de la fraccidon inorganica, como metales y nutrientes, y de una amplia variedad de
compuestos organicos incluidos farmacos, hormonas, agroquimicos, surfactantes, entre otras
sustancias, en efluentes de diversas partes del mundo, ayudados por técnicas analiticas modernas.
Algunas de las investigaciones han trabajado sobre un amplio espectro de compuestos, mientras

otras se han limitado a un grupo determinado.

Respecto a la fraccion inorgénicas, los compuestos de fosforo y nitrégeno se consideraban como
los principales contaminantes en las aguas residuales urbanas e industriales (Liberti et al., 1988)
junto a la presencia de metales pesados y, por esto, han sido objeto de estudio. La figura 1.2

resume concentraciones de metales pesados detectadas en aguas residuales.

1000,00 1

—

!@ - ELUs sin tratamiento

D ELUs con tratamientc

-
= o
o o
o o
o o
1 1

Concentracion (ug/L

1,00 * 1 - l
0,10+ J
0,01 T T T T T T T 1

Cd Cr Pb Ni Cu Zn Mn
Metal

Figura 1. 2- Concentracion de metales en efluentes liquidos urbanos con y sin tratamiento. Informacion sumaria de
Chipasa (2003) ;Chung et al. (2011), Drozdova et al. (2015); Karvelas y Samara (2003); Mansourri and Madani
(2016); Manusadzianas et al.(2003); Marin Galvin (2016); Pérez Dias et al. (2016); Pratts (2011) ;Principi et al.
(2006); Rezapour et al. (2019); Teijon et al. (2010); Ustiin (2009).

La fraccion organica de los residuos liquidos urbanos estd teniendo actualmente mucho interés,
debido a la alta diversidad de los compuestos que pueden hallarse en los efluentes y las
consecuencias que pueden ocasionar algunos de éstos al ingresar a los sistemas ambientales.
Muchos de éstos comenzaron a considerarse como problematicos para el medio ambiente en los
ultimos afios, ya sea porque antes eran desconocidos o simplemente porque no se los consideraba
problemadticos. Asi, se los denomind contaminantes emergentes y su presencia en el medio

ambiente no es necesariamente nueva, pero si la preocupacion por las posibles consecuencias.

En efluentes municipales e industriales de Espafia, Aguayo et al. (2004) determinaron la
presencia de mas de 49 compuestos en su fraccion organica, mediante procedimientos de SPE y
GC/MS. Los compuestos identificados con mayor frecuentes fueron BPA y octilfenol (100% de
deteccion) y N, N-dimetil-benzamina y ftalatos (86% de deteccion). Otras sustancias
identificadas con menor frecuencia y cuyas concentraciones no fueron cuantificadas por estos

autores incluyen: pesticidas organoclorados, compuestos fendlicos (nitro y cloro fenoles) e
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hidrocarburos aromaticos policiclicos, todas ellas de gran interés ambiental (Aguayo et al.,

2004).

En la mayor planta de tratamientos de efluentes de Croacia, Smital et al. (2011) evaluaron la
composicion de los efluentes que ingresaron a ella. Las determinaciones las realizaron mediante
SPE y GC/MS, para las fracciones no polar y media polaridad, y UHPLC, para la fraccion polar.
Entre los compuestos no polares que identificaron 19 hidrocarburos (principalmente
alquibencenos lineales, di-isopropil ftalatos e HAPs), entre los de mediana polaridad
identificaron 4 esteroles (entre ellos colesterol y coprostanol), 2 fragancias (galatoxide y
vesalide), 6 acidos y esteres (principalmente ftalatos), 10 pesticidas (acetacloro el mas
abundante) y otros 25 compuestos. La fraccion polar estuvo compuesta por 12 farmacos y 4
surfactantes. Los farmacos con mayores concentraciones fueron acetaminofeno, propifenazona,
cafeina y azitromicina. Los surfactantes fueron los compuestos con mayor concentracion en el
efluente, con niveles superiores a los 10 pg/L en general y con concentraciones maximas por

encima de 1 mg/L para sulfonatos de alquilbencenos lineales y polietoxilatos de alcohol lineales.

En la evaluacion de afluentes y efluentes de la planta de tratamiento de Thessaloniki, Grecia,
Katsoyiannis and Samara (2007) determinaron las concentraciones de 26 COPs, de los cuales 22
fueron detectados en varias muestras. Los mas abundantes fueron los congéneres de PCBs-52;
PCB-101; PCB-180 y, la concentracion conjunta de los siete PCBs detectados en el afluente fue
de 1 pg/L y a 0,3 pg/L en el efluente. Para cada par de muestras, afluente-efluente, las

concentraciones fueron siempre mayores en el liquido sin tratamiento.

En estudios de aguas residuales domiciliarias de Croacia, Bosnia y Serbia realizados por Terzi¢
et al. (2008) se analizaron mediante GC/MS y LC/MS las concentraciones de 76 contaminantes
de los cuales 56 fueron detectados en al menos un muestreo. Los contaminantes mas abundantes
fueron los surfactantes, con concentraciones entre 0,2 y 9450 pg/L para los sulfonatos de
alquibenceno lineales, entre 5 y 392 ng/L para nonilfenoles en concentraciones entre 0,5 y 4,4
ug/L. Los productos farmacéuticos y fragancias les siguieron en abundancia. Particularmente las
concentraciones medias excedieron 1 pg/L para ibuprofeno (max: 11,9 pg/L), sulfametoxazol
(méx: 11,6 pg/L) y atenolol (méax: 7,6 pg/L). Diclofenac y norfloxacina presentaron
concentraciones medias superiores a 0,8 pg/L. Otros compuestos presentes en menores
concentraciones fueron: sulfapiridina, ciprofoxacina, azitromicina, eritromicina, metoprolol y
gemfibrozil. Dentro de los residuos de productos de cuidados personal las fragancias fueron
detectadas en mas del 90 % de las muestras, y el repelente N- dietil-m-toluamida fue detectado

en el 67 % de las muestras. También fueron determinados en la mayoria de los casos retardantes
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de llamas (tri(cloroisopropil) fosfato y tri(2-cloroetil)fosfato). Entre los pesticidas estudiados
para estos ELUs, atrazina present6 las mayores concentraciones con una media de 3,3 pg/L y fue

detectado en mas del 30 % de las muestras.

En ELUs de Espana, Teijon et al. (2010) evaluaron la presencia de 170 contaminantes. Las
sustancias elegidas pertenecen a diferentes categorias, pero todas ellas con posibles efectos sobre
el medio ambiente y/o la salud humana, entre ellos: 100 farmacos y productos de cuidado
personal, 44 pesticidas, 16 HAPs y dioxinas, 4 metales pesados y 6 compuestos volatiles. Los
productos farmacéuticos fueron el grupo de mayor frecuencia de deteccion y mayor
concentracion, la frecuencia de deteccion fue similar en afluentes y efluentes de la planta, pero la
concentracion disminuyo a la mitad (> 25 pg/L en el afluente y < 15 pg/L en el efluente). De los
farmacos y productos de cuidado personal estudiados, 36 fueron detectados en al menos una
muestra del afluente en concentraciones superiores a 0,1 ug/L, y las mayores concentraciones
correspondieron a: metabolitos de dipirona, N-formyl-4-amino-antipirina (1,0-22,0 ug/L) y N-
acetil-4-amino-antipirina (0,9-7,1 pg/L), hidroclorotiazida (1,9-9,5 ng/L), gemfibrozil (0,3-5,7
ng/L), diclofenac (0,4-4,5 ng/L), atenolol (0,2-4,5 pg/L) y galatoxide (0,2-9,7 pg/L). En los
efluentes los productos con mayor concentracion y deteccion fueron: hidroclorotiazida (1,8-7,7
ng/L), gemfibrozil (0,2-5,7 pg/L), N-formyl-4-amino-antipirina (0,5-4,2 pg/L), N-acetil-4-
amino-antipirina (0,6-3,4 pg/L) y galatoxide (0,2-9,7 pg/L), lo que muestras la baja eficiencia

del tratamientos para remover estos productos (Teijon et al., 2010).

En investigaciones realizadas con aguas residuales de diferentes plantas de tratamiento en
Austria por Clara et al. (2005) en busca de 8 farmacos, 2 fragancias y 9 disruptores enddcrinos se
identificaron como los farmacos mas abundantes antes del tratamiento a diclofenac (0,9-4,1
ng/L), bezafibrato (1,5-7,6 png/L) y carbamazepina (0,3-1,8 pg/L). Estos compuestos fueron
también los mas abundantes luego del tratamiento. Entre los disruptores enddcrinos buscados los
mas abundantes en estos afluentes resultaron ser los surfactantes nonilfenol (1,3-4 ng/L) y
nonilfenol monoetoxilado (4,1-7,3 ng/L) y BPA (0,7-2,4 ng/L), mientras que en los efluentes los
mas abundantes fueron acido nonilfenol acético (0,9-5,2 ng/L) y 4cido nonilfenol etoxiacético
(0,2-8,5 ng/L). BPA disminuy6 su concentracion en mas del 90 % con el tratamiento. Respecto a
las fragancias estudiadas, galatoxide fue encontrada en los liquidos afluentes en concentraciones
entre 0,8 y 4,4 ng/L y tonalide entre 0,2 y 1,1 pg/L, en general los niveles fueron muy superiores
a los correspondientes al efluente y, luego del tratamiento las concentraciones estan por debajo
de 1 pg/L (Clara et al., 2005). Estudios posteriores de estas mismas fragancias arrojaron también
concentraciones elevadas en los liquidos sin tratamiento (tonalide: 0,4-1,8 pg/L y galatoxide:

0,9-13 pg/L) y niveles muy bajos en los efluentes. Al indagar en este estudio acerca de las
10



fuentes de estas fragancias en las aguas residuales los autores concluyeron que las mayores
concentraciones de estos compuestos correspondieron a los liquidos residuales predominante de
origen domiciliario, siendo de esta forma las areas residenciales el principal emisor, con escaso
aporte de los sectores industriales, exceptuando a las industrias cosméticas (Clara et al., 2011).
La relevancia ambiental de estas fragancias se debe a su caracter lipofilico con tendencia a la
bioacumulacion. Otras de las fragancias que han sido evaluadas son: cashmerane, celestoide,

phantolide y tresolide, todas ellas detectadas en muy bajas concentraciones (Clara et al., 2011).

Del reducido compendio anterior, es inmediato identificar a los fArmacos como un grupo de
especial interés, debido a su amplio uso, y existe amplia referencia bibliografica acerca de la
ocurrencia de farmacos en ELUs (Aguayo et al., 2004; Andreozzi et al., 2003; Barnes et al.,
2008a; Behera et al., 2011; Boyd et al., 2003; Brown et al., 2006; Carballa et al., 2004; Clara et
al., 2005; Cortacans et al., 2007; Gomez et al., 2007; Halling-Sorensen et al., 1998; Han et al.,
2006; Lin et al., 2009). En particular se considera a los efluentes urbanos como la mayor fuente
de farmacos al medioambiente (Fent et al., 2006; Santos et al., 2010). Varios estudios realizados
en diferentes paises han identificado entre 80 y 100 farmacos y metabolitos en efluentes y/o
aguas superficiales, entre estos ibuprofeno, acetaminofeno y naproxeno (antiinflamatorios),
bexafibrato, gemfibrozil (reguladores lipidicos), carbamazepina (anticonvulsionante),
trimetoprima, oxitetraciclina y sulfametoxazol (antibidticos) aparecen entre los mas comunes
(Fent et al., 2006; Jux et al., 2002; Lin et al., 2009, 2008; Mompelat et al., 2009; Santos et al.,
2009; Wu et al., 2012). Si bien las concentraciones detectadas suelen ser bajas (ng/L o p/L), los
farmacos son sustancias que, precisamente, se diseflan para ser bioldgicamente activos a bajas

concentraciones.

Los farmacos y sus metabolitos son incorporados a los ELUs e ingresan al medioambiente
debido a que, luego de su administracion a animales y seres humanos, son excretados a través de
heces y orina. Se puede estimar el aporte de farmacos conociendo la fraccion no biodisponible y
el porcentaje de excrecion como farmaco libre de cada droga. Individualmente, los fAirmacos se
vierten en concentraciones que dependen de dos grandes variables. Por un lado, su estabilidad e
inercia quimica, que determinan su metabolismo in vivo y su comportamiento durante el tiempo
de permanencia en los sistemas de transporte y tratamiento de aguas residuales y finalmente su
persistencia ambiental. Por otro lado, la frecuencia y abundancia de uso, que depende de la
actividad farmacologica para la que estan disefiados y de las politicas sanitarias de cada pais o
region. En este sentido, los farmacos provistos para dolencias comunes, sin restricciones
normativas, y que ademas son excretados como droga libre en una proporcion importante, tienen

grandes probabilidades de constituirse en contaminantes de importancia. Finalmente, su impacto
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ambiental podria asociarse mas a la persistencia y a la ecotoxicidad, que a las cantidades vertidas
(Fent et al., 2006, Mompelat et al., 2009, Santos et al., 2010). Es un agravante el hecho de que

los sistemas de tratamiento vigentes no estan disefiados para el abatimiento de estas sustancias.

En estudios realizados sobre efluentes de Italia, Francia, Grecia y Suecia se detectd, mediante
GC/MS y HPLC-MS/MS, mas de 20 farmacos entre ellos gemfibrozil, ibuprofeno, naproxeno,
diclofenac y carbamazepina presentaron concentraciones superiores a 1 ug/L en al menos 2

plantas de tratamiento (Andreozzi et al., 2003)

En 6 plantas de tratamiento de EE.UU., Brown et al. (2006), examinaron 11 antibidticos de
amplio uso en la zona. De las muestras correspondientes a los liquidos sin tratamiento en 4 de las
plantas de tratamiento se hallé al menos uno y 3 sitios contuvieron 3 o més antibioticos. En este
estudio también se indagd acerca de las posibles fuentes de antibidticos en los efluentes de 5
hospitales y diferentes tipos de residencias y comercios que convergen en una planta de
tratamiento y hallaron 6 productos presentes en efluentes de hospitales y s6lo dos en las demas.
Sin embargo, s6lo 3 fueron detectados en los ELUs tratados. Esto podria deberse a: procesos de
dilucion, absorcion, degradacion o variaciones temporales en los aportes. Respecto a la eficiencia
en la remocion se observé que los 3 antibioticos fueron hallados tanto en el afluente como en el
efluente, las concentraciones fueron siempre menores en el efluente, pero la eficiencia de la
remociodn fue diferente para cada compuesto variando entre 20 y 77% (Brown et al., 2006). Los
valores son similares a los porcentajes de remocion obtenidos por Santos et al (2007) para

farmacos en general (8,1 y 87,5 %).

Las Figuras 1.3a y 1.3b fueron elaborados en funcion a los reportes de diversas partes del mundo

y compendia las concentraciones de farmacos en aguas residuales urbanas con y sin tratamiento.

Este compendio permite identificar a los productos farmacéuticos que presentan las mayores
concentraciones en los ELUs. Del compendio de farmacos, el 68% presenta niveles medios por
encima del 1pg/L en ELUs sin tratamiento. Mientras que, luego del tratamiento solo el 24 % se
mantiene por sobre este valor. En particular se identifican acetaminofeno e ibuprofeno en altas
concentraciones en las aguas sin tratamientos. Luego del tratamiento las concentraciones son
menores, siendo el descenso alin mayor para ACF, sin embargo, las medias de ambos farmacos
se mantienen por encima de 1pg/L. Este analisis manifiesta la alta probabilidad de la presencia
simultanea de diferentes farmacos en los liquidos residuales, y la necesidad de evaluar el riego al

que estan expuestos los organismos presentes en las zonas de vertidos de ELUs.

12



1000,00+

gmo,oo-
2 T T
S 10,004
: AEERER
©
S 100 3 I
8 1 E
[
3
0,10
!T_
oot -
S © @ 5 06 © = 0 0 T © ® 5 O T ® ® £ ® ® ® ® O b O
S 5 £ 58 2 5§ 8 &8 %8 6 5 £ 5 & N E £ £ £ £ £ £ 0 5 0
5 % £ 5§ © X 5 & &£ § % 8 8 8 2 § 8 5§ &3 8 8 E 5 8
c 5 s F 2 & § 5 £ 5 = ©& 6 &6 xXx X w® N O X b 5 B
£ $° 5§ %6 g E 3 N< 8§gZ2Z3 s e o g g5 8§ 3
& 2 £ 8 28 3% & 3 = 5 £ 5 ® £ & 5 § © 5 o
@ g o ~ £ z 8 F 2 2 g UL Z
£ < s 3 o T Y
8 @ o <
S
<
Farmaco
Figura 1.3a
100,000-
o 100001 ¢ | l
()]
> feodd [T 4
S 1,000
£ g
S 0,100 T T?%?
o
[
o T
O 0,010
00—~ &5 & - & T 5 & & & 5 5 & & & S 5 & £ & &
e £ £ ¢ N g £ & ¢ 2 8 £ £ 2 88 8 £ g < £ ¢ ¢
5 € 5 x 58 &8 8 & 5 5 2 8§ 8 8 a &£ 8 E§g 5 28 5 5 §
S 8 8 0 & &8 N ©5 2 & = £ X & g &8 = @& o & 7 %X £ 2 X
Q_Q._E_Emm_Q<N®OOHQN:ZQ_«Q¢)Q_°
=] € & N L O n g &  © 2 ©Q o ¢ = g 9 &
2 s 2 3 & Eo s g § 0 = 5 3 ¢ £ EB® £ 5 5
5 3 x 2 2 < g E £ & - o =z
< S < - o O a ©
Q
<
Farmaco
Figura 1.3b

Figura 1.3- Concentracion (ug/L) de farmacos en efluentes liquidos urbanos sin tratamiento (a) y en efluentes
liquidos con tratamiento (b). Elaborados en base a los reportes de Andreozzi et al. (2003), Bendz et al. (2005), Boyd
et al. (2003), Brown et al. (2006), Buser et al. (1999), Carballa et al. (2004), Clara et al. (2005), Gomes et al. (2007),
Heberer (2002), Hernando et al. (2006a), Koutsouba et al. (2003), Kuster et al. (2008), Lee et al. (2005), Lee et al.
(2007), Lindqvist et al. (2005), Lishman et al. (2006), Metcalfe et al. (2003), Nakada et al. (2006), Quintana et al.
(2005), Roberts and Thomas (2006), Santos et al. (2007), Santos et al. (2009), Sim et al., (2010), Tauxe-Wuersch et
al. (2005), Teijon et al. (2010). Ternes et al. (1998), Terzi¢ et al. (2008), Thomas and Foster (2004) y Verenitch et
al. (2000).

Toda esta revision de la composicion de los ELUs de diversas partes del mundo permite ver que
existe una alta variabilidad de la composicion de los efluentes, aunque también deja a la vista un
conjunto de sustancias que aparecen en los efluentes con frecuencias relativamente altas. Muchas
de estas sustancias son de gran importancia ya sea por su impacto en el ambiente o en la salud
humana. También, existen reportes de presencia de contaminantes en sitios de disposicion final

de ELUs y de acumulacion en los tejidos de los organismos que tienen ciclos de vida asociados a
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cuerpos de agua con aportes de aguas residuales (Ashton et al., 2004; Barnes et al., 2008b;
Bendz et al., 2005; Bound and Voulvoulis, 2006; Boyd et al., 2003; Brooks et al., 2003; Buser et
al., 1999, 1998; Fent et al., 2006; Fram and Belitz, 2011; Gheorghe et al., 2016; Halling-
Sorensen et al., 1998; Hernando et al., 2006a; Jux et al., 2002)

La lista de contaminantes detectados y cuantificados en ELUs es extremadamente larga, sin
embargo, aun tras un exhaustivo estudio, numerosos componentes pueden aun no ser
identificados (Aguayo et al., 2004; Babin et al., 2001) y otros pueden hallarse en concentraciones
por debajo de los limites de deteccion del instrumental utilizado. La presencia de quimicos con
efectos toxicos en los efluentes representa un riesgo sobre los sistemas ambientales. Muchos de
estos componentes, aun en concentraciones muy bajas, pueden tener un importante efecto en el
efluente global (Farré et al., 2007; Farré and Barcelo, 2003). Para la mayoria de los componentes
no se conoce su naturaleza quimica o toxica (Aguayo et al., 2004), y mucho menos aln se tiene
informacion certera acerca de las caracteristicas toxica de la mezcla de sustancias, tal como se
encuentran presentes en estos efluentes. Los efectos toxicos en mezclas pueden ser modificados
por las interacciones entre sus componentes, lo que podria generar efectos antagénicos o
sinérgicos entre sus componentes afectando la toxicidad de la mezcla (Farre et al., 2002;

Katsoyiannis and Samara, 2007).
1.1.2. Efluentes agropecuarios:

Los efluentes agropecuarios son aquellos liquidos residuales originados por actividades del
sector primario de la economia. Incluyen residuos de ganaderia, pesca, actividad forestal,
agricultura, actividad cinegética y los producidos por industrias alimenticias (frigorificos,

industrias lacteas y demas industrias alimenticias).

Tipo de efluente DQO (mg/L) | DBO (mg/L) | pH SST (mg/L) ST (mg/L)
Féabrica de leche y | 10251 4840 8,34 5802,6 -
productos lacteos

Efluente lacteo (con | 1900-2700 1200-1800 7,2-8.8 | 500-740 900 -1350
leche)

Agua residual de | 2500-3000 1300-1600 7,2-7,5 | 7200-8000 8000-10000
tambo (con excretas) | 1120-3360 320-1750 5,6-8 28-1900

Suero lacteo 71526 20000 4,1 22050 56782

80000-90000 | 120000- 6 8000-11000 -
135000

Aguas residuales de | 2500-3300 - 6,4-7,1 | 630-730 1300-1400
industria lactea 2100 1040 7-8 1200 2500

Tabla 1. 1- Caracterizacion tipica de efluentes de la industria lactea en base a varios autores. Modificado de Raghunath et al
(2016).
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Al tratarse de una actividad productiva con metodologias suficientemente definidas, es posible
establecer valores tipicos para los pardmetros correspondientes a dichos efluentes. A modo de

ejemplos, los correspondientes a la industria lactea se presentan en la Tabla 1.1.
1.1.2.1. Efluentes liquidos de tambo (ELTS).

La produccion de leche y derivados es uno de los sistemas agroalimentarios de mayor relevancia
en Argentina. En el pais existen mas de 11000 tambos, emplazados el 35% en Coérdoba, el 32%
Santa Fe y el 28% en Buenos Aires. La gran mayoria son tambos bovinos, y una pequefia
fraccion corresponde a tambos ovinos. Segun la encuesta realizada por el proyecto “Produccion
de Leche Ovina” (INTA), en el afio 2008 habia 48 tambos con casi 4000 ovejas en ordefe. La
produccion estimada superaba los 500000 litros de leche y los 90.000 kg de quesos. En estos

tambos, el 80% de las ovejas en ordefo eran de raza Frisona del Este y Pamplnta.

En los ultimos afos, la produccion lactea en general ha sufrido un proceso de intensificacion.
Asi, los tamanos de los rodeos han aumentado sin incrementarse del nimero de tambos ni su
superficie. Esta transformacion en el sistema productivo genera una mayor produccion de
residuos, solidos y liquidos, en las salas de ordefie. En la mayoria de los casos la intensificacion
del sistema se llevdo a cabo sin tener en cuenta la necesidad de implementar o adecuar
infraestructura para el tratamiento y la disposicion final de los residuos generados (Herrero and

Gil, 2008; Taverna et al., 2004).

Durante las operaciones normales de las salas de ordefie se originan liquidos residuales que estan
constituidos por una componente liquida y una componente solida. La fase liquida incluye el
agua del lavado de instalaciones, equipos y corrales, excretas (heces y orina) recolectadas con
agua de lavado, restos de leche y de alimentos, detergentes y otros productos quimicos
empleados durante el proceso de limpieza (Raghunath et al., 2016). La componente so6lida
conformada por las heces solidas que son arrastradas con las aguas de lavado. Esto combinacion
genera un efluente con alto contenido de so6lidos, nutrientes, materia organica y microorganismos
(M. S. Gutiérrez et al., 2008). El proceso de intensificacion de la actividad trae asociado un
aumento del riesgo de contaminacion local, debido a que una mayor cantidad de residuos,
liquidos y solidos, se concentran en pequefias superficies destinadas a su disposicion y

generalmente proximas a las salas de ordefie.

La falta de manejo de los efluentes de tambo constituye una de las principales fuentes de
contaminacion del agua subterranea en la cuenca lechera argentina (Badino et al., 2015; Bridao

and Tavares, 2007; Cappellini, 2011; Chandra et al., 2018; Herrero, 2014; Taverna et al., 2004).
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La mayor parte de los tambos de Argentina, vierte los residuos a cuerpos de agua artificiales o
bajos naturales y, una baja proporcion, hace retuso de efluentes para riego, con escasa evaluacion
de sus propiedades (Herrero, 2014). No existe actualmente una legislacion especifica que regule

las condiciones de vertido de los residuos generados en este tipo de instalaciones.

Indagaciones acerca del manejo de los efluentes de tambos en provincia de Buenos Aires
obtuvieron que la mayoria de los establecimientos derivan los desechos a lagunas artificiales
para luego verter los liquidos finales a cursos de agua proximos (Nosetti et al., 2002). Por otro
lado, Badino et al (2015) realizaron un estudio similar en tambos de Santa F¢é y establecieron que
solo el 27% de los establecimientos realiza manejo del efluente. Respecto al destino final, el 56%
de los tambos, descargan los efluentes crudos en lagunas artificiales; el 22 % los vierte en

cunetas y/o cursos de agua natural; el 11% los aplica al suelo.

Si bien no es una practicas muy difundida en Argentina, en los ultimos afios, se incentiva el
retso de ELTs (Diez, 2014, 2012; Gambaudo et al., 2014; Imhoff et al., 2008). El reuso de los
efluentes para riego se ha llevado a cabo teniendo en cuenta, principalmente, la productividad
vegetal, basados en el aporte de nutrientes que se genera y que pueden reemplazar, en parte, al
uso de fertilizantes comerciales. También se ha evaluado su capacidad para mejorar suelos
degradados de cultivo o pastoreo. Sin embargo, las evaluaciones generalmente no tienen en
cuenta su impacto en la biota, por lo que es necesario conocer su toxicidad en diferentes grupos

de organismos.

Evaluaciones del efecto de la aplicacion de ELTs sobre la fertilidad del suelo y la productividad
y calidad de cultivos identifican una respuesta positiva en la productividad y aumento de calidad
de los cultivos. Sin embargo, aunque se incorporaron cantidades elevadas de nitrégeno, no se
observaron cambios significativos en las propiedades del suelo, lo que sugiere un movimiento
importante de nutrientes por lixiviacidn/volatilizacion (Gambaudo et al., 2014). En concordancia
con esto, otros resultados presentan que regar con ELTs incrementa la capacidad de infiltracion y

alertan acerca de la falta de estudios a largo plazo (Imhoff et al., 2014)

Los contaminantes presentes en las excretas pueden ingresar a los cuerpos de agua superficiales
por escurrimiento desde corrales o desde potreros fertilizados con estiércol. A su vez, los
contaminantes ingresan a las aguas subterraneas por lixiviacion profunda desde lagunas de
contencion/tratamiento/disposicion final. De esta manera, los residuos de tambo mal manejados
llegaran féacilmente a agua subterrdnea y se constituirdin como fuentes puntuales de
contaminacion. En Argentina se detectaron altas concentraciones de nitratos (>150 ppm) en

aguas subterrdneas proximas a lagunas de efluentes de tambos. Estas altas concentraciones hacen
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que las aguas subterraneas captadas en perforaciones de las instalaciones de ordefio resulten no
aptas para consumo humano (Herrero and Gil, 2008). Andriulo et al (2003) reportaron elevados
contenidos de nitrogeno amoniacal (N-NHj3") en el agua de un molino proéximo a corrales de un
establecimiento de engorde a corral (27 mg/L). Posteriormente, hallaron niveles superiores de
nitrogeno nitrico (N-NOs3’) en aguas subterraneas proximas a lagunas de aguas residuales de
tambos (>34 mg/L). Es importante tener en cuenta también que la mala calidad del agua
empleada en los lavados de las maquinas de ordeiie puede afectar la calidad de la produccion de

leche.

La aplicacion de aguas residuales con tratamiento deficientes directamente en el suelo introduce
nutrientes, pero también una alta carga de sales, patdgenos, antibioticos y hormonas, y esto
aumenta el riesgo no solo de contaminacién con nitratos y salinizacidon, sino también de
presencia de micro contaminantes en suelos y aguas subterraneas. Al igual que en los ELUs, en
los efluentes de tambos esta creciendo el interés por los residuos de farmacos y niveles de
hormonas presentes. Ya sea detectados trazas de farmacos en los liquidos residuales, en los
cuerpos de agua y suelos en los que se los dispone (Davis, J., Truman, C., Kim, S., Ascough, J.,
Carlson et al., 2006; Halling-Sorensen et al., 1998; Jjemba, 2003). Los productos farmacéuticos
ingresan al sistema al ser excretados por los animales, ya sea durante el ordefie o en los corrales

de espera, dado que, las lagunas de tratamientos no son aptas para su eliminacion.

Entre los contaminantes hallados, las drogas antimicrobianas resultan de gran preocupacion por
los efectos adversos en el ecosistema y por la posibilidad de afectar la salud humana, ya que
pueden actuar sobre microorganismos benéficos presentes en suelo y agua, y colaborar en
generar resistencia microbiana (Boxall et al., 2004; Burnes, 2003; Kiimmerer, 2004; Teuber,
2001). Halling-Serensen et al. (2002) aislaron bacterias resistentes a antibidticos en aguas
subterraneas ubicadas hasta 250 m. de lagunas de efluentes de porcinos. Sin embargo, en los
liquidos residuales los antibioticos se mantuvieron por debajo de los limites de deteccion.
Hamscher et al (2005), detectaron varias sulfonamidas en liquidos residuales, suelos irrigadas y
aguas superficiales y subterraneas. En particular, identificaron sulfametazina (140 pg/L) en agua
subterranea de zonas arenosas que fueron fertilizadas con estiércol. Y las maximas
concentraciones en suelos correspondieron a tetraciclina (295 pg/k), sulfametazina (2 pg/k) y

clortetraciclina (39 pg/k).

Asi, la gestion de los residuos lecheros es de gran importancia para la sustentabilidad de los
sistemas ya que disminuye el impacto negativo de los efluentes del tambo sobre el medio

ambiente y la salud general.
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1.2. BIOENSAYOS COMO HERRAMIENTA DE EVALUACION DE EFLUENTES

Como se ha descripto en la seccion 1.1 los liquidos residuales, en particular los de origen urbano,
constituyen mezclas complejas y dindmicas, por lo que la medicion de parametros fisicos y
quimicos por si solos no permite establecer la ocurrencia de efectos en la biota, ni son un
indicador directo de su potencial toxicologico. Asi, en los ultimos afios la comunidad cientifica
ha reconsiderado el uso de estos parametros por si solos (Aguayo et al., 2004; Katsoyiannis and
Samara, 2007; Oberholster et al., 2008). Algunos protocolos de seguimiento incluyen
detecciones de contaminantes especificos, estd metodologia presenta algunas limitaciones debido
a que: 1) se concentra s6lo en un limitado nimero de téxicos; ii) muchas sustancias pueden
generar efectos toxicologicos alin en concentraciones bajas y iii) este tipo de acercamiento ignora
las interacciones entre los componentes del efluente (Aguayo et al., 2004; Katsoyiannis and
Samara, 2007; U.S. EPA, 1991). Asi, aunque la mayoria de los contaminantes pudiesen ser
identificados, mediante métodos analiticos, en una mezcla sus propiedades toxicoldgicas serian
aun desconocidas debido a la falta de conocimiento acerca de toxicidad individual de numerosas
sustancias y la toxicidad final de muestras complejas tales como los efluentes urbanos (Aguayo
et al., 2004). Asi, en la actualidad se considera a los ensayos de toxicidad o bioensayos como una
herramienta de medicion directa de la toxicidad global de un efluente. Esta aproximacion
compensa algunas limitantes de los andlisis tradicionales, al integrar los efectos sinérgicos,
aditivos y antagonicos que tienen lugar entre los contaminantes, inclusive aquellos que no son
detectados o considerados durante las evaluaciones quimicas (Aguayo et al., 2004; Pandard et
al., 20006).

Los bioensayos consisten en la utilizacién de microorganismos, plantas, invertebrados, peces y/o
cualquier otro organismo vivo, que son expuestos a una muestra de interés para determinar el
efecto de ésta sobre el organismo. Son herramientas de diagnoéstico utilizadas para determinar el
efecto toxico de agentes fisicos y quimicos sobre organismos de prueba bajo condiciones
experimentales especificas y controladas (G Castillo Morales, 2004). Los efectos pueden
manifestarse y evaluarse a diferentes niveles de complejidad bioldgica, desde estructuras

subcelulares, hasta organismos completos o biocenosis.

La toxicidad de una sustancia es la capacidad que ésta posee para ejercer efectos adversos sobre
los organismos y esta relacionada con las caracteristicas del toxico (composicion,
concentracion), las caracteristicas de la exposicion (duracion y frecuencia) y las caracteristicas

del organismo (especie, estado fisiologico, sexo, etc.).

Los ensayos de toxicidad se clasifican en dos grandes grupos de acuerdo a su duracion. Por un

lado, los ensayos que se realizan sobre un periodo corto del ciclo de vida del organismo y por
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otro lado estan aquellos que se extienden al menos el 30 % del ciclo de vida. Los primeros se
denominan ensayos de toxicidad aguda y los segundos son ensayos de toxicidad cronica.
Respecto a su aplicacion, los bioensayos agudos podrian no ser los mas apropiados cuando los
toxicos se encuentran en concentraciones bajas, ya que concentraciones bajas mas o menos
continuas usualmente causan efectos cronicos en los organismos. A su vez los ensayos pueden
centrarse en evaluar efectos letales o subletales, tales como cambios morfoldgicos, crecimiento,

reproduccion, entre otros (G Castillo Morales, 2004)

Los bioensayos se realizan bajo protocolos estandarizados. Debido a que la toxicidad resultante
del ensayo bioldgico es el resultado de la interaccion de la sustancia y el organismo testeado los
resultados varian con las diferentes especies utilizadas, es por ello que se recomienda la
implementacion de un conjunto de bioensayos que utilicen organismos de diferentes grupos
taxonoémicos y diferentes niveles troficos para lograr un mayor acercamiento a la toxicidad del
efluente (G Castillo Morales, 2004; Pandard et al., 2006). La implementacion de las baterias de
bioensayos con organismos variados es de gran importancia si se tiene en cuenta la alta

diversidad de organismos capaz de hallarse en un ecosistema.

Las baterias de bioensayos resultan asi una herramienta 1til tanto para el monitoreo continuo de
las plantas de tratamiento de efluentes como para la deteccion de mezclas toéxicas y, en
complemento con andlisis quimicos, permite una mejor caracterizacion del efluente y evaluacion
del riesgo de su descarga al ambiente (Karvelas et al., 2003; Ren, 2004; Smital et al., 2011).

Los ensayos de toxicidad estan siendo utilizados en diversas partes del mundo para evaluacion
de la toxicidad de ELUs. Si bien la literatura se refiere a CE o CI al hablar de estimaciones de
toxicidad en efluentes cabe aclarar que no refieren estrictamente a una concentracion sino a una
dilucién del efluente en medio. Rigurosamente no corresponde referirse a concentracion siendo
que, en muestras complejas con caracteristicas indeterminadas, se desconoce la concentracion
real.

En estudios de efluentes de Croacia, se demostré una alta citotoxicidad en los ELUs sin
tratamiento, con una viabilidad celular aproximada al 10 %, mientras que luego del tratamiento,
mediante lodos activados, la viabilidad celular superd el 60 %. (Smital et al., 2011). Estos
mismos efluentes presentaron una alta toxicidad cronica en algas, siendo la CIS50 para

Desmodesmus subspicatus del 12% previa al tratamiento y del 15% luego del tratamiento.

Para ELUs de Espaiia la CE50 para inmovilizacion de Daphnia magna vario6 entre 8,1 y 65%, y
la CE50 para la inhibicién del crecimiento de algas dulceacuicolas de la especie Chlorella

vulgaris fue siempre superior al 60% (Aguayo et al., 2004) Estos resultados ejemplifican la
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variabilidad que existe respecto a la sensibilidad entre especies y la importancia de la utilizacion

de una bateria de bioensayos.

En ELUs de Grecia, Katsoyiannis & Samara (2007) evaluaron toxicidad aguda por medio de la
inhibicion de la bioluminiscencia de Vibrio fisceri (bacterias planctonicas), y detectaron en todos
los ELUs estudiados, sin tratar y con tratamiento, inhibicién de la bioluminiscencia. En este caso
el tratamiento consistia en: cribado, rejillas de remocion, sedimentacion primaria sin uso de
coagulantes y tratamiento por medio de lodos activados convencionales con desinfeccion final
aplicando cloro gaseoso. Para los liquidos crudos la inhibicion de la luminiscencia vari6 entre 25
y 60% vy para liquidos tratados entre 6 y 20 %. Sus resultados muestran que durante el
tratamiento dado a estos liquidos residuales su toxicidad resulta disminuida, sin embargo, los
lodos residuales mostraron elevada toxicidad con niveles de inhibicién de luminiscencia entre el
35 y 85%. La remocién de toxicidad generada por el tratamiento varid entre el 48 y el 79%. La
mayor toxicidad de los lodos respecto a los liquidos residuales se debe a que, durante el
tratamiento, parte de los toxicos son removidos del efluente y acumulado en el lodo. En este
trabajo se observé una correlacion positiva entre la toxicidad y los parametros DBO, DQO vy SS,
lo cual sugeriria que una parte importante de carga toxica corresponde a materia organica

suspendida.

En dos plantas de tratamiento de Barcelona, Espafia, se compard6 la toxicidad de los liquidos sin
tratamiento, con liquidos intermedios del proceso (después del tratamiento con productos
quimicos para lograr precipitacion de los solidos disueltos, pero antes de tratamiento biologico) y
el efluente final en V. fisheri. El resultado mostr6 un incremento de la toxicidad en el liquido
intermedio respecto al afluente crudo, la cual se deberia a que los productos quimicos utilizados
resultarian toxicos para el organismo de prueba. Al final del tratamiento se observd una
disminucion significativa de la toxicidad respecto a los liquidos aliin no tratados bioldgicamente,
sin embargo, el porcentaje de inhibicion se mantuvo entre 35 y 45% lo que indica que aun se

conserva una importante carga toxica (Farr¢ et al., 2002).

En general las grandes industrias incorporan sistemas propios de tratamiento de sus efluentes,
pero es muy comun que las pequeias y medianas industrias incorporen sus efluentes a aquellos
de origen municipales, esto aumenta la probabilidad de presencia de sustancias toxicas de

diversos origenes.

En plantas de tratamiento de Lituania y Estonia se evalu6 la toxicidad de efluentes de origen
urbano e industrial antes y después del tratamiento, por medio de una bateria compuesta por 5

bioensayos. Los resultados que obtuvieron, en UT, corresponden a los siguientes rangos: para D.
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magna 0-13,2 UT., para Thamnocephalus platyurus (crustdceo) 0-4 UT; para Tetrahymena
thermophila (protozoo) 0-6,9 U.T., Nitellopsis obtusa (alga) 0 a 12 U.T. y V. fisheri 0 a 8,3 U.T.
La toxicidad fue removida significativamente durante el tratamiento aplicado y 7. platyurus y N.
obtusa resultaron ser los organismos mas sensibles a los efluentes urbanos tratados (Katsoyiannis

and Samara, 2007)

Los ELUs pueden contener una amplia variedad de compuestos con actividad estrogénica
(surfactantes, fenoles, hormonas, etc.) los cuales actuan en conjunto determinando un efecto
estrogénico que puede medirse en mg/L equivalentes de 17 B-estradiol. Bioensayos realizados
con peces de la especie Pimephales promelas con una duracion de 3 semanas muestran que la
exposicion a efluentes de EEUU, los cuales cuentan con tratamiento primario y secundario antes
de verterse al Rio Mississipi, fue suficiente para inducir la expresion de un gen especifico y para
afectar el comportamiento sexual en los peces (Garcia-Reyero et al., 2011). Dicho efluente
mostr6 un efecto claramente estrogénico. En Croacia se ha medido estrogenicidad en afluentes
equivalente a 10,8 ng/L de 17 B-estradiol y 2,9 ng/L luego del tratamiento con lodos activados, lo
que indica una importante remocion de compuestos con actividad estrogénica durante el
tratamiento (Smital et al., 2011). La interferencia de las hormonas, naturales o artificiales, en los

sistemas endocrinos se ha observado aun a nivel de unos pocos ng/L (Auriol et al., 2006)

Botts (1988) evalu6 toxicidad ELUs de la planta Patapsco e indic6 altos niveles de toxicidad de
los afluentes para en Ceriodaphnia dubia, Mysidopsis bahia y V. fisheri. Y, de estos bioensayos,

C. dubia fue el indicador mas sensible a la toxicidad.

Existen escasas referencias respecto de la toxicidad de liquidos residuales pecuarios y en
particular para salas de ordenie. Herrero (2014) evalu6 la toxicidad de los efluentes de 8 tambos
mediante ensayos con Lactuca sativa y hallé que la mayoria de los efluentes sin tratamiento eran
toxicos, mientras que luego del tratamiento solo el 37% present6 toxicidad. Mishra et al (2000)
evaluaron la toxicidad a corto plazo para efluentes lacteos crudos y tratados con Labeo rohita
(pez). La CL50-96 h del efluente sin tratamiento fue del 25,5%. Una vez realizado el tratamiento
el efluente mostrd una disminucion de la toxicidad y la CL50- 96 h fue 73,5%. Roche (1998)
evaluo la factibilidad de emplear aguas residuales de tambo, que recibieron un tratamiento
avanzado, como medio de cultivo para D. magna. Los resultados les permitieron considerar al
agua residual como potencial medio de cultivo para D. magna, sin embargo, detectaron que los
efluentes intermedios del tratamiento permitian menores crecimientos. Esto se atribuyd a la
menor concentracion de oxigeno disuelto y la mayor concentracion de compuestos tipicos en
efluentes no estabilizados como amoniaco, sulfuro de hidrégeno y acidos organicos. A su vez

indicaron que D. magna no habita en la laguna de disposicion final y esto puede deberse al bajo
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nivel de oxigeno disuelto, y a que el bajo volumen de ensayo empleado puede haber favorecido

la aireacion.

Evaluaciones de la toxicidad de efluentes lacteos mediante el test de inhibicion de la respiracion
en lodo activado concluyeron que los efluente sin tratamiento causan efecto inhibitorio sobre los
lodos activados (Sivrioglu and Yonar, 2015). La toxicidad fue tal que estos efluentes resultaron
no aptos para aplicarles tratamientos bioldgicos convencionales y requieren de un manejo

diferencial.

TIE: Es posible realizar evaluaciones de la toxicidad con el objetivo de identificar las fracciones
de la muestra responsables de la toxicidad, ain sin conocer la composicion de la muestra, esto
fue descripto en reportes de la Agencia Ambiental de los Estados Unidos de Norteamérica (U.S.
EPA, 1993, 1991) para la Evaluacion de la Identidad de la Toxicidad. La identificacion de las
fracciones toxicas es posible mediante evaluaciones toxicoldgicas sucesivas realizadas sobre
muestras manipuladas. El cambio en la toxicidad que se origina por la manipulacioén, da indicios

de cuales son las fracciones responsables de la toxicidad.

La variabilidad en los parametros que se aplican tradicionalmente al monitoreo puede no
coincidir con la variabilidad de la respuesta toxica. La toxicidad es una respuesta genérica, no
hay forma de determinar si la toxicidad observada es causada a un componente simple o a una
combinacion de componentes que aparecen en forma alternativa para generar la toxicidad. Por
esto es importante que, durante el estudio de efluentes, se apliquen tanto métodos quimicos como
biologicos y que las caracterizaciones se realicen a largo plazo para establecer la variabilidad en

la toxicidad.

Un protocolo TIE permite caracterizar la naturaleza fisicoquimica de los componentes que
causan la respuesta toxica. Tales caracteristicas, como filtrabilidad, solubilidad y volatilidad son
determinadas sin identificar especificamente los toxicos. La caracterizacion de toxicos en las
muestras es llevada a cabo mediante varias manipulaciones de las muestras en laboratorio y el
uso de bioensayos para rastrear los cambios en la toxicidad que las manipulaciones generan. Las
caracteristicas fisicoquimicas de los constituyentes que son responsables de la toxicidad son
indicadas por la comparacion resultados de los bioensayos aplicados antes y después de las
manipulaciones. TIE propone manipulaciones que afectan la disponibilidad bioldgica o extraen
grupos de toéxicos, tales como organicos no polares, metales complejables, oxidantes, sustancias
degradables, volatiles, filtrables. Asi provee evidencia de las caracteristicas de grupos quimicos

que son responsables de parte de la respuesta toxica local. (Botts et al., 1989; Carr et al., 2001;
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Deng et al., 2017; Hutchings et al., 2004; Maya et al., 2018; Pessala et al., 2004; Smital et al.,
2011)

En sus estudios aplicando TIE en aguas residuales de origen doméstico, Bolts (1998) sefial6 a los
compuestos organicos polares como los responsables del mayor aporte a la toxicidad. En menor
medida, se asocid toxicidad con compuestos organicos volatiles, amoniaco, y compuestos
organicos polares. Este caso representa uno de los primeros casos historicos de programa de

manejo de la toxicidad en una planta de tratamiento de ELUs.

En funcién de los antecedentes sefialados y la disponibilidad de equipamiento e infraestructura
de nuestro instituto, para éste trabajo de tesis se seleccionaron como organismos de pruebas a D.
magna, H, plagiodesmica y T. aestivum para aplicar una adaptacion del método TIE a efluentes
liquidos. Esta bateria de bioensayos incluye organismos de diversos grupos taxondmicos y con
nichos muy diferentes. D. magna es ampliamente utilizado a nivel mundial y también existe
abundantes referencias de ensayos biologicos con 7. aestivum, sin embargo, son escasos los
registros para H. plagiodesmica, un cnidario dulceacuicola de la region pampeana. La propuesta
de organismos alternativos para los bioensayos normalmente se enfrenta a impedimentos
asociados a la falta de informacion bioldgica para interpretar las respuestas toxicas observadas y
a dificultades para el mantenimiento de organismos de ensayo. Sin embargo, es necesario
proponer especies alternativas, que proporcionen informacioén adecuada y sencilla de interpretar,
acordes a las condiciones ambientales locales. Para el caso de H. plagiodesmica hay reportes de
que responde positivamente a las condiciones de cultivo y ensayo desarrolladas para H.

attenuata (Bulus Rossini et al., 2005).

1.3. SITUACION EN LA PAMPA

A continuacion, se describe la situacion en la provincia de La Pampa respecto a los ELUs y los

ELTs.

ELUs: En los afios 90 se comenzo con el tendido de redes de desagiie para los ELUs y
construccion de plantas de tratamiento en la Provincia de la Pampa. Asi, 15 localidades poseen
red cloacal y existen 12 plantas de tratamiento de ELUs, la mayoria de ellas consisten en
sistemas de tipo lagunar. Estos sistemas estan formados por un conjunto de cuencos
independientes, en los que se opera de forma de aerdbica, anaerdbicas y facultativa. En algunas
localidades el sistema funciona con Unicamente una o dos lagunas. En particular para la ciudad

de Santa Rosa el sistema consta de dos plantas de tratamiento independientes.
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Otros sistemas utilizados son los filtros fitoterrestres (carrizales) y una planta compacta
constituida por un tanque ecualizador, una zona de clarificacion, y un laberinto de cloracion

previo a una laguna de estabilizacion final.

A partir del afio 2005 se implementdé un plan de monitoreo provincial, a cargo de la
Administracion Provincial del Agua, que cubridé todas las plantas activas. Los parametros
seleccionados para el control del funcionamiento fueron DBOs, DQO, SSe, y nimero de colonias

de coliformes (Muioz et al., 2007).

Para el caso de las plantas de tratamiento por sistemas lagunares (Toay, Macachin, General
Acha, Alpachiri, Santa Rosa, General Pico e Intendente Alvear) los resultados mostraron para los
liquidos previos al tratamiento DBOs bajas con valores dentro del rango 300-350 mg/L y una
DQO media de 450 mg/L y, para los casos de las localidades de Alpachiri y Macachin, se
observaron maximos que alcanzaron los 1000 y 1800 mg/L respectivamente. La eficiencia de los
tratamientos fue baja y, en la mayoria de las determinaciones realizadas sobre los ELUs tratados,
los niveles superaron los limites establecidos por la normativa provincial (Decreto

Reglamentario N° 2793/06 de la Ley 1194- Pcia de La Pampa).

La situacion para las localidades con tratamiento por filtro fitoterrestre (Uriburu, Eduardo Castex
y Quemu Quemu) fue similar, con picos de DQO y DBOs que evidencian una posible inyeccion
al sistema de liquidos no domiciliarios. La remocion de la DQO fue del orden del 20 al 68%, y

no fue suficiente para alcanzar los niveles de referencia.

En términos generales los liquidos crudos presentaros niveles bajos para los pardmetros
evaluados, pero los sistemas de tratamiento presentaron eficiencias tan bajas que los parametros
de vertido al menos duplican los valores maximos permitidos. También en los estudios
realizados por Pratts (2011) sobre los canales de descargar se evidencia que las plantas de

tratamiento de la ciudad de Santa Rosa no funcionan de manera optima.

Entre los problemas detectados por Muifioz et al (2007) se encuentra: i) distorsion entre la
dimension de los sistemas disefiados y el volumen de liquidos recibidos, lo que afecta los
tiempos de residencia por sobre o sub dimensionamiento; falta general de mantenimiento

asociada a falta de recursos economicos y falta de capacitacion del personal.

En particular para la localidad de Santa Rosa la problematica derivada del tratamiento de las
aguas residuales es de relevancia debido a que la ciudad cuenta con un abastecimiento de agua

potable dual: agua subterranea de perforaciones y agua superficial del Rio Colorado.
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Actualmente no se cuenta con antecedentes de estudios de contenidos de compuestos prioritarios
ni datos acerca de la toxicidad, s6lo determinacion de las concentraciones de metales pesados de

interés (Pratts, 2011) en los canales de descarga de las plantas de tratamiento de Santa Rosa.

ELTs: La provincia de la Pampa participa en forma minoritaria en la produccion lactea nacional.
La actividad lactea se distribuye en tres cuencas, que se diferencian por las caracteristicas
agroecologicas de las zonas que definen la forma de produccion de los tambos, especialmente
por la alimentacion. La cuenca de mayor relevancia es la Sur, esta cuenca es la que ha presentado
el mayor crecimiento en los ultimos afios, tanto en nimero de tambos, como en numero de
animales y productividad. Para el afo 2016, la Provincia de La Pampa contaba con casi 30000
animales de ordefie, considerando los 186 tambos ovinos y bovinos (Gobierno de La Pampa,

2017)

Como ocurre a nivel nacional, también en La Pampa, el desarrollo de la produccion ovina
lechera estd en manos de pequefios y medianos productores. Varios de los establecimientos son

tambos-fabricas donde se elaboran productos derivados de la leche (Busetti and Suérez, 2008).

La Estacion Experimental Agropecuaria INTA Anguil (La Pampa) posee un rodeo de la raza
Pamplnta, para produccion de leche, con mas de 300 madres, de las cuales aproximadamente 150
entran en ordefie al afo. Para estos fines, la EEA instald un tambo experimental. Los efluentes
generados son almacenados en una laguna sin realizarse ninglin tratamiento. Debido a que no se

cuenta con antecedentes de estudios locales se selecciono éste tambo como sitio de estudio.
1.4 OBJETIVOS

En funcion de los antecedentes planteados y la situacion descripta para La Pampa, se plantearon

los siguientes objetivos:

Capitulo 3- 1) Generar informacion acerca de la toxicidad combinada de los dos farmacos mas
detectados en ELUs: ibuprofeno y acetaminofeno

i1) Generar informacion toxicologica para el enantiomero S-IBP.

Capitulo 4- 1) Caracterizar toxicoldégicamente los ELUs de un sector de Santa Rosa, La Pampa,
Argentina-

11) Identificar fracciones que aportan a la toxicidad global.

1i1) Indagar acerca de las relaciones entre parametros fisicoquimicos y toxicidades
de las muestras y de las submuestras manipuladas.

Capitulo 5- 1) Caracterizar toxicoldgicamente los ELTs de un tambo de La Pampa, Argentina.
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i1) Identificar las fracciones que aportan a la toxicidad global del ELT.

ii1) Indagar acerca de las relaciones entre parametros fisicoquimicos y toxicidades
en los ELTs y de las submuestras manipuladas.
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Capitulo 2

MATERIALES Y METODOS GENERALES.

En este capitulo se detallan los materiales y métodos generales aplicados en los capitulos 3,4 y

5.
2.1. BATERIA DE BIOENSAYOS

En el afio 2012 se instal6 en la provincia de La Pampa una bateria de bioensayos compuesta por
Dahpnia magna, Hydra plagiodesmica y semillas Triticun estivum como organismos de prueba.
Durante el 2013 se realizd la puesta a punto de los ensayos, luego de la adaptacion y
estabilizacion de los cultivos y la implementacion de las correspondientes cartas de control, para

luego iniciar con la evaluacion de toxicidad de muestras ambientales.
Se detallan las metodologias aplicadas en cada caso.

Bioensayo de toxicidad aguda con D. magna (48 h)

Daphnia magna es un crustaceo planctonico del orden Cladocera. Es uno de los organismos mas
utilizado en ensayos ecotoxicologicos debido a su cultivo sencillo, su ciclo de vida corto y su
reproduccidén partenogenética que garantiza la homogeneidad de los cultivos. D. magna
representa en estudios los ecotoxicologicos de manera ideal al zooplancton y ha sido

ampliamente utilizada como especie indicadora a nivel global.

El cultivo de D. magna se realizd bajo protocolos estandarizados (G. Castillo Morales, 2004;
US-EPA, 1996a). Los cultivos se mantuvieron en recipientes de 3 litros con una densidad media
de 10 individuos por litro. Los organismos se mantuvieron bajo un fotoperiodo de 16 horas de
luz y 8 horas de oscuridad en agua dura reconstituida a 21+ 2 °C. El medio de cria contenia 124
mg/L de MgSOqs, 8,2 mg/L de KCI, 198 mg/L de NaCOsH y 48 mg/L de CaSOs. El pH se
estabilizo en 7,6 + 0,4, y el medio se mantuvo bajo aireacién constante hasta su uso. Todos los
medios de cultivo fueron controlados, previo a su utilizacion, para asegurar que no se afectara la

supervivencia de los organismos.

Como tareas generales, se retiraron a diario los neonatos, ya sea que fueran a destinarse a

ensayos o solo para eliminarse con el fin de mantener la densidad de cultivo prevista. Se
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acompand esta tarea con la limpieza de los recipientes, remocion de mudas y restos de alimento
del fondo. Finalmente se realiza la renovacién de medio con aproximadamente 1/3 del medio
fresco recientemente aireado y controlado, para luego proceder a la alimentacion. Para la

alimentacion de los cultivos se emplearon cultivos algales de Chlorella sp.

Dependiendo las condiciones y volimenes de cultivo, estas actividades se realizaron con

diferente periodicidad.

El dia previo a realizar ensayos se extraian los neonatos presentes en el cultivo. De esta forma se
puede garantizar que los neonatos encontrados al dia siguiente, y que seran utilizados en los

ensayos, cumplieran con el requerimiento de tener menos de 24 horas de vida.

La sensibilidad de los cultivos se controld6 mensualmente con dicromato de potasio (K2Cr207)
como toxico de referencia. El resultado del ensayo se contrasté con la LC50 + 2c obtenida de la
carta de control D. magna- K>Cr,07-48 horas que se realizé en la etapa de instalacion de los

cultivos (G. Castillo Morales, 2004).

El ensayo de toxicidad con D. magna consiste en la exposicion de neonatos (<24 horas) a
diferentes concentraciones de la muestra o toxico durante un periodo de 48 horas. Las muestras a
ensayar se diluyen en medio de cultivo. Las pruebas se efectuaron, en general, en cinco
diluciones/concentraciones mas un control negativo (medio de cria utilizado como medio de
dilucion). Los ensayos se realizan por triplicado, en tubos de ensayo con un volumen de 20 mL.
Se utilizaron 5 a 10 neonatos (<24 horas) por réplica y se mantuvieron bajo condiciones
controladas de iluminacion y temperatura durante 48 horas. Se registro el nimero de organismos
inmoviles (considerados muertos) a las 24 y 48 horas. Se descartaron los ensayos que

presentaron una mortalidad superior al 10% en los controles negativos (blancos).
Una vez finalizado el ensayo se estim6 CEso o la CEx mediante el método Probit

Bioensavo de toxicidad aguda con H. plagiodesmica (96 h)

Las hidras (Filo Cnidaria, Clase Hidrozoa) son organismos sésiles que habitan en cuerpos de
agua dulce. Miden unos pocos milimetros y son depredadores, capturando presas pequefias
utilizando tentaculos con células urticantes (cnidocitos). Son hermafroditas y tienen una alta tasa
de reproduccion asexual (gemacion). La clorohidra H. plagiodesmica aloja células de la clorofita
Chlorella sp. y habita cuerpos de agua de la region pampeana y, por esta razon, fue reciente
incluida como organismo de prueba regional (Bulus Rossini et al., 2005; Demetrio et al., 2009).
Su cultivo se realizd bajo protocolos estandarizados elaborados para H. attenuata (G. Castillo

Morales, 2004; Trottier et al., 1997). Consistente con el hecho que ambas especies pertenecen al
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mismo género, H. plagiodesmica respondi6 bien a los métodos de cultivo estandarizados para H.

attenuata, lo que es acorde con los estudios previos de Bulus Rossini (2005) y Demetrio et al.

(2009),.

Los organismos se mantuvieron en medio preparado con 147 mg/L. de CaCl»-2H»0, 9,8 mg/L
NaHCOs3 y 4 mg/L de EDTA, ajustando el pH a 7,0+ 0,1. Este mismo medio, pero sin agregado

de EDTA, se utiliz6 como medio de dilucién para los ensayos.

Los cultivos se mantuvieron en recipientes de vidrio de aproximadamente 20 cm de diametro con
3 cm de medio. Se los mantuvo a 20+ 2 °C, bajo una intensidad luminica de 800 lux y un
fotoperiodo de 16 horas de luz y 8 horas de oscuridad. Los cultivos se alimentaron tres o cuatro
veces a la semana con nauplios recién eclosionados de Artemia sp, y se realiz6 limpieza y
cambio de medio cuatro a cinco horas posterior a la alimentacion. El cultivo de Artemia sp. se

realiz6 siguiendo los lineamientos de Castillo Morales (2004)

La sensibilidad de los cultivos se controld6 mensualmente con dicromato de potasio (K2Cr207)
como toxico de referencia. El resultado del ensayo se contrasté con la LC50 + 2c obtenida de la
carta de control H. plagiodesmica-K>Cr,07-96 horas, que se realizo en la etapa de instalacion de

los cultivos (G. Castillo Morales, 2004)

Los ensayos se realizan en placas multipocillo, sobre una serie de diluciones/concentraciones, un
control positivo (con K>Cr207 como toxico de referencia) y un control negativo (con medio de
cultivo sin EDTA). Para las pruebas se utilizaron organismos con 24 horas de ayuno y que
presentaban un unico hidrante. El volumen de ensayo fue de 3 mL, y se trabajo por triplicado con
3 hidras por replica. El tiempo de exposicion fue de 96 horas y, finalizado ese periodo, se evalud
la presencia de cambios morfologicos letales y subletales en cada individuo. Para la evaluacion

de los cambios se aplico la escala de Trottier et al (1997)

= v W

]

Normal Tenticulos con bulbos Tentaculos acortados Estado de tulipan Desintegracion
— S~ —
Cambios subletales Cambios letales

Figura 2.1: Diferentes estadios morfologicos. Modificado de Trottier et al. (1997)
Con los datos obtenidos de presencia de cambios letales se estimo la CLso y para presencia de

cambios subletales la CEso. Ambos puntos finales se determinaron mediante el método Probit.

Bioensavo de toxicidad aguda: crecimiento de semillas de Triticum aestivum (120 h)
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El bioensayo de toxicidad con semillas es una prueba estatica de toxicidad aguda (120 horas de
exposicion) que se utiliza para evaluar los efectos fitotéxicos de compuestos puros o de mezclas
complejas en el proceso de germinacion de las semillas y/o en el desarrollo de las plantulas
durante los primeros dias de crecimiento. Como puntos finales para la evaluacion de los efectos
fitotoxicos, se determina la inhibicidon en la germinacion y la inhibicion en la elongacion de la
radicula y del hipocotileo. La evaluacion del desarrollo de la radicula y del hipocotileo se
constituye como un indicador subletal muy representativo en la evaluacion de efectos biologicos,

util para determinar la capacidad de establecimiento y desarrollo de la planta.

Los ensayos se realizaron mediante la adaptacion del ensayo estandarizado de toxicidad aguda
para semillas de L. sativa (G. Castillo Morales, 2004; US-EPA, 1996b) La sensibilidad de las
semillas se controld6 mensualmente con sulfato de zinc como toéxico de referencia. El resultado
del ensayo se contrast6 con la CIS0 + 2c obtenida de la carta de control 7. aestivum- SO4Zn-120

horas que se realizé en la etapa de instalacion de los cultivos (G. Castillo Morales, 2004)

Los ensayos se efectuaron sobre papel de filtro en placas de Petri por triplicado, con 10 semillas
por placa. Como medio de dilucion se utiliz6 agua dura reconstituida (G. Castillo Morales,
2004). Las placas se mantuvieron protegidas de la luz por un periodo de 120 horas. Se evaluo la
elongacion de hipocotileo y radicula, y se determind el porcentaje de inhibicion de crecimiento

respecto del blanco y la Clso.

Unidades Toéxicas:

El concepto de unidades toxicas (UT) es util durante la aplicacion de una evaluacion integral de

la toxicidad. Las UT del efluente global se calcularon segin la expresion:

100%
Ul, = ———————
CLgp; 0 CE5p;

2.2. TOXICIDAD DE MEZCLAS BINARIAS:

Se consideraron los modelos accion independiente (Al) y adicion de concentraciones (AC) de

acuerdo a las siguientes formulas (Escher and Leusch, 2012):

Para Al *EFC1+C2 (Al) = EFC1 + EFC2 — (EFC1 x EFC2)

Donde:
EFC1+C2 (Al) es efectos de la mezcla de los componentes C1 y C2 con Al
EFcx es el efecto individual del componente x.

ParaAC= 1=3%1,Ci/CExi
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Donde:

Ci es concentracion de un componente en la mezcla.

CExi es concentracion del componente simple que podria causar individualmente el mismo efecto x que se observa
en la mezcla.

Junto con la CE50, se calcularon las CE10, CE25 y CE75. Una vez establecidas las CEx para los
compuestos de interés, se estudid la toxicidad de las combinaciones binarias utilizando las
CEx/2. Para cada mezcla ensayada también se estimdé el efecto de las concentraciones

individuales (CEx/2) y de la mezcla si ésta presentara inicamente mecanismos de Al
2.3. CARACTERIZACION FISICOQUIMICA DE AGUAS RESIDUALES:

Los sitios de muestreo se describen en cada unidad. En forma genérica, las muestras fueron
tomadas en envases de polipropileno y se conservaron a 4° C hasta su utilizacion y sin agregado
de conservantes. Cuando por razones operativas fue necesario postergar alguna determinacion

las muestras se mantuvieron a -10° C.
Se realizaron las siguientes determinaciones:

Solidos sedimentables (SSe): Se denomina SSe al material que se desprende de la suspension en

un periodo determinado.

Procedimiento: Se completé un cono de Imhoff con muestra homogeneizada hasta la marca de
1000 mL y se dejé sedimentar. Se leyo el volumen del sedimento a los 10, 120 minutos y 24

horas (APHA, 1998). El resultado se expres6 en mL de SSe/L de muestra en el tiempo.

Soélidos totales a 103 — 105°C (ST): Son los residuos resultantes luego de evaporar y secar una

muestra en estufa a 103 — 105°C.

Procedimiento: Se calentd una placa de evaporacion limpia a 103 — 105°C y se conservd en
desecador hasta el momento de uso. Antes de utilizarla se registrd su peso. A continuacion, se
midieron 100 mL de muestra, se los colocd en la placa y se dejo evaporar en una estufa a 103 —
105°C hasta peso constante. Se guardo la placa en un desecador para enfriar y luego se peso. Se

determino el contenido de ST por medio del siguiente célculo:

ST(mg) _ (A — B) * 1000
L  volumen de muestra (mlL)
donde:

A= peso del residuo seco + placa (mg)

B = peso de la placa (mg)
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Sélidos suspendidos totales (SST): Son los materiales retenidos por un filtro estandar de fibra de

vidrio (1 um), secado a 103 — 105°C.

Procedimiento: Se secaron los filtros de fibra de vidrio en estufa a 103 — 105°C durante una hora,

se dejaron enfriar en desecador y se pesaron al momento de ser utilizados.

Se filtraron 100 mL de muestra mediante vacio, luego se colocaron los filtros utilizados en una
placa y se los seco hasta peso constante a 103 — 105°C. Se dejaron enfriar en un desecador y se

pesaron (APHA, 1998).

Los SST se calcularon con la siguiente relacion:

mg de SST (4—B)=1000
L ~ volumen de muestra (mlL)
donde:

A = peso del filtro + residuo seco (mg)

B = peso del filtro (mg)

Sélidos Suspendidos Fijos (SSF): Son los materiales retenidos por un filtro estandar de fibra de

vidrio (1 um) que permanecen luego de un secado a 550°C.

Procedimiento: se trabajo sobre las muestras de la determinacion de SST, se llevo a calcinar los
crisoles a una mufla a 550°C. Al retirar, se guard6 la placa en un desecador para enfriar y luego

se peso. Los SSF se calcularon con la siguiente formula

mg de SSF (4 —PB)=1000
L  volumen de muestra (mlL)
donde:

A = peso del filtro + residuo seco (mg) después de la calcinacién

B = peso del filtro (mg)

Sélidos Suspendidos Volatiles (SSV): Son los materiales retenidos por un filtro estandar de fibra

de vidrio (1 um), que volatilizan al secar la muestra a 550°C.

Procedimiento: Se determind con los pesajes realizados durante la determinacion de SSF

mediante la siguiente relacion:

mg de S5V (A—EB)=1000

L volumen de muestra (ml)
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donde:
A = peso del filtro + residuo seco (mg) antes de la calcinacion

B = peso del filtro + residuo seco (mg) después de la calcinacion

Sélidos Disueltos Totales (SDT): Son los residuos resultantes luego de evaporar y secar, en

estufa a 103 — 105°C, una muestra filtrada con un filtro estandar de fibra de vidrio (1 um).

Procedimiento: Se calentd una placa de evaporacion limpia a 103 — 105°C y se conservo en
desecador hasta el momento de uso. Antes de utilizarla se registrd su peso. A continuacion, se
midieron 100 mL de muestra, se filtr6 mediante vacio, se los colocd en la placa y se dejo
evaporar en una estufa a 103 — 105°C hasta peso constante. Se guardd la placa en un desecador
para enfriar y luego se pes6 (APHA, 1998). Se determind el contenido de STD por medio del

siguiente calculo:

STD(mg) _ (A —B) = 1000
L ~ volumen de muestra (mlL)
donde:

A= peso del residuo seco + placa (mg)

B = peso de la placa (mg)

Sélidos Disueltos Fijos (SDF): Son los residuos resultantes luego de evaporar y secar, en mufla a

550°C, una muestra filtrada con un filtro estandar de fibra de vidrio (1 pm).

Procedimiento: Se tomo las muestras de la determinacién de SDT, se llevo a calcinar las placas a
una mufla a 550°C. Al retirar, se guardo la placa en un desecador para enfriar y luego se peso.

Los SDF se calcularon con la siguiente formula:

mg de SDF (A —B)=1000
L ~ volumen de muestra (mL)
donde:

A =peso de la placa + residuo seco (mg) después de la calcinacion

B = peso de la placa (mg)

Sélidos Disueltos Volatiles (SDV): Son los residuos que volatilizan luego de evaporar y secar, en

mufla a 550°C, una muestra filtrada con un filtro estandar de fibra de vidrio (1 um).

Procedimiento: Se determind con los pesajes realizados durante la determinacion de SDF,

mediante la siguiente formula
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mg de SDV (A —B) = 1000

L volumen de muestra (mlL)

donde:
A = peso de la placa + residuo seco (mg) antes de la calcinacion

B = peso de la placa + residuo seco (mg) después de la calcinacion

pH: Para su determinacion se utilizé un pHmetro Adma, con una precision de 0,01 unidades de

pH.

Demanda Quimica de Oxigeno (DQO) — Indice de Oxidabilidad

Se seleccion de método se realizd de acuerdo a la capacidad instalada en los laboratorios de la
FCEyN-UNLPam. La determinacion se realizo mediante una volumetria por retorno, utilizando
KMnO4 y NaxC204 como reactivos en medio acido (H2SO4). Se debe obtener una coloracion
rosada persistente en el punto final debida a la actividad del KMnO4 como autoindicador. De
esta forma se mide, en medio 4cido, la cantidad de oxigeno utilizado para la reduccion del

KMnO4 por la materia orgénica contenida en la muestra.

La determinacion de DQO se realizd de acuerdo a métodos normalizados con el siguiente
procedimiento: Se prepararon diluciones de cada una de las muestras (en matraces de 100 mL) y
se trasvasaron a Erlenmeyer de 250 mL. A cada muestra se le agregaron 5 mL de H>SO4 diluido
(1:3) y 20 mL de KMnO4 (0,0125 N). Se colocaron a bafio Maria a 60° C durante 30 minutos y
se anadieron 20 mL de Na>C,04 (0,0125 N), lo que debe generar una decoloraciéon completa.
Finalmente se valord el Na>xC2O en exceso con KMnO4 (0,0125 N) hasta viraje a rosado débil.
La titulacion se consider6 vélida si el gasto de KMnOjs en la titulacion se encuentra entre 2 y 6

mL.
Los resultados se expresan en mg/L de oxigeno consumido segln la siguiente formula:

mg [{((vt=NY) +(V*= N} — (V? = N*)] = Peq(mg) = 1000
— oxigeno =

Vm (meq)

donde:

V1 = volumen del KMnOj4 adicionado a la muestra (mL)
V2 = volumen del KMnOj gastado en la titulacion (mL)
V3 = volumen de Na>C>0O4 adicionado a la muestra (mL)
N1 =normalidad del KMnO4

N2 = normalidad del KMnO4
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N3 =normalidad del NaxC;04
Peq = peso equivalente del O

Vum = volumen de muestra (mL)
Dureza

Se define como dureza del agua, a la capacidad que tienen los cationes presentes en una muestra
para desplazar a los iones sodio o potasio de los jabones y formar productos insolubles, y se
expresa como la concentracién de carbonato de calcio que equivale a la concentracion total de

todos los cationes multivalentes presentes en la muestra.

Procedimiento: Se determin6 mediante titulacion volumétrica de calcio y magnesio. Se tomaron
50 mL la muestra y se colocaron en un Erlenmeyer, luego se agregd: 1 mL de la solucion buffer
pH 10,0, para elevar el pH a 10,0 + 0,1 y una punta de espatula de negro de eritocromo T y se
agitd hasta lograr un color rojo vinoso uniforme. Finalmente se tituld con una solucion de
EDTA 0,01 M hasta obtener un color azul. La titulacion se considerd valida si el volumen
gastado fue menor de 15 mL.

El resultado se expresa en mg de CaCOs/L y se calcula mediante la siguiente formula:

CaCO3_ _ V1 (mL)* F = 1000
L V3 (mL)

Dureza (mg

donde:

V1= volumen en ml de EDTA 0,01M gastados en la titulacion de la muestra

V3= volumen de la muestra (50 mL)

F=cm® de CaCOs equivalente a 1,00 cm® de EDTA, determinado por titulacién con la solucion

valorada de calcio.

Determinacion de metales:

Las determinaciones se realizaron en los laboratorios de la Unidad PlaPiMu-LaSeiSiC-CIC-
UNLP. La determinacion y cuantificacion de metales de interés se realizd por Espectroscopia de
Plasma ICP-OES. Las muestras fueron tratadas seglin las Norma EPA 3051 (US-EPA, 1994) , la
cuantificaciéon de los elementos se realizd segin Norma EPA 6010 (US-EPA, 2000). Se
cuantificé Aluminio (Al), Niquel (Ni), Cromo (Cr), Plomo (Pb), Manganeso (Mn), Cadmio (Cd),
Zinc (Zn), Cobre (Cu), Hierro (Fe) y Arsénico (As).
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2.4. TRATAMIENTOS APLICADOS A LAS SUBMUESTRAS DE EFLUENTES
LiQUIDOS:

A continuacion, se describen todas las manipulaciones aplicadas, basadas en los recomendados
por US-EPA(1991) en los protocolos para el estudio de la identidad de la toxicidad. No todas las
manipulaciones se aplicaron a cada uno de los tipos de efluentes trabajados y los tratamientos

aplicados.

Aireacion: se airearon 200 mL de efluente con compresor durante 2 horas. Al sistema se le
incorpord un filtrado con poro de 0,22 um. El agua de dilucion también fue aireada, en idénticas
condiciones, para utilizarla como control. Se les aplicé una aireacion moderada. Con la muestra

aireada se prepararon diluciones seriadas y se procedio a realizar el bioensayo correspondiente.

Filtrados sucesivos: se filtr6 mediante bomba de vacio. Para preparar los filtros se los lavo con

25 mL agua destilada. Luego se prepar6 el blanco para control del test de filtrado;, para esto se
filtraron 50 mL de agua de dilucion, se colectd y se reservo para ensayar. A continuacion, se
filtraron 500 mL de muestra. Una fraccion de la muestra filtrada se reservo y fue utilizada para el
ensayo de toxicidad post filtrado;, el resto del volumen filtrado fue utilizado para continuar la
secuencia de filtrados. Con la muestra filtrada se prepararon diluciones seriadas y se procedio a
realizar el bioensayo correspondiente. Los tamanos de filtros utilizados fueron 1pm; 0,8pum;
0,42pum y 0,22um. Luego de cada filtrado una fraccidon de la muestra fue reservada para testear y

la otra parte continu6 la secuencia de filtrado.

SPE: se trabajo con columnas de extraccion en fase solida Cis (Bond Elut- Agilent) de 5 mL. Las
columnas se prepararon mediante los siguientes pasos: i) pasaje a través de la columna, y
posterior descarte, de 15mL de metanol calidad HPLC, ii) lavado con 15 mL agua de maxima
pureza (miliQ), ii1) pasaje de 30 mL de agua de dilucion, se colectan los ultimos 10 mL para
utilizarlos como blanco del tratamiento, iv) pasaje de 100 mL de efluente previamente filtrado
con lum, se descartan los primeros 25 mL y se colectan el resto. Los ensayos bioldgicos se

realizan sobre este tltimo volumen colectado.

Quelacion: La incorporacion de EDTA se debe realizar de forma tal que exceda la concentracion
necesaria para quelar el Ca y Mg y quede EDTA disponible para quelar otros cationes. Por esta
razon es necesario conocer la concentracion de Ca y Mg a los fines de establecer la
concentracion de EDTA a agregar. A su vez el EDTA excedente puede ejercer toxicidad sobre
los organismos de prueba. Asi se establecen tres niveles de agregado de EDTA a tres series de

diluciones del efluente. La seleccion de tres niveles de EDTA se basa en que al incorporar EDTA
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¢éste puede no alcanzar a quelar todos los cationes metalicos y, de esta manera, no remover la

toxicidad asociada o, puede exceder la cantidad necesaria y causar toxicidad por si mismo.

Previo al ensayo de determiné dureza del efluente aplicando un método estandar (APHA, 1998).
La concentracion de EDTA que produjo el punto final en la titulacion de dureza de la muestra de
efluente es la cantidad de EDTA necesaria en la adicion para el test. Para minimizar la dilucion,
esta cantidad de EDTA se concentrd en 0,2 mL. Se prepararon cuatro sets de diluciones del
efluente. A un set se le incorpora 0,4 mL de solucion de EDTA, 0,2 mL al segundo, 0,05 mL al
tercero y 0,0125 mL al cuarto. La complejacion de metales no es inmediata, por lo tanto, se dio

tiempo a que la complejacion ocurra antes de dar inicio al ensayo de toxicidad.
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Capitulo 3

ECOTOXICIDAD DE LOS ENANTIOMEROS DEL
IBUPROFENO, Y SUS MEZCLAS CON
ACETAMINOFENO

3.1. INTRODUCCION:

Los productos farmacéuticos y sus metabolitos humanos se emiten constantemente al medio ambiente en
todas las aguas residuales urbanas. La frecuencia y dosis de uso y su estabilidad quimica son los
principales factores que determinan las concentraciones ambientales de estos productos. En este sentido,
los productos farmacéuticos que se administran con frecuencia para enfermedades comunes y se excretan
como biomoléculas activas tienen mas probabilidades de convertirse en contaminantes. Sin embargo, el
riesgo ambiental de estos productos esta relacionado en gran medida con su persistencia y toxicidad.
Varios estudios realizados en diferentes paises han identificado una amplia variedad de productos
farmacéuticos en aguas residuales y en aguas superficiales que reciben las aguas residuales. (Fent et al.,

2006; Hernando et al., 2006b; Mompelat et al., 2009; Ortiz de Garcia et al., 2014; Santos et al., 2010)

En aguas residuales urbanas, el ibuprofeno (IBP) y el acetaminofeno (ACF) son identificados con
frecuencia (Andreozzi et al., 2003; Barnes et al., 2008a; Clara et al., 2005; Ebele et al., 2017; Elorriaga et
al., 2013; Fent et al., 2006; Gémez et al., 2007; Gros et al., 2006; Han et al., 2006; Hernando et al.,
2006b; Jux et al., 2002; Kolpin et al., 2004; Lin et al., 2009, 2008; Mayer and Testa, 1997; Mompelat et
al., 2009; Ortiz de Garcia et al., 2014; Roberts and Thomas, 2006; Santos et al., 2009, 2007, 2010; Teijon
et al., 2010; Ternes, 1998; Terzi¢ et al., 2008)

Los sistemas actuales de tratamiento de aguas residuales no estan disefiados para la disminucién Optima
de estas sustancias, ademads, no hay pautas de emision. Y, aunque sus concentraciones en el ambiente son
generalmente bajas (ng/L a ug/L), los productos farmacéuticos son sustancias disefadas para ser

biologicamente activas en dosis bajas.

El ibuprofeno (IBP: acido (R/S)-2-(4-isobutilfenil) propanoico) es un antiinflamatorio no esteroideo de
venta libre ampliamente utilizado en el mundo entero desde unos 50 afios atras, con una relativamente alta
dosis terapéutica (600-1200 mg/dia). Ha sido comercializado y utilizado durante la mayor parte del
tiempo como mezcla racémica (R/S-IBP), es decir, como una mezcla equimolar de los dos enantiomeros.
El enantiémero S (S-IBP) inhibe la sintesis de prostaglandinas, mientras que el enantiomero R (R-IBP)

no. Asi, se asocia el efecto analgésico y antiinflamatorio al S-IBP. Sin embargo, una vez administrada la
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dosis, una fraccion de R-IBP (60-70%) es sometido a inversion quiral y transformado a S-IBP (Evans,
2001; Gabard et al., 1995). En los primeros afios del siglo XXI, se ofrecié una nueva forma comercial
constituida Unicamente por éste enantiomero (S-IBP), y el otorgamiento de licencias de farmacos
enantioméricos puros, hasta entonces ofrecidos como mezcla racémica, contribuyd a incrementar el

comercio/uso del S-IBP (Ribeiro et al., 2012)

En humanos la biodisponibilidad del IBF es del 80%, con un porcentaje de union a proteinas plasmaticas
del 90-99%. Es metabolizado parcialmente en el higado y excretado principalmente por orina dentro de
las 24 horas de la administracion. Se elimina mayoritariamente en la forma de metabolitos inactivos

conjugados con acido glucurénico, siendo sélo un 10% eliminado como droga libre (Alamo, 2005).

Se ha detectado IBP en aguas residuales urbanas en numerosos estudios (Andreozzi et al., 2003; Clara et
al., 2005; Elorriaga et al., 2013; Jux et al., 2002; Mayer and Testa, 1997; Santos et al., 2009, 2007; Teijon
et al., 2010; Terzi¢ et al., 2008). Entre los valores mas altos estan los reportados por Santos et al. (2009),
quienes detectaron hasta 603 pg/L en liquidos sin tratamiento. Existen también abundantes reportes de
deteccion de IBP en cuerpos de agua que reciben aportes de liquidos residuales (Ashton et al., 2004;
Barnes et al., 2008a; Buser et al., 1999; Ebele et al., 2017; Jux et al., 2002; Kolpin et al., 2002; Moder et
al., 2007; Wiegel et al., 2004). Kolpin et al. (2002) identificaron este firmaco en el 10% de los cursos de

agua estudiados y Barnes et al. (2008) hallaron concentraciones de hasta 3,1 pg/l en cursos de agua.

Buser et al. (1999) estudiaron la composicion quiral del IBP detectado en aguas residuales, encontrando
una mayor presencia de S-IBP en relacion a R-IBP. Sin embargo, al evaluar la persistencia en el ambiente

hallaron que el S-IBP se disipa mas rapido.

El acetaminofeno (ACF: N-(4-hidroxifenil) acetamida) es un fairmaco con propiedades analgésicas, sin
propiedades antiinflamatorias, de venta libre en la Argentina y con amplio uso popular desde hace 50
afos. Al administrarse en seres humanos en forma oral, su biodisponibilidad es del 75 al 90%. Es
metabolizado en el higado y eliminado, mayoritariamente por orina como glucuronoconjugado y

sulfoconjugado, y solo un 5% se elimina en su forma inalterada (Alamo, 2005).

Existen reportes de presencia de ACF en aguas residuales urbanas (Ebele et al., 2017; Gémez et al., 2007,
Gros et al., 2006; Han et al., 2006; Kolpin et al., 2004; Roberts and Thomas, 2006; Ternes, 1998) con

concentraciones maximas de 65 pg/L para liquidos sin tratamiento (Ternes, 1998).

Al tener alta solubilidad en agua y ser hidréfilo, se dispersa facilmente en los ecosistemas acuaticos. Asi,
se ha reportado presencia de ACF en cuerpos de aguas en que se vierten aguas residuales (Bound and
Voulvoulis, 2006; Gros et al., 2006; Kolpin et al., 2004, 2002; Wiegel et al., 2004) con valores maximos
en el orden de los 10 pg/L (Kolpin et al., 2002).

Aunque su persistencia en el ambiente no es alta, IBP y ACF son detectados en concentraciones mas altas
que otros contaminantes emergentes. Esto es posible debido a sus gran uso, lo que genera un continuo
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vuelco de éstos farmacos al ambiente, que supera las tasas de degradacion (Loffler et al., 2005; Petrovié
et al., 2003). A su vez, en tanto productos farmacéuticos polares, el IBP y el ACP estan biodisponibles
para los organismos filtrantes, tales como D.magna, lo que sugiere la existencia de un riesgo
ecotoxicologico relevante. La Tabla 4.1 ejemplifica esto, proporcionando los valores de CES0 para D.

magna informados para IBP y ACF.

En general, las evaluaciones ecotoxicoldgicas suelen efectuarse sobre un compuesto particular, sin tener
en cuenta que, salvo vertidos excepcionales, éstos llegan al ambiente como parte de una mezcla compleja.
En la mezcla los componentes son susceptibles de diferentes tipos de interacciones que van a modificar la
toxicidad final del efluente. No hace muchos afios se ha comenzado a indagar acerca de la toxicidad de
mezclas de farmacos (Cleuvers, 2005, 2004, 2003; Dietrich et al., 2010; Gémez Olivan et al., 2014; S.
Gutiérrez et al., 2008; Sung et al., 2014).

Los efectos en una mezcla pueden clasificarse en cuatro clases teniendo en cuenta si los componentes
interactuan quimicamente o no, y si los componentes poseen el mismo mecanismo de accién o no. Si no
existe interaccion quimica y los componentes poseen el mismo modo de accion el efecto de mezcla se
denomina adicién de concentraciones/dosis (AC), mientras que si los componentes poseen diferentes
modos de acciéon se denomina accion independiente (Al). Aquellos casos en los que se presentan
interaccion entre componentes son denominados accion compleja y accion dependiente y pueden generar

efectos sinérgicos o antagdénicos (Escher and Leusch, 2012).

En el modelo Al los componentes actian independientemente en forma acorde a sus modos de accioén y
producen efectos independientes, por lo tanto, para la estimacion del efecto combinado se considera el
concepto estadistico de sucesos aleatorios independientes, asi su efecto final responde a la siguiente

formula:

EFci+c2 (Al) = EFci + EFc2 — (EFci1 x EFc)
Donde:
EFciic2 (Al) es efectos de la mezcla de los componentes C1 y C2 con Al

EF es el efecto individual del componente x.

En cambio, para AC los componentes poseen el mismo mecanismo de accidn, asi sus efectos se suman y

el efecto toxico se describe mediante la siguiente formula:

mn
1= Z Ci/CExi
i=1

Donde:
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Ci es concentracion de un componente en la mezcla.

CExi es concentracion del componente simple que podria causar individualmente el mismo efecto x que

se observa en la mezcla.

La comparacion entre la respuesta observada en los organismos expuestos a la mezcla y la respuesta
estimada que considera unicamente AC o Al permite establecer si existen otro tipo de interacciones
(Cleuvers, 2004, 2003; Escher and Leusch, 2012), ya que de haber interaccién quimica entre los
componentes la respuesta podria ser inferior a la de Al (antagonismo) o superior a la de AC (sinergismo).
A priori se asume que la mezcla tendra un efecto apolar narcotico inespecifico, de manera que el modelo
que mejor deberia predecir el efecto toxico de la mezcla es AC. La toxicidad de la combinacion de IBP y
ACF fue reportada por Sung et al. (2014) para N. denticulata. Sin embargo, en este reporte los autores
solo consideraron la mezcla racémica de R/S-IBP, sin distinguir la toxicidad de cada uno de los dos

enantidomeros.

El objetivo de este capitulo fue generar informacion acerca de la toxicidad del enantiomero de S-IBP,
comparar el efecto toxico del S-IBP con el de la mezcla racémica R/S-IBP y, por otro lado, evaluar la
toxicidad y el modo de accion de las combinaciones de ACF con R/S-IBP y ACF con S-IBP, mediante
bioensayos de toxicidad aguda con D. magna, (Phylum: Arthropoda, Subphylum: Crustacea).

3.2. MATERIALES Y METODOS:

Los organismos de cultivo se mantuvieron en agua reconstituida preparada siguiendo las
recomendaciones para ensayos de toxicidad aguda con D. magna de Castillo Morales (2004). R/S-IBP, S-
IBP y ACF usados para los ensayos fueron muestras, con calidad de farmacopea, provistas por Bago

(Argentina). Para realizar los ensayos los farmacos se solubilizaron en medio de cultivo de D. magna.

Se realizaron 13 ensayos con cada farmaco (R/S-IBP, S-IBP y ACF). Los ensayos se realizaron en tubos
de vidrio con un volumen de 20 mL., por triplicado, con 15 neonatos (<24h) por concentracion. Se
testearon los siguientes rangos de concentraciones: 1 a 250 mg/L para R/S-IBP y S-IBP, y 1 a 60 mg/L
para ACF. El rango se defini6 teniendo en cuenta reportes previos de toxicidad (Tabla 1). Durante las 48
h del ensayo los organismos permanecieron bajo un fotoperiodo de 16 h luz y 8 h oscuridad. A las 24 y
las 48 h se cuantifico el nimero de organismos inmoviles. Con éstos resultados se estim6 la concentracion
efectiva 50 (CEs¢) a las 24 h. y las CE10, CE25, CE50 y CE75 para las 48 h aplicando el método PROBIT
(G Castillo Morales, 2004).

Una vez establecidas las CEx para R/S-IBP, S-IBP y ACF, se estudi6 la toxicidad de las combinaciones
S-IBP con ACF y R/S-IBP con ACF. Las combinaciones se realizaron utilizando las CEx/2. Los ensayos
se realizaron en tubos de ensayo de 20 ml, por triplicado y con 10 neonatos por réplica. Las

combinaciones elegidas se ensayaron 10 veces.
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Para cada mezcla ensayada también se estimo el efecto de las concentraciones individuales (CEx/2) y de

la mezcla si ésta presentara inicamente mecanismos de Al

Los analisis estadistico se realizaron mediante el software Infostat version 2011 (Di Rienzo et al., 2011).

3.3. RESULTADOS:

En las figuras 3.1 y 3.2 se representan las curvas de toxicidad generadas para R/S-IBP y S-IBP
respectivamente. La figura 3.3 muestra las curvas de toxicidad para ACF. Los ensayos de toxicidad aguda

con D. magna arrojaron una CEsg.4sy dentro del rango 50,6 a 79,2 mg/L para R/S-IBP, 39,6 - 54,6 mg/L
para S-IBP y 10,6 - 28,2 mg/L para ACF.
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Figura 3. 1: Curva de toxidad donde se representa inmovilidad (%) de D.magna,
transformado a unidades Probit, en funcion del logaritmo del porcentaje de la concentracion
de S/R-IBP. Concentraciéon maxima testeada 250 mg/L. NOAEL-48h 22,5 mg/L y LOAEL-

48h 25 mg/L.
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Figura 3. 2- Curva de toxidad donde se representa inmovilidad (%) de D.magna,
transformado en unidades Probit, en funcién del logaritmo del porcentaje de la concentracion

de S-IBP. Concentracion méaxima testeada 250 mg/L. NOAEL-48h 12,5 mg/L y LOAEL-48h
15,75 mg/L
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Figura 3. 3- Curva de toxidad donde se representa inmovilidad (%) de D.magna,
transformado a unidades Probit, en funcion del logaritmo del porcentaje la concentracion de

ACF. Concentracion maxima testeada 60 mg/L. NOAEL-48h 0,1 mg/L y LOAEL-48h 1
mg/L.

En la tabla 3.1 se resumen las CE50 estimadas para las 24 y 48 h con sus correspondientes SD y se

indican las CE10, CE25, CE75 estimadas para las 48 h.

24h 48h

EC50 ECI10 EC25 EC50 EC75 EC50 Referencia bibliografica

R/S-IBP | 97,548,8 | 31,8464 433468 61,7+8,1 88,0£14,7  89,2-114,9 (1) 402-62,7 (2)
132 (3)

S-IBP 87,4+4,6 | 22,5+3,4 31,7£3,6 46,6+4,3 68,7+7,4 Sin referencias

ACF 39.849.7 | 6,1£3.0 10,044, 1 20,1%5,9 3224124 20,1 (3)50 (4)23,2-39 (5)

Tabla 3.1- Concentracion efectivas (CE10; CE25; CE25; CE50; CE75, en mg/L, y desvio estandar (SD) calculado
por exposicion de D.magna a R/S-IBP, S-IBP y ACF durante 24 y 48 h. Las referencias bibliograficas corresponden
a (1) Han et al. (2010), (2) Cleuvers (2004), (3) Han et al. (2006), (4) Henschel et al. (1997), (5) Kim et al. (2007)

Mediante el andlisis estadistico se indicaron diferencias significativas entre las CE50 para R/S-IBP y S-
IBP (24h exposicion: p=0.0012 y 48h de exposicion: p<0.0001). S-IBP es mas toxico para D. magna que

R/S-IBP y la diferencia de toxicidad se incrementa con el tiempo de exposicion (Figura 3.4)
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Figura 3.4- Comparacion de las CE50 estimadas para D.
magna por exposicion a R/S-IBP y S-IBP durante 24 y 28 h de
exposicion. Se representa el intervalo de confianza del 95%.

En la tabla 3.2 se presenta la estimacion del efecto individual de las concentraciones (CEx/2) utilizadas
para realizar las mezclas binarias. Estas estimaciones se emplearon para calcular el efecto de la mezcla si

los componentes presentaran efectos independientes (Al)

CE10/2 CE25/2 CES50/2 CE75/2
R/S-IBP 1,1+24 3,0+3,5 9,7+6,5 27 +38,3
S-IBP 0,7+0,8 32+22 10,9+49 28,6 £6,2
ACF 22+2,6 5,7+39 19.3+9 39,3+10,9

Tabla 3. 2- Efectos individuales (%) esperados de las CEx/2 utilizadas para realizar las mezclas
binarias. Los efectos se estimaron mediante el método Probit

En las figuras 3.5 y 3.6 se representa los resultados obtenidos luego de ensayar las mezclas 1) R/S-IBP
con ACF vy ii) S-IBP con ACF respectivamente. También se comparan graficamente con la
inmovilizacion esperada al aplicar los conceptos de AC, Al y los efectos individuales esperados para las

concentraciones de farmacos adicionadas (CEx/2).

En la evaluacién de ambas mezclas las concentraciones de R/S-IBP y S-IBP adicionadas en los test de
EC10/2 y EC25/2 fueron menores o similares al NOAEL vy la toxicidad de las mezclas se mantuvo por
debajo de la prediccion para AC y cercano al de Al. Los efectos fueron cercanos a la prediccion con AC
para la CE50/2. Sin embargo, los efectos fueron superiores a los esperados en los ensayos de CE75/2, con
un porcentaje de inmovilizacion del 89,6+7,0 % para la mezcla de ACF con R/S-IBP y 92,0+5,1 % para
la mezcla de ACF con S-IBP).
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Figura 3. 5- Curva de toxicidad de la mezcla de R/S-IBP y ACF generada mediante
ensayos de toxicidad aguda de D. magna en comparacién con la toxicidad predicha
aplicando los modelos de concentracion adicién (CA) y accidn independiente (Al) y la
toxicidad esperada para los farmacos individuales. Para las mezclas se utilizd las CEx/2
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Figura 3. 6- Curva de toxicidad de la mezcla de S-IBP y ACF generada mediante
ensayos de toxicidad aguda de D. magna en comparacion con la toxicidad predicha
aplicando los modelos de concentracion adicion (CA) y accion independiente (Al) y la
toxicidad esperada para los farmacos individuales. Para las mezclas se utilizo las CEx/2
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3.4. DISCUSION Y CONCLUSIONES

La toxicidad de R/S-IBP ha sido reportada para diversas especies, incluidas Chlorella vulgaris (Geiger et
al., 2016), Desmodesmus subspicatus (Cleuvers, 2004), Hydra atenuatta (Quinn et al., 2008), Lemna
minor (Pomati et al., 2004), Moina macrocopa (Han et al., 2010), N. denticulata (Sung et al., 2014),
Orizias latipes (Han et al., 2010; Kim et al., 2009), Planor biscarinatus (Pounds et al., 2008),
Thamnocephalus platyurus (Kim et al., 2009), Danio rerio (Song et al., 2018) y D. magna (Cleuvers,
2004; Du et al., 2016; Han et al., 2006, 2010; Henschel et al., 1997; Kim et al., 2007). La CE50-48h para
D. magna fue reportada dentro del rango de 40 a 132 mg/L (Tabla 3.1). El tnico reporte con distincion de
enantiomeros, previo a éste trabajo, es para D. rerio (Song et al., 2018). Nuestros resultados para R/S-
IBP son consistentes con aquellos reportados por otros autores, en los cuales no se aclara la composicion
enantiomérica. Asi, éste trabajo es el primer dato reportado acerca de la toxicidad del enantidémero S-IBP

en D. magna.

La toxicidad del ACF ha sido reportada para diferentes especies, entre ellas: D. rerio (Henschel et al.,
1997), D. subspicatus (Henschel et al., 1997), N. denticulate (Sung et al., 2014), O. latipes (Kim et al.,
2007), Tetrahymena pyriformis (Henschel et al., 1997), T. aestivum (An et al., 2009), Vibrio fischeri
(Henschel et al., 1997; Kim et al., 2007) y D. magna (Du et al., 2016; Han et al., 2006; Henschel et al.,
1997; Kim et al., 2007). Los valores de CEso-48 reportados para D. magna estan en el rango de 9 a 50
mg/L.(Tabla 3.1). Los resultados obtenidos en éste trabajo son consistentes con aquellos reportados

previamente por otros autores.

De los tres farmacos testeados, acorde a los datos reportados en la literatura, el ACF fue el mas toxico
para D. magna. Sin embargo, todos los compuestos presentaron CE50-48h en el rango 10 -100 mg/L, lo
que implica considerarlos como farmacos nocivos para los organismos acuaticos acorde a la

categorizacion publicada por Commission of the European Communities (1996).

Los resultados muestran que S-IBP es mas toxico que R/S-IBP para D. magna. Esto concuerda con un
registro actual que indica que los enantiomeros S(+) y R(-) no son ecotoxicolégicamente equivalentes
(Song et al., 2018). Asi mismo, el efecto terapéutico en humanos se asocia con S/IBP, en D. magna es
éste mismo enantiomero el que muestra la mayor toxicidad. A pesar de que la persistencia ambiental para
S-IBP es menor que R-IBP (Buser et al., 1999) esto puede contrarrestarse debido al incremento de la
descarga de S-IBP al ambiente asociada a su comercializacion en forma pura. Las CE50 obtenidas son
valores muy superiores a las concentraciones reportadas tanto para aguas residuales como cuerpos de
aguas, sin embargo, es necesario resaltar que estos valores corresponden a exposiciones agudas por un
periodo de tiempo maximo de 48 h y que, al aumentar la exposicion de 24 a 48 h, las CE50 se redujeron

un 51% para ACF, 47% para S-IBP y 36% para IBP.

Du et al. (2016) reportd que IBP y ACF generan diferentes efectos subletales sobre D. magna y que los

efectos dependen de la concentracion a la fueron expuestos. Los autores detectan efectos sobre la
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reproduccion en concentraciones 30 veces menores que la CEso-48h establecidas para IBP y ACF al usar
inmovilizacion como punto final del ensayo. Ademas, es importante tener en cuenta el hecho de que estos
datos solo consideraron la presencia de compuestos Unicos y este contexto es improbable en la realidad,

donde los compuestos que entran al ambiente a través de los ELUs formando una mezcla compleja.

En la evaluacion de la toxicidad de las mezclas correspondientes al 50% de efectos los valores obtenidos
tanto para la mezcla de R/S-IBP con ACF como para S-IBP con ACF se ajustaron a lo estimado con el
modelo de AC. Sin embargo, se observaron diferencias entre el efecto observado y el efecto predicho
considerando unicamente AC para las concentraciones de prueba mas altas (CE75/2) y las mas bajas

(CE10/2 y CE25/2).

Al analizar las concentraciones empleadas para realizar las mezclas se observa que R/S-IBP y S-IBP, en
combinacion con ACF, causaron inmovilizacion de D. magna en concentraciones menores o iguales a los
NOEC individuales. De hecho, la CE25/2 de R/S-IBP fue inferior al NOEC y la CE25/2 de S-IBP igual al
NOEC, no obstante, en combinacion con ACF generaron efectos toxicos. Asi, la inmovilizacion
observada al ensayar la concentracion correspondiente a la CE25/2 de R/S-IBP con ACF fue de 13% y de
S/IBP con ACF fue de 15%). Estos efectos toxicos se mantuvieron debajo de la prediccion para AC y
podria ser predicha por el modelo de Al. A su vez, los efectos observados para ambas mezclas para la
CE75/2 fueron superiores a los esperados para AC, esto permite considerar la existencia de interacciones

entre los componentes que aumentan su toxicidad mas alla de los niveles estimados para el modelo AC.

Teniendo en cuenta lo anterior, la curva de respuesta observada, para las combinaciones de fArmacos
testeadas, no se corresponde con ninguno de los modelos considerados. Este analisis indica que no hay un
modo de accion especifico que explique la toxicidad de la mezcla. Asi las diferentes mezclas parecen
presentar efectos sinérgicos, cuando se encuentran a altas concentraciones, pero responde al modelo Al a
bajas concentraciones. Si bien la metodologia empleada para las mezclas difiere en los trabajos, estas
diferencias de la respuesta ante los distintos niveles de mezclas se condice con los resultados de Sung et
al. (2014) que expuso a N. denticulata a mezclas desbalanceadas de IBU e ACF. En ese trabajo los
autores concluyeron que las mezclas testeadas se asociaban a diferentes efectos toxicos y que la toxicidad
se asociaba a la proporcion de IBP y ACF incorporados. Ademas, se observaron tanto efectos sinérgicos
como antagonicos para las mezclas, con la particularidad que las muestras con mayor concentracion
relativa de ACF fueron mas toxicas que aquellas mezclas que contenian una mayor proporcion de IBP

(Sung et al., 2014).

Las relaciones entre efecto y concentracion reportadas por Du et al. (Du et al., 2016)(2016) y Sung et al.
(2014) pueden explicar parcialmente el hecho de que la toxicidad de las mezclas no puede ser predicha
aplicando los modelos Al ni AC. Las fallas en la prediccion al emplear un tnico modelo revelan la
importancia de los estudios de toxicidad de mezclas y la necesidad de considerar éste tipo de datos en las
estimaciones de riesgo de matrices complejas tales como los ELUs (Hernando et al., 2005; Ortiz de
Garcia et al., 2014). El cociente de riesgo ambiental es un método utilizado internacionalmente para la
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elaboracion de normas ambientales (EC, 1996; Hernando et al., 2006b; Ortiz de Garcia et al., 2014). Para
evaluar el riesgo de la presencia simultanea de productos farmacéuticos, es necesario incluir en la
estimacion del coeficiente de riesgo la CES0/2 (concentraciones incorporadas en las mezclas binarias:
R/S-IBP = 30,8, S-IBP = 23,3 y ACP = 0,1 mg / L), las concentraciones maximas de los productos
farmacéuticos reportados en aguas superficiales (ACP = 0,01 y S / R-IBP = 0,003 mg/L) y un factor
estandar (1000). Entonces, el riesgo considerando la presencia simultanea para R/S-IBP esta en el limite
entre bajo y medio (0,1) y, para ACP, esta en el limite entre riesgo medio y alto (1). Si bien no hay
reportes actuales de concentraciones de S-IBP en ecosistemas acuaticos, si consideramos los reportes para
IBP como referencia, el riego podria ser medio para S-IBP (0,13). Estos niveles de riesgo ambiental
alcanzados para una mezcla binaria de firmacos evidencian que el riesgo estd fuertemente relacionado
con las mezclas complejas. Aunque hay informacion disponible sobre toxicidad de los firmacos en la
literatura, y también se poseen numerosos registros de la presencia de varios productos farmacéuticos en
simultaneo en aguas superficiales, atin hay una gran escasez de estudios que muestren toxicidad de la

mezcla, y esto debe ser priorizado en los futuros estudios.

Finalmente, de acuerdo con la evidencia clinica disponible, el S-IBP presenta ventajas terapéuticas
ligeramente mas altas en comparacion con su mezcla racémica (Evans, 2001; Gabard et al., 1995), con
diferencias que, aunque experimentalmente significativas y considerando las variaciones bioldgicas
habituales de las poblaciones humanas, son finalmente irrelevantes desde el punto de vista clinico. Esto
indicaria que el reemplazo de R/S-IBP en el mercado por S-IBP responde principalmente a razones
comerciales y, los resultados del presente estudio sugieren que, desde el punto de vista ambiental, la

sustitucion de S/R-IBP por S-IBP no es inocua.

Existe un riesgo significativo asociado con la presencia simultanea de enantidmeros de IBP y ACP en el
medio ambiente, y el riesgo asociado a S-IBP es mayor que del R/S-IBP. Debido a la introduccion
continua de IBP y ACP en el medio ambiente, el estudio de su efecto combinado a bajas concentraciones

y tiempos de exposicion mas prolongados debe abordarse con prioridad.
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Capitulo 4

TOXICIDAD DE EFLUENTES LIQUIDOS URBANOS:
IDENTIFICACION DE FRACCIONES TOXICAS Y
RELACION CON PARAMETROS FISICOQUIMICOS

4.1.INTRODUCCION:

Tal como se describio en el Capitulo 1, los ELUs estdn compuestos aguas de descarte de
domicilios, comercios, hospitales, desagiies pluviales y, en ocasiones, actividades de servicio e
industriales. Como consecuencia de la naturaleza y variedad de sus fuentes, constituyen una
compleja combinacion de sustancias quimicas. Diversos estudios han detectado en su
composicion detergentes, farmacos, metales, COPs, productos del cuidado personal, entre otros.
A su vez, la composicion es dindmica, dado que tanto los componentes como las concentraciones
de éstos cambian constantemente afectados por factores antrépico y ambientales (Clara et al.,
2005; Garcia-Reyero et al., 2011; Ustiin, 2009) como la biodisponibilidad de las sustancias en el
efluente pueden ser fuertemente variables por degradacion o por interaccion quimica de los
componentes (materia organica, microflora) (Aguayo et al., 2004; ManusadZianas et al., 2003;
Wong et al., 2001). En resumen, todo lo anterior nos permite considerar a los ELUs como
mezclas complejas, variables y de composicion desconocida que contienen una gran diversidad
de sustancias organicas e inorganicas (Aguayo et al., 2004; Dalzell et al., 2002; Farre et al.,

2002; Katsoyiannis and Samara, 2007; ManusadZianas et al., 2003; Sarakinos et al., 2000).

En general el manejo de las plantas de tratamiento de ELUs incluye la determinacion y
seguimiento de algunos parametros fisico-quimicos tradicionales, entre ellos: DBO, DQO,
carbono organico total y disuelto, sdlidos suspendidos totales (SST), nitrégeno y fosforo totales,
solidos sedimentables en volumen, recuento de colonias de coliformes, conductividad, pH
(Aguayo et al., 2004; Katsoyiannis and Samara, 2007; Polls et al., 1980). Sin embargo, es
necesario tener en cuenta que la diversidad de las sustancias que los constituyen estan sujetas a
interacciones que alteran las propiedades caracteristicas de la mezcla (Dalzell et al., 2002). El
estudio de la toxicidad, mediante bioensayos, permite evaluar los ELUs de manera integral, ya
sea para evaluar la eficacia de los sistemas de tratamiento a los que son sometidos, como para

conocer la magnitud de las consecuencias de su vertido en el medio.
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En algunos paises, entre ellos EE.UU., Brasil, Canada, varios paises de la U.E., Australia y
Nueva Zelanda, se han incorporado a los esquemas normativos la evaluacion de los efectos
adversos de aguas residuales sobre los sistemas biologicos, aplicando bioensayos como
herramienta de evaluacion para el manejo y proteccion de los ecosistemas acuaticos (Planes and
Fuchs, 2015). En Argentina ain no se han incluido criterios bioldgicos en la normativa
ambiental, y la reglamentacion se basa en niveles maximos permisibles para algunos
contaminantes relevantes por sus efectos bioldgicos, pero sin que exista una evaluacion bioldgica
que permita determinar si tales estandares son en realidad efectivos para lograr la proteccion de

la vida acudtica y sin considerar la interaccion de los parametros.

En la actualidad se ha estudiado la toxicidad de diversas aguas residuales con distintos
organismos de prueba y la combinacion de la informacion toxicoldgica con los anélisis
fisicoquimicos son una importante estrategia para el estudio integral de las aguas residuales
(Aguayo et al., 2004; Farre et al., 2002; Katsoyiannis and Samara, 2007; Oberholster et al., 2008;
Smital et al., 2011). Es posible realizar evaluaciones de la toxicidad con el objetivo de identificar
las fracciones problema, esto fue descripto en protocolos de la US-EPA (U.S. EPA, 1993, 1991)
para la evaluacion de la identidad de la toxicidad (TIE). Para esto se evalua la toxicidad en forma
sucesiva sobre la muestra original y muestras manipuladas y el cambio en la toxicidad, que se
origina por la manipulaciéon, da indicios de cuéles son las fracciones responsables de la
toxicidad. La evaluacion de la reduccion de la toxicidad puede implementarse tanto para
identificar fuentes de toxicidad como para control/monitoreo del funcionamiento de las plantas
de tratamiento de ELUs (Botts et al., 1989, 1988). Entre las posibles fracciones toxicas a
identificar se encuentran fracciones organicas, metales complejables y sustancias filtrables, entre
otras. Este método se aplica teniendo en cuenta que la toxicidad es una respuesta genérica y no
hay mecanismo para determinar si la toxicidad observada es causada a un componente simple o a
una combinacién de componentes que aparecen en forma alternativa, pero si es posible

identificar fracciones que aportan a la toxicidad global.

Los objetivos de este estudio fueron 1) caracterizar toxicoldogicamente los ELUs de un sector de
Santa Rosa, La Pampa, Argentina, ii) identificar que fracciones aportan a la toxicidad global del
ELU, iii) indagar acerca de las relaciones entre parametros fisicoquimicos y toxicidades en los

ELUs y en las submuestras manipuladas.
4.2. MATERIALES Y METODOS:

Area de estudio: La ciudad de Santa Rosa, La Pampa, posee 102860 habitantes y su red cloacal

tiene una cobertura proxima al 80% de las viviendas (INDEX, 2010). Posee dos plantas de
59



tratamiento, planta Norte y planta Sur. La planta Norte posee 6 piletas de depuracion: 2
anaerobicas, y 4 aerdbicas, y esta ubicada a mas de 15 Km. del sitio de disposicion final (Figura
4.1). Los liquidos saneados son bombeados por un canal subterrdneo que, en su tramo final,

desemboca en un canal a cielo abierto y, finalmente, los conduce hacia el Bajo de Giuliani.

Figura 4. 1- Ubicacion del area de estudio. Se indican las plantas de tratamiento Norte (PTN) y Sur (PTS), el
Canal de descarga de ELULSs y el sitio de disposicion final, Laguna Bajo Giuliani.

En canal a cielo abierto confluyen, ocasionalmente, los liquidos cloacales saneados en la Planta
de Tratamiento Norte con las aguas del sistema de desaglies pluviales del sudeste de la ciudad y,
cuando es necesario, las aguas del trasvase de la Laguna Don Tomas que se drenan a fin de

mantener el nivel.

Toma de muestras, conservacion y manipulacion: Se colectaron 24 muestras simples de ELUs
en forma quincenal, durante el periodo de diciembre 2013 a noviembre 2014. El sitio de
muestreo correspondio al canal a cielo abierto que transporta los ELUs tratados en la planta de
tratamiento Norte para su vertido al sitio de disposicion final, laguna Bajo de Giuliani (Figura

4.1). La figura 4.2 diagrama la secuencia de trabajo que se describe a continuacion.
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Figura 4. 2- Secuencia de trabajo: cada muestra colectada fue fraccionada. Una parte del muestreo se us6 durante
las determinaciones fisicoquimicas y, el resto, se utilizo para los ensayos de toxicidad. Los ensayos de toxicidad se
iniciaron con la determinacion de la toxicidad de base para las especies seleccionadas. Una vez establecida la
toxicidad de base se inici6 con el tratamiento de submuestras para luego determinar la toxicidad remanente post
tratamiento. Los tratamientos aplicados fueron: i) agregado de EDTA, ii) aireacion durante 2h a temperatura
ambiente, iii) filtrado 1 pum, iv) filtrado, 0,8 pm, v) filtrado 0,42 pm, vi) filtrado 0,22 pum, vii) SPE-C18.
Las muestras fueron fraccionadas y, una parte de la muestra fue conservada sin alteraciones,
mientras que a las demas fracciones se les aplicd un tratamiento: 1) aireacion durante 2h a
temperatura ambiente (A1), i1) filtrado 1 um (F1), i11) filtrado 0,8 pm (F08), 1v) filtrado 0,42 pm
(FO4), v) filtrado 0,22 um (F02), vi) SPE — Cis (SPE), vii) agregado de 4 niveles de EDTA
(posterior a la determinacion de la dureza). Todos los tratamiento se aplicaron acorde a los
métodos para las evaluaciones de identificacion de toxicidad acuatica (U.S. EPA, 1991) y son
descriptos con detalle en capitulo 2: “Materiales y Métodos Generales”. Las muestras se

mantuvieron refrigeradas a 4°C, los ensayos y determinaciones se realizaron dentro de los plazo

recomendados (APHA, 1998)
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Parametros fisico-quimicos: Se determiné pH, conductividad, ST, SST, SDT, SSF, SSV, SSe
10min, SSe 60min, SSe 24h, DQO y dureza. Todas las determinaciones se realizaron siguiendo

los protocolos estandarizados y son descriptas en detalle en el Capitulo 2.

Se cuantific6 Aluminio (Al), Niquel (Ni), Cromo (Cr), Plomo (Pb), Manganeso (Mn), Cadmio
(Cd), Zinc (Zn), Cobre (Cu), Hierro (Fe) y Arsénico (As) por Espectroscopia de Plasma ICP-
OES. Las muestras fueron tratadas segin las Norma EPA 3051, la cuantificacion de los

elementos se realizé segin Norma EPA 6010 (U.S. EPA, 2000; US-EPA, 2000).

Bioensayos: Se realizaron bioensayos con D. magna, H. plagiodesmica y T. aestivum. Se
efectuaron 13 bioensayos por muestra, en 2 etapas. La primera etapa correspondié a la
determinacion de toxicidad de base (CES50cr) para cada una de las especies y, la siguiente etapa
correspondié a la determinacion de la toxicidad remanente en las submuestras manipuladas
(Diagrama 3.1). La conservacion de la toxicidad de base fue evaluada mediante repeticion del
ensayo de base junto con los ensayos post tratamiento. En caso de observarse una reduccion
significativa de la toxicidad de base no puede asegurarse la correcta conservacion de las
propiedades de la muestra y, por ende, no son validos para comparaciones las toxicidades
remanentes medidas. Por ésta razon, en éste caso TIE (U.S. EPA, 1991) recomienda descartar el

muestreo problema y reemplazarlo por uno nuevo.

En el capitulo 2 se describen las condiciones especificas de mantenimiento de los cultivos y

procedimiento de los bioensayos bajo condiciones estandar.

D. magna: Los ensayos para determinar toxicidad de base se realizaron por triplicado, con 10
neonatos (<24h) por concentracion, en cambio los de determinacion de toxicidad remanente se
realizaron por duplicado, con una réplica del ensayo de base como control positivo de la
toxicidad. Se evalué inmovilizacion a las 48 h y, con éstos datos, se estim6 CES0 a las 48 h.

mediante el método PROBIT (G. Castillo Morales, 2004)

H. plagiodesmica: Los ensayos se realizaron siguiendo las recomendaciones para ensayos de

toxicidad aguda de Castillo Morales (2004) para H. attenuata. Todos los ensayos se realizaron
por triplicado y, junto con los ensayos de para determinar toxicidad remanente, se repitio el
ensayo de base como control positivo de la toxicidad. Se evalu6 presencia de cambio letales y
subletales y, por medio del método PROBIT, se estim6 la CL50 y CE50, respectivamente, a las
96 h. (G. Castillo Morales, 2004)

T. aestivum: Los ensayos se realizaron mediante la adaptacion del ensayo de toxicidad aguda de

Castillo Morales (G. Castillo Morales, 2004) para semillas de L. sativa. Los ensayos se
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realizaron por triplicado, en placas de Petri, con 10 semillas por placa. Como medio de dilucion
se utiliz6 agua dura reconstituida (Castillo Morales, 2004). Las placas se mantuvieron protegidas
de la luz por un periodo de 120 h. Se evalud la elongacién de hipocotileo y radicula, y se

determino el porcentaje de inhibicion de crecimiento respecto del blanco.

Manejo de datos toxicologicos: Para mejor interpretacion durante los analisis estadisticos
multivariados, los pardmetros toxicoldgicos estimados se transformaron en unidades toxicas
(UT). Se calcul6 el cambio de la toxicidad generado por cada manipulacion respecto de la

toxicidad original (Botts et al., 1988) por medio de la formula:

UTer — UTtrat i
Abatimiento Trati = = 100
UTer

Donde:
UTtrat i son las UT estimadas para la muestra sometida al tratamiento i

UTecr son las UT estimadas para la muestra original (cruda)

Analisis estadisticos: Las comparaciones de puntos finales y tratamientos se realizaron mediante
modelos lineales generales mixtos, en los cuales se considerd a las muestras como factor con
efectos aleatorios. Para evaluar los supuestos de homocedasticidad de varianza y normalidad se
realizaron gréaficos de dispersion de residuos y pruebas analiticas (Shapiro-Wilks). Para obtener
la estructura de varianzas mas apropiada, cuando fue necesario, se utilizo el criterio de
informacion Akaike. Finalmente se realizo el ANOVA del modelo que mostro el mejor ajuste y
la comparacion entre las medias se efectuaron mediante la prueba LSD- Fisher. Las
correlaciones entre datos toxicologicos y los parametros fisico-quimicos se estudiaron mediante
el coeficiente Spearman. Los andlisis estadistico y graficos se realizaron mediante el software
Infostat version 2011 (Di Rienzo et al., 2011). También se evalud6 la similaridad de las respuestas
entre los bioensayos aplicados mediante analisis de cluster. Finalmente se llevo a cabo un
analisis de correspondencias candnicas (CCA), para evaluar la relacion entre datos toxicoldgicos
y parametros fisico-quimicos. Los analisis multivariados se realizaron mediante PCORD 6.0

(McCune and Mefford, 2011).
4.3. RESULTADOS y DISCUSION:

Caracterizacion fisicoquimica: La tabla 4.1 presenta las medidas de resumen para los parametros

fisicoquimicos determinados.
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Variable Media D.E. Min Max Decreto 2793/06
pH 6,8 09 53 89 6,5-10
Conductividad (uS/cm) | 918,4 266,2 384 1493 s/t
DQO (mg O/L) 433 161 185 722 250
ST (mg/L) 715,8 172,9 421 1098 s/t
SST (mg/L) 250,5 53,3 185 402 s/t
SDT (mg/L) 4652 1509 196 794 s/t
SSF (mg/L) 173,1 553 80 327 s/t
SSV (mg/L) 77,46 30,2 25 189 s/t
SDF (mg/L) 209,1 131 13 549 s/t
SDV (mg/L) 256,1 649 113 384 s/t
SSe 10 m (mL/L) 1,1 0,6 0 2 Ausentes
SSe 120 m (mL/L) 1,4 0,7 04 3 1
SSe 24 h (mL/L) 2,1 09 09 4 s/t

Tabla 4. 1 - Parametros fisicoquimicos determinados, Se indica media, DE,

valor minimo (Min) y maximo (Méx) y se incluyen los limites establecidos

en la regulacion de vertidos de la normativa de la provincia de La Pampa

Decreto N° 2793/06 — Anexo, seccion A) Desagilies a conducto pluvial

abierto, curso de agua superficial elemental cerrada y cursos de agua no

permanente. s/r: indica parametro sin regulacion provincial.
La DQO presentd valores elevados. Sin embargo, dentro de lo esperado para el tipo de muestra.
También se detect6 un importante contenido de ST y, dentro de estos la mayor parte se encontrd
en la fraccion disuelta. Respecto a los SS, se identificé que la mayor parte corresponde a SSF, en
relacion a SSV. Los SD se componen en partes similares de SDF y SDV. En todas las muestras

se detectd SSe 10m y se cuantificd un contenido variable de SSe a mayor tiempo.

Estudios previos en el mismo sitio de muestreo determinaron una conductividad de 972 puS/cmy
un pH de 7,5-8,3, acorde a los resultados obtenidos en la actualidad. Los resultados también se

condicen con los reportados para otros ELUs (Di Marzio et al., 2005; Polls et al., 1980).

Los resultados obtenidos para DQO estan dentro del rango medido en la planta de tratamiento

local, previo a su canalizacion y transporte (Mufioz et al., 2007) y también son similares a los
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reportados para vertidos al Rio Lujan (Di Marzio et al., 2005). Sin embargo, otros autores
publican niveles mas bajos de DQO en ELUs con tratamiento (Katsoyiannis and Samara, 2007;
Manusadzianas et al., 2003; Santos et al., 2010) y los niveles se corresponden mas a aguas
residuales con escaso tratamiento. A su vez, de acuerdo a los limites establecidos por el Decreto
N° 2793/06 reglamentario de la Ley 1914, Ley Ambiental de la provincia de La Pampa, el 83%
de las muestras presentaron DQO por encima del limite recomendado. Respecto a los demas
parametros regulados, 67% de muestras superaron los niveles permitidos para SSe 10m. y 30%
para SSe 120m. Asi, para el periodo muestreado, solo 1 muestra cumple con lo establecido por el

decreto N° 2793/06.

En estudios previos realizados en las plantas de tratamiento de La Pampa, Muifioz et al (2007)
identificaron dentro de las causas de la falta de eficiencia a problemas de dimensionalidad, falta
de capacitacion del personal de mantenimiento o falta de mantenimiento (retiro de lodos que
afectan al volumen y tiempo de residencia). Debido a la falta de acceso para tomar muestras de
los ELUs sin tratamiento carecemos de informacion acerca de los niveles de los éstos parametros
en los ELUs ingresantes a la PT Norte y de la eficiencia del tratamiento aplicado. No obstante,
teniendo en cuenta lo reportado por Muiioz et al (2007), Pratts (2011) y los resultados actuales
podemos considerar que se mantienen las deficiencias en el tratamiento, y esto se manifiestan

principalmente en altos contenidos de DQO y presencia de SSe a corto plazo.

En la tabla 4.2 se presentan los contenidos medios de metales y las figuras 4.3 y 4.4 muestran la
variacion intermuestra. Los graficos fueron particionados teniendo en cuenta la concentracion
media de los metales, por un lado, aquellos con concentraciones inferiores a 0,1 mg/L (Figura

4.3) y por otro lado aquellos que se detectaron en concentraciones superiores (Figura 4.4).

Variable | % detec LD Media D.E. Min. Max. Canal ;}e;erél(ljzigal PIN ?7690;%(6)
Fe 100 0,024 0,54 0,25 0,25 1,16 s/t s/t s/
Al 100 0,014 0,24 0,19 0,05 0,93 s/t s/t s/t

Mn 100 0,003 0,1 0,09 0,03 0,48 s/t s/t s/t
Cr 100 0,007 0,01 0 0,01 0,01 0,003 0,003 0,5
Cu 21 0,003 0,02 0,02 0,003 0,06 0,006 0,017 s/t
Zn 4 0,074 0,09 0 0,09 0,09 0,17 0,157 s/t
Pb 4 0,014 0,01 0 0,01 0,01 <0,005 <0,005 0,5
As 0 0,026 -<LD - <LD <1D - s/t s/t 0,5
Cd 0 0,007 <LD - <LD ~<LD <0,002 <0,002 o
Ni 0 0,4 <LD - <LD <LD s/t s/t s/t

Tabla 4. 2 - Se presentan medidas de resumen para la variacion quincenal de la concentracion de metales (mg/L) y
porcentaje de deteccion sobre 24 muestras de ELUs. Como referencia se incluye el limite para el vertido de
efluentes a cuerpos de agua cerrados regulados segiin Decreto 2793/06 reglamentario de la Ley 1914, La Pampa y
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las concentraciones reportadas por Pratts (2011) para los canales de descarga de liquidos tratados correspondientes a
planta Sur (S) y Norte (. N). s/r: sin referencia.
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Figura 4. 3- Concentracion (mg/L) de cromo, plomo, zinc y cobre en muestras de ELUs para 24 muestras obtenidas
quincenalmente durante un afio de muestreo.
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Figura 4. 4- Concentracion (mg/L) de aluminio, manganeso y Hierro en muestras de ELUs para 24 muestras obtenidas
quincenalmente durante un afio de muestreo.

Para el periodo estudiado se observa alta frecuencia de deteccion para Al, Mn, Fe y Cr, que se
detectaron en todas las muestras, con importantes fluctuaciones intermensuales a excepcion del
Cr que mantuvo niveles constantes. A diferencia de éstos, las detecciones de Pb, Zn y Cu que
fueron aisladas y no se detectaron niveles cuantificables de Ni, Cd ni As.

Al comparar las concentraciones con el registro existente para los canales de descarga de las 2
plantas de tratamiento locales, se observa que incrementan las concentraciones de Cr levemente,
Cu y Cd se mantienen en niveles similares y Zn disminuy6 considerablemente Para el Pb, la
concentracion detectada actualmente fue superior, sin embargo, se lo detectd s6lo en una muestra
(Pratts. 2011). Las concentraciones se mantuvieron siempre dentro de los limites permitidos para

vertidos por la normativa provincial.
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Las concentraciones detectadas son comparables a las reportadas por Karvelas (2003), Marin
Galvin (2016), Chung (2011), Manuzadsiana (2003), Teijéon (2010), Drozdova (2015) para los
metales estudiados en general, excepto para Zn y Pb, que se detectaron en forma aislada. En
particular, las concentraciones detectadas fueron inferiores a las reportadas para Cd y Cu en
aguas residuales de Iran (Rezapour et al., 2019), para Mn y Fe en aguas residuales de Republica
Checa (Drozdova et al., 2015) y para Pb y Cr en aguas residuales de México (Perez Dias et al.,
2016). La gran variacion en las detecciones de Cu y Zn fue observada en estudios en Polonia
(Chipasa 2003). Debido a la baja sensibilidad de la determinacion de Ni (LD=0,4 mg/L) los
resultados no son comparables con otros registros, debido a que, en la mayoria de las muestras,

se encontr6 por debajo de nuestro LD.

Pl, Zn y Cu (1%)

Al (27%)

Cr (1%
Fe (60%) r(1%)

Mn (11%)

Figura 4. 5 - Composicion porcentual de metales

La figura 4.5 presenta la composicion porcentual de los metales cuantificados. Al comparar el
resultado con los datos compilados por Cantinho et al (2016) se evidencia que el ELUs estudiado
presenta una composicion particular con una carga proporcional muy baja de Zn y Cu. En
particular se destaca un contenido considerable de Al y bajos niveles de As. Esta ultima
observacion se debe al aporte mayoritario de agua del Rio Colorado, con alto contenido de Al y
un bajo aporte de aguas subterraneas locales, con importantes niveles de As, en el sistema de red

de la ciudad.

El bajo contenido de metales detectado evidencia el origen netamente urbano del efluente con
minimo aporte industrial y la variabilidad temporal ha sido observada por otros autores y
responde a patrones de uso/actividad humana (Mansourri and Madani, 2016; Ustiin, 2009). Los
resultados también permitieron observa alta correlacion positiva entre las concentraciones de Al
y Fe (0,72) y moderada para Cu y Cr (0,59), esto puede atribuirse a la existencia de fuentes
comunes para estos metales. Los ELUs estudiado se compone en parte de los efluentes pluviales,

por lo que parte de la carga de metales se asocia al parque automotor (Cu, Zn, Cr, Pb) y a

67



deposiciones atmosféricas (Bergback et al., 2001; Sorme and Lagerkvist, 2002). El Cr se

mantuvo constante en durante todo el afo, lo que indica un aporte invariable de este metal.

Los sistemas convencionales de tratamientos de ELUs, en general y el sistema evaluado en
particular, no han sido desarrollados con el objetivo de remover la carga de metales. En trabajos
que estudiaron el destino de los metales durante el tratamiento se observa que la reduccion de
metales en los ELUs final se corresponde a un desplazamiento de la carga hacia los lodos
(Cantinho 2016). Debido a la falta de acceso para tomar muestras de los ELUs sin tratamiento

carecemos de informacion acerca de la eficiencia del tratamiento aplicado.

Toxicidad: En las figuras 4.6; 4.7 y 4.8 se representan las CL50 y CES50 obtenidas por
exposicion de D. magna, H. plagiodesmica a los ELUs estudiados. También se indica la CL50 y
CES0 resultante para las submuestras aireadas y filtradas, con diferentes tamafios de poro, para
los ensayos seleccionados. En la figura 4.9 se representa la inhibicion de crecimiento de

hipocotileo y radicula durante la germinacion de semillas de 7. aestivum.

Para el ensayo letal con D. magna la CL50 media de los ELUs fue 51,6%, la muestra mas toxica
correspondié a la muestra 4 (27%) y la muestra menos toxica correspondio a la muestra 17
(91,5%). Los ensayos letales con H. plagiodesmica arrojaron una CL50 media de 38%, para este
punto final la muestra mas toxica fue la muestra 5 (17,7%) y la menos toxica fue la muestra 15
(62.2%). Durante el ensayo subletal con H. plagiodesmica la toxicidad media fue 14%, la

muestra 9 fue la mas toxica (7,4%) y la 18 la menor (29,6%).

Para T. aestivum las mismas muestras presentaron baja toxicidad y los resultados obtenidos
permitieron estimar la Clso solo para el 21% de las muestras y se mantuvo dentro del rango 79,5-
84,7% para inhibicion de crecimiento del hipocotileo y 72,1-83,8% para la radicula. Para el resto
de las muestras los niveles de inhibicion observados fueron inferiores y, por ésta razon, se
representa graficamente solo el porcentaje de inhibicion generado por exposicion a la muestra

original.
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Figura 4. 6 - Se representa la CL50 (%) para D. magna de los residuos urbanos liquidos y los remanentes de

toxicidad de las submuestras manipuladas (aireacion, filtrado con 1um y filtrado con 0,8 um).
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Figura 4. 7 - Se representa la CL50 (%) para H. plagiodesmica de los residuos urbanos liquidos y los remanentes de

toxicidad de las submuestras manipuladas (aireacion, filtrado con 1um y filtrado con 0,4 pm).
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Figura 4. 8 - Se representa la CE50 (%) para H. plagiodesmica de los residuos urbanos liquidos y los remanentes de
toxicidad de las submuestras manipuladas (aireacion, filtrado con 1um y filtrado con 0,4 pm).
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Figura 4. 9 - Inhibicion de la elongacion (%) del hipocétilo y radicula de semillas de 7. aestivum.

Para D. magna los resultados son similares a otros obtenidos en aguas residuales urbanas de
similares caracteristicas. En estudios realizados sobre vertidos de ELUs al rio Lujan, la CE50 se
mantuvo entre 17 y 100% (Di Marzio et al., 2005). En muestras de Europa la CE50 se mantuvo
entre 10 y 70% para ELUs sin tratamiento y mayor al 60% para aquellos tratados (Hernando et
al., 2006b) y para Espafa se reportaron CE50 entre 8 y 62% para liquidos con tratamiento
(Aguayo et al., 2004). Trabajos en Portugal reportan CE50 entre 28 y >90% (Mendonga et al.,
2013).

La baja inhibicion observada para 7. aestivum es similar a la respuesta observada Liwarska-
Bizukojc and Urbaniak (2007) quienes reportan bajos niveles de inhibicion ente la exposicion a
aguas residuales. Otros autores, en estudios similares con semillas de L. sativa concluyen que la
elongacion de hipocotileo y radicula no resultan ser los mejores indicadores para éste tipo de

muestras (Oberholster et al., 2008)

Al comparar la respuesta obtenida con los ensayos de referencia (efluente crudo), surge que las
sensibilidades a los ELUs crudos fueron significativamente diferentes (p<0,001) para los ensayos
con D. magna e H. plagiodesmica, letal y subletal. En tanto el test subletal con H. plagiodesmica
fue el indicador mas sensible. Otros autores ya han reportado mayor sensibilidad del genero
Hydra frente a D. magna en el estudio de aguas residuales (Bohérquez-Echeverry et al., 2012;
Castillo Morales et al., 2000; Oberholster et al., 2008) . No obstante, D. magna se reporta en
varios trabajos como un muy buen indicador de toxicidad, que responde a una gran variedad de
productos quimicos, con una sensibilidad marcadamente mas alta que otras especies (Aguayo et

al., 2004; Hernando et al., 2005; Martins et al., 2007; Mendonga et al., 2013; Tyagi et al., 2007)
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y con capacidad de detectar toxicos en concentraciones inferiores a 1 ng/LL (Hernando et al.,

2005).

De acuerdo a una escala de toxicidad arbitraria aplicada por otros autores (Katsoyiannis and
Samara, 2007; Manusadzianas et al., 2003) se clasifico la toxicidad de los residuos como: No
toxico < 1 UT, toxico 1 — 10 UT, muy toxico 11 — 100 UT, extremadamente toxico > 100 UT. En
relacion a las toxicidades medidas los ELUs estudiados se pueden considerar, en todos los casos,
como toxicos para D. magna e H. plagiodesmica. Mientras que para T. aestivum el 79% de las
muestras fue no toxica. Nuestros resultados muestran una mayor proporcion de muestras toxicas
en relacion a otros estudios en los que los ELUs presenta un porcentaje variable de muestras no
toxicos (Deng et al, 2017; Di Marzio et al., 2005; Katsoyiannis and Samara, 2007;
Manusadzianas et al., 2003; Mendonga et al., 2013). Los niveles de toxicidad medidos indican
que los efluentes, al momento de su descarga, mantienen una importante carga de componentes

tOXicos.

Para el periodo de tiempo estudiado, la unica muestra que cumple con los requerimientos
normativos para vertido segun el Decreto 2793/06 reglamentario de la Ley provincial N° 1914,
La Pampa, se identific6 como Toxica para D. magna (1UT) e H. plagiodesmica (letal: 1,9 UT y
subletal: 5,7 UT) y resultd No Toxica para 7. aestivum. Ya ha sido observado en otros trabajos
que residuos liquidos en Argentina que cumplen con los requerimientos para su vertido son

caracterizados, de igual manera, como Toxicos (Botts et al., 1988; Di Marzio et al., 2005)

Information Remaining (%)
100 75 50 25 0

D. magna-L |
H. plagiodesmica-L. |
H. plagiodesmica-SL '

T aestivum- Hipoc ——
T. aestivum- Radic ———

Figura 4. 10 — Analisis de claster para los 5 puntos finales de los bioensayos aplicados. Método de ligue: Método

de Ward. Distancia: Euclidea relativa.
El ajuste de la seleccion de bioensayos que constituyen una bateria de bioensayos puede ser
hecha mediante andlisis multivariado (Bohorquez-Echeverry et al., 2012; Di Marzio et al., 2005;
Pandard et al., 2006) . La figura 4.10. presenta el resultado del agrupamiento en cluster realizado
con los datos de toxicidad obtenidos para cada bioensayo. Los resultados indican una alta
semejanza para los puntos finales letal y subletal de H. plagiodesmica. A su vez, se observa una
marcada separacion entré los ensayos con H. plagiodesmica y con D. magna. Luego se observa
una asociacion esperable para los dos puntos finales considerados en el ensayo con 7. aestivum

(radicula e hipocétilo), pero éstos se diferencian completamente del resto de la informacién
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generada. Estos resultados son de utilidad para seleccionar entre los ensayos considerados
aquellos que podrian componer una bateria dptima, asi para los ELUs estudiados D. magna e H.

plagiodesmica son bioindicadores efectivos de la presencia de toxicos. Se sugiere que en futuros

estudios se evalten otras especies con el fin de reemplazar el bioensayo con 7. aestivum por otro
mas sensible, teniendo en cuenta que la separacion indicada en el cluster responde a su falta de

sensibilidad a los toxicos presentes en los ELUs estudiados.

Toxicidad remante: Todas las manipulaciones aplicadas generaron cambios en la toxicidad de
las submuestras. La figura 4.11 indica la toxicidad remanente en las submuestras manipuladas, y
la figura 4.12 representa los abatimientos de toxicidad generados por las manipulaciones para los

ensayos con D. magna e H. plagiodesmica.

La CE50 para D. magna luego de airear, filtrar con lpm. y con 0,8 pm. fue 67,3£19,1%;
74,6+£19,6% y 82,3£19,8% respectivamente. Estos cambios implicaron abatimientos de la
toxicidad del 22% para la aireacion, 27% para el filtrado con 1 pm y 35% para el filtrado con
0,8um. Las modificaciones disminuyeron el porcentaje de submuestras toxicas asi, se elimino la
toxicidad en el 12% de las submuestras luego de airear, y en el 17% y 46% respectivamente

luego de los filtrados con 1 um y 0,8 pm.
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Figura 4. 11 - CE50 para residuos urbanos liquidos y CE50 remanente en las submuestras manipuladas con i)
aireacion, ii) Filtrado 1 pum, iii) Filtrado con 0,8 pm y iv) Filtrado con 0,4 um. Se indica media + 3 SD.

Figura 4. 12 - Abatimientos de toxicidad (%) estimados para cada punto final y manipulacion aplicada.

Para el ensayo letal con H. plagiosdemica, las CE50 luego de airear fue del 55,4+12,7%,
mientras que en las submuestras filtradas con 1 pm y 0,4 pm fue de 62,1+15,9% y 80,2+15,6%.

De ésta manera se
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generaron

D. magna H. plagiodesmica - Letal H. plagiodesmica - Subletal

80 80+ 80+ ==
= o
B 601 - 607 60 o [] Areado
2 — | ¥ [[] Fitrado 1 pm
£ Ly ] Filtrado 0.8 pm
404 401 o 404 .
=
= EZ] Fitrado 0.4 pm
% L ]
E 704 201 L 20
£ 2 1
el
< 1 iy

U T U T 1 U T T

abatimientos del 29% de la toxicidad mediante aireacion, 37% con el filtrado con lum y 52%
para el filtrado con 0,4pm. Sin embargo, solo se elimind la toxicidad en el 12,5% de las
submuestras filtradas con la malla de 0,4um. Al analizar los resultados obtenidos en los ensayos
subletales se observan abatimientos medios similares al del ensayo letal (aireacion: 30,8%;

filtrado 1pum: 41% vy filtrado con 0,4um: 54%).

Los test de comparaciones de medias para evaluar diferencias entre toxicidad cruda y el
remanente de toxicidad luego de los tratamientos de aireacion y filtrado, aplicados por separado
para cada punto final, indicaron que, para todos los bioensayos, los tratamientos realizados
generaron cambios significativos en la toxicidad de las muestras manipuladas respecto a la

toxicidad de las muestras crudas (p<0,0001 en cada punto final empleado).

El test de comparacion del abatimiento por aireacion no indica diferencias estadisticamente
significativas entre las respuestas obtenidas para los ensayos con D. magna e H. plagiodesmica,
letal y subletal. Sin embargo, el valor p obtenido es marginal (p=0,07), por lo que los ensayos
parecen generar informacion redundante respecto a la magnitud del abatimiento causado por la

aireacion.

Respecto al abatimiento generado por filtrado con 1 pm se observaron diferencias significativas
entre los puntos estudiados (p=0,004). La prueba LSD de Fisher indicé que el abatimiento
indicado para los ensayos con H. plagiodesmica (letal y subletal) no fue significativamente
distinto, pero si éstos difieren del abatimiento indicado para el ensayo letal con D. magna. Para
esta manipulacion el uso de ambas especies permite identificar cambios en el abatimiento

asociados a la sensibilidad especifica de los organismos.

Para D. magna, se evalu6 también la toxicidad luego de aplicar filtros con tamafio de poro de
0,8; 0,4, 0,2 um y SPE. La mayoria de esos tratamientos generd submuestras no toxicas
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(CE50>100%). Por esta razon no puede ser estimado el abatimiento de la toxicidad y los
resultados obtenidos se analizaron en funcion de la mortalidad media causada en las submuestras

puras (100%). Los resultados se presentan en la figura 4.13.

Los filtrados con 1; 0,8 y 0,4um presentaron menor toxicidad respecto a la muestra cruda, si bien
el 87%, 59% y 46% de estas sub-muestras, respectivamente, se mantuvieron dentro de la
clasificacion de toxicidad como téxicas. En las submuestras filtradas con 0,2 um y tratadas con
SPE se observd alta proporcion de muestras no toxicas (87 y 100% respectivamente). La
comparacion entre tratamientos indicd diferencias estadisticamente significativas (p<0,0001).

Todos los tratamientos reducen la toxicidad, sin embargo, el filtrado con 0,2um y la SPE la

eliminan.
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Figura 4. 13 - Mortalidad media (%) para las muestras

originales y las submuestras manipuladas mediante

aireacion, filtrados con mallas de 1 pm (F1), 0,8 um

(F08), 0,4 um (F04) y 0,2 um (F02) de tamafio de poro

y extraccion en fase solida (SPE).
La heterogeneidad de los abatimientos ante una misma manipulacion indica que la composicion
de la carga toxica es variable entre muestras. Nuestros resultados muestran que los sélidos
suspendidos aportan significativamente a la toxicidad. Sin embargo, no es posible asociar la

carga toxica a una unica fraccion en particular. La no toxicidad observada al combinar el filtrado

con poro lum y SPE evidencia la importancia de los sélidos suspendidos de mayor porte y de los

74



compuestos organicos no polares y/o complejos organo-metalicos retenidos por SPE, como

aquellos componentes que aportan a la toxicidad global.

La marcada diferencia de toxicidad entre las fracciones aireadas y la fraccién post-SPE puede
indicar presencia de compuestos organicos persistentes o bien que la aireacion también se generd
productos de degradacion toxicos o aumentd la biodisponibilidad de los metales. Si bien el
resultado final indica que durante la aireacion se redujo significativamente la toxicidad global del
efluente, esto no obsta que otros cambios se hayan dado y que, en conjunto, indiquen una

disminucién de la toxicidad.

Otra posible causa es que los compuestos organicos no degradados durante la aireacion, pero si
retenidos en la SPE muestren efectos sinérgicos en combinacion con los demas componentes. En
estudios previos la sola incorporacion de un tdxico a concentracion baja a generado cambios en
la toxicidad de efluentes clasificados como no toxico, aun cuando el componente fue agregado
en concentraciones bajas (ug/L) para las cuales no se esperaban efectos toxicos individuales

(Hernando et al., 2005).

Estudios similares reportan resultados que demuestra la utilidad practica del método empleado
para sefalar las fracciones que aportan a la toxicidad y generar informacion acerca de posibles
tratamientos que permitan reducir la toxicidad de los ELUs durante su tratamiento. En EE.UU.
Botts et al. (1988) reportaron aguas residuales en las cuales la eliminacion de los solidos
suspendidos (>1pum) removio6 la mayor parte de la toxicidad aguda (30-70%). El abatimiento que
los autores reportan es mayor al que observamos en nuestros resultados a pesar de que el
contenido de SST era ampliamente menor. A su vez la aireacion generd cambios, aunque en
menor medida. Los resultados de este trabajo coinciden con los nuestros en indicar a la fraccion
organica no polar, principalmente suspendida, como la responsable de la mayor carga toxica. En
estudios desarrollados en Finlandia, la toxicidad de muestras de aguas residuales disminuy6 con
filtrado (10-40%) y con aireacion (20-50%), mientras que la SPE gener6 los mayores cambios
(>80%), estos resultados son ampliamente coincidentes con los obtenidos en nuestro trabajo,
aunque los efluentes presentaban menores niveles de SST, DQO y conductividad (Pessala et al.,
2004). Otros estudios realizados en ELUs de EE.UU. presentaron también reduccion de la
toxicidad en submuestras aireadas, sin embargo no se observaron grandes cambios al filtrar con 1
um (DiGiano et al., 1992). Otros estudios presentan aguas residuales que no indican cambios de
toxicidad por filtrado ni aireacion para D. magna, pero si observaron cambios, principalmente

post-SPE, con otras especies (Hutchings et al., 2004).
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La eliminacién de la toxicidad generada por la SPE y por el filtrado con 0,2 um ha sido
reportada por varios autores (U.S. EPA, 1999). Estudios realizados en aguas residuales de
Indiana, mostraron que el filtrado con 0,22 um redujo la toxicidad de 2,5 1,3 UT para C. dubia,
mientras que el filtrado con 1pm generd un minimo descenso. Para estos mismos efluentes, la
SPE elimind la toxicidad de las muestras y la aireacion la redujo, un comportamiento similar al
obtenido en nuestros resultados. Observaciones similares fueron hechas en plantas de tratamiento
de Hollywood, Largo y Akron. A su vez los resultados obtenidos también coinciden en gran
parte con aquellos obtenidos en California, en los cuales también fue la SPE la manipulacion que
gener6 los mayores cambios de toxicidad en las muestras, mientras que la aireacion y filtrado
generaron cambios en menor proporcion. Otros reportes de remocion de toxicidad por SPE

fueron hechos por DiGiano (1992), Carr et al. (2001) y Maya et al. (2018).

Toxicidad de la carga metalica: Al incorporar EDTA en las muestras se observaron cambios en
la toxicidad para D. magna (Figura 4.14). En el 37,5% de las muestras el agregado de EDTA
incrementd la toxicidad o no gener6 un descenso significativo, lo que indica baja
biodisponibilidad de metales. Mientras que, en el resto de las muestras (62,5%) el agregado de
EDTA disminuy¢ la toxicidad considerablemente para al menos una de las alicuotas aplicadas.

Los maximos abatimientos observados, para éstas muestras, fueron del 38+13%.
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Figura 4. 14 - Abatimiento de toxicidad generado al incorporar 4 alicuotas de EDTA. Los abatimientos negativos
indican incremento de la toxicidad.

76



Information Remaining (%)
100 75 50 25

M0g
M22
M09
M11

Figura 4. 15 - Agrupamiento segin cambio relativo de toxicidad generado por la incorporaciéon de EDTA al ensayo
letal con D. magna. Método de ligue: Método de Ward. Distancia: Euclidea. El agrupamiento permite identificar 3
grupos de muestras que se indican con las letras a, b y c.

Con los resultados obtenidos luego del agregado de EDTA, se llevéd a cabo un agrupamiento en
cluster (Figura 4.15). El analisis permite diferenciar tres grupos de muestras. El primer grupo (a)
corresponde a muestras con bajo contenido de metales biodisponibles, por lo que el agregado de
EDTA generd incrementos de la toxicidad y s6lo en algunos casos se observo descenso de la
toxicidad para el agregado de la menor alicuota de EDTA. El segundo grupo (b) corresponde a
muestras en las que al agregar los niveles de EDTA mas bajos se observd un descenso de la
toxicidad, sin embargo, el agregado de EDTA en mayor cantidad gener6 un aumento de
toxicidad. El ultimo grupo (c) se integra por muestras que presentaron los mayores descensos de

toxicidad ante el agregado de EDTA.

Segun estos resultados evaluados en conjunto, se puede asumir que uno de los factores causantes
de la toxicidad global se deberia a la presencia de complejos organometélicos, afirmacion que

puede ser valida para una importante proporcion de los ELUs estudiados.

Para los casos en los que las submuestras con EDTA resultaron menos toxicas que las muestras
originales, se buscd asociacion entre las variables mediante andlisis multivariado. Los altos
abatimientos de toxicidad generados por la incorporacion de la mayor alicuota de EDTA se

asociaron a altas concentraciones de aluminio, cromo, hierro y cobre (Figura 4.16).

De acuerdo al reporte de Sorvari and Sillanpda (1996), las concentraciones determinadas para Cu
fueron equivalentes a la CE50 para D. magna, aunque para Mn, Fe, y Zn se encontraron por
debajo de las CE50 individuales estimadas (CE50 para D. magna Cu: 0,022 mg/L Mn:56 mg/L;

Fe:16 mg/L; Zn: 5,5 mg/l). Esto Gltimo no quita la posibilidad de interacciones entre los
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contaminantes que generen efectos nocivos ain en concentraciones por debajo de las CE5S0

individuales
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Figura 4.16 — Analisis de correspondencias canonicas realizado sobre los abatimientos,
estimados para cada agregado de EDTA, y datos fisicoquimicos explicativos. El analisis
explica el 53,3% de la variabilidad de los datos (eje 1: 45,4; eje 2: 8%)

La reduccion de la toxicidad producida por la adicion de EDTA fue reportada en ELUs de
Michigan, EE.UU. (U.S. EPA, 1999). En ese caso se asoci6 también a remocion de la toxicidad
por SPE, y mediante estudios complementarios determind que los responsables de la mayor parte
de la toxicidad eran complejos organometalicos. Otros autores que reportan descenso de la
toxicidad tras la incorporacion de EDTA son Bailey et al. (1995) Carr et al. (2001), Hutchings et
al (2004) Pessala et al. (2004).

La CE50 de EDTA para D. magna es de 600 mg/L (Sorvari and Sillanpdd, 1996). En las
submuestras que se observd incremento de la toxicidad ante el agregado de EDTA, la
incorporacion siempre fue menor a su CE50 individual. Asi, el incremento de toxicidad puede
deberse a la ocurrencia de efectos toxicos asociados al EDTA en combinacion con la matriz.
Resultados similares se han encontrado en otros estudios de aguas residuales (DiGiano et al.,
1992; Pessala et al., 2004). Sorvari and Sillanpdd (1996) indican que el agregado de EDTA
incrementa la toxicidad en muestras con hierro o cobre, esto se contradice con la asociacion
hecha entre altos abatimientos de toxicidad generados por la incorporacion de la mayor alicuota

de EDTA Yy altas concentraciones de aluminio, cromo, hierro y cobre.

Tal como se ha visto en otros trabajos, la baja toxicidad de muestras con alto contenido de

metales (Magdaleno et al., 2014) puede estar asociada a efectos antagonicos con otros
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componentes, alto contenido de materia orgdnica coloidal y la presencia de complejos orgéanicos
que limitan la biodisponibilidad de los metales, dado que la toxicidad de los mismos en el medio
acuatico estaria relacionada directamente a la concentracion de iones metalicos libres. Las altas
DQO observadas en las muestras refuerzan este punto. Otros estudios desarrollados en las aguas
del rio Matanza-Riachuelo, han obtenido resultados similares donde muestras con elevado
contenido de metales presentan baja toxicidad para algas (Magdaleno et al, 2014). Los autores
también observaron que, en los casos en que el agregado de EDTA redujo la toxicidad de las
muestras, esto no siempre se asocio a altos contenidos de metales, sino que la reduccion de la
toxicidad solo evidencia el contenido de metales biodisponibles, mas relacionado a la

especiacion de los metales.

Analisis multivariado aplicado a variables fisicoquimicas y parametros toxicologicos:
Debido a la baja capacidad como indicador de toxicidad para los ELUs estudiados demostrada

para T. aestivum, no se consideraron estos datos en los siguientes analisis.

El ACC realizado entre la toxicidad (UT) y parametros fisicoquimicos (Figura 4.17) explica un
52,3 % de la variabilidad de los datos (eje 1: 32,1; eje 2: 13,6 y eje 3: 6,6%). En funcion del
ACC los bioensayos con D. magna muestran que la toxicidad de base se asocia principalmente a
la DQO y a SSV, asi indica que responde especialmente a la presencia de tdxicos organicos.
Mientras que en los ensayos con H. plagiodesmica (L y SL) se asoci6 a SS en general (SST y
SSF) y para el ensayo SL la asociacion fue superior. Los resultados anteriores muestran una
fuerte componente de compuestos organicos, principalmente suspendidos como responsables de

la toxicidad del efluente original.
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Figura 4.17- CCA realizado entre los datos toxicoldgicos y los parametros fisicoquimicos. Eje 1: 32,1;
eje 2: 13,6 y eje 3: 6,6% de la variabilidad de los datos. Referencias datos toxicidad: Primer letra indica
especie D= D. magna, H= H. plagiodesmica. Para ésta ultima se indica a continuacion ensayo letal (L)
o subletal (SL). La ultima parte del rotulo indica submuestras: Cr= cruda (sin tratamiento), Ai= aireada

y F1, FO8 y F04= filtrada con 1; 0,8 y 0,2 um respectivamente
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Luego de airear el efluente la toxicidad remante para D. magna disminuye considerablemente la
asociacion con la DQO. Para el caso de H. plagiodesmica en los ensayos letales se observa que
el responde a los ST y SD en particular. Asi el cambio de asociacion desde los SS en el efluente
crudo a los SD luego de la aireacion refuerza los resultados anteriores de que la fraccion
organica suspendida es un componente importante de la toxicidad y que su efecto puede ser
atenuado mediante aireacion. A su vez, de acuerdo a lo anterior, en los ensayos subletales con H.
plagiodesmica luego de la aireacion, la toxicidad remanente se asocié mas fuertemente a los

SSF.

La toxicidad remante luego de filtrar con 1 um presentd baja asociacion a los parametros
fisicoquimicos medidos para los ensayos con H. plagiodesmica en general. Para el ensayo
subletal se asoci6é débilmente con SD, en particular SDT y SDF. Sin embargo, para D. magna,
luego del filtrado, se mantuvo parte de la asociacion con la DQO. La asociacion del remante de
toxicidad para D. magna con la DQO refuerza la participaciéon de componentes orgdnicos no
filtrables entre los responsables de la toxicidad en ausencia de solidos suspendido y se condice

con la eliminacién de toxicidad observada por SPE en la etapa anterior.

Una vez que el efluente fue filtrado con la malla de 0,4 um el remante de toxicidad no se asocia
a las variables estudiadas. Lo que indica que los agentes responsables de la toxicidad remanente

corresponden a componentes trazas.

El ACC realizado sobre los abatimientos relativos, estimados para cada tratamiento, y los
parametros fisicoquimicos (Figura 4.18) explica el 48,6% de la variabilidad de los datos (eje 1:

29,3; eje 2: 11 y eje 3: 8,3%).

El abatimiento generado por aireacion, para D. magna, se muestra fuertemente asociado a la
DQO de las muestras. No fué asi para los ensayos con H.plagiodesmica, ya que para ésta especie
la asociacion fue menor. Este ultimo resultado puede indicar que H. plagiodesmica es sencible a
compuestos particulares, que fueron transformados durante la aireacion, pero que no tiene alto
impacto en la DQO. Esta observacion se contradice con el resultado obtenido durante los test de
comparacion del abatimiento por aireacion entre ensayos que, aunque con p-valor marginal, no
indico diferencias significativas entre las respuestas obtenidas para los ensayos con D. magna e
H. plagiodesmica, letal y subletal. El CCA indica que, aunque las magnitudes de los
abatimientos sean similares entre ensayos, los abatimientos responden a distintas propiedades de

los ELUs.
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Figura 4. 18 - CCA realizado entre los abatimientos de toxicidad y los parametros
fisicoquimicos. Eje 1: 29,3; Eje 2: 11 y Eje 3: 8,3% de la variabilidad de los datos. Referencias
datos toxicidad: Primer letra indica especie D= D. magna, H= H. plagiodesmica. Para ésta
ultima se indica a continuacién ensayo letal (L) o subletales (SL). La ultima parte del rétulo
indica submuestras: Ai= aireada y F1, FO8 y FO4= filtrada con 1; 0,8 y 0,2 um respectivamente.
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Luego del filtrado con 1um el abatimento ganerado de asocid6 a DQO, ST para D. magna, y
podria deberse a la eliminacion de compuestos organicos suspendidos. Sin embargo, también se
observé asociacion a SD. Una posible explicacion para esto podria ser la alta correlacion entre
las variables ST y SD, esto pudo generar que, en el andlisis multivariado, se relacione las
variables. Para H.plagiodesmica, en los ensayos letales, el abatimiento por filtrado con 1 pm se
vinculd principalmente con SS en general, SSF, todos directamente asociados a los sélidos
extraidos durante el filtrado. En cambio, en los ensayos subletales no se pudo hacer
vinculaciones directas a las variables. La falta de asociacion directa a SS observada para D.
magna € H. plagiodesmica (ensayos subletales) evidencia que el abatimiento por filtrado 1pum
responde a la supresion de la accion toxica ejercida por algunos toxicos suspendidos

cuantitativamente escazos.

El abatimiento de toxicidad observado para el filtrado con 0,4um en el ensayo letal con Hydra se
asocia a SSF, pero en menor medida a la asociacion para el filtrado con 1um. y presenta una leve
asociacion a SDT y SDV. La remosion de toxicidad generada por el filtro de 1um esta incluida

en la remosion del filtro de 0,4um. por lo que la similitud es esperable

En funcioén a los resultados obtenidos de los CCA y de las comparaciones de toxicidad, se puede
identificar dos fracciones que aportan significativamente a la toxicidad global efluente:
compuestos organicos principalmente suspendidos y, en menor medida, metales. Observaciones
similares se han encontrado en estudios previos, en la toxicidad asociada a contaminantes
organicos, metales son las mds frecuentemente reportadas (Pessala et al., 2004; Smital et al
2010). Los resultados obtenidos sugieren que podria ser posible mejorar la calidad toxicologica
de los ELUs de Santa Rosa mediante un tratamiento que reduzca de manera eficiente la DQO y

los SS.

Otros investigadores han observado correlaciones significativas entre la EC50 y la DQO.
Estudios realizados por Katsoyiannis and Samara (2007) en aguas residuales con y sin
tratamiento de Grecia observaron correlaciones significativas entre DQO vy la toxicidad de las
muestras para V. fisceri. Las correlaciones significativas encontradas para la toxicidad y DQO
sugieren que gran parte de la carga toxica corresponde a carga organica. Tyagi et al. (2007)
también reporta interrelacion entre DQO y SS con respecto a la toxicidad para D. magna de
aguas residuales de India. En estudios de los vertidos al Rio Lujan también se establece,
mediante analisis multivariado, relacion entre la toxicidad para Daphnia spinulata y Hyalella
curvispina con la DQO (Di Marzio et al., 2005). Otros autores que indican correlaciones

similares son Aragjo et al. (2005), Zhao et al. (2014) y Deng et al. (2017) y reportan que, para D.
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magna, los efluentes deja de ser toxicos por debajo de 57 mg/L de DQO. Sin embargo, otros
autores reportan ausencia de correlacion entre la toxicidad y los pardmetros fisicoquimicos
(Aratjo et al., 2005). Esto alude a que, en muestras con composiciéon compleja como lo son los
ELUs, la DQO puede no ser un indicador eficiente de la toxicidad y mas especificamente para

nuest6ros resultados, la DQO no seria buen indicador de la toxicidad para H. plagiodesmica.

A su vez, una parte importante de la informacion toxicologica generada no puede asociarse,
mediante el andlisis multivariado a los parametros fisicoquimicos. Esto puede deberse a que, en
esos casos, la toxicidad se asocia mas a la calidad o tipo de componentes que a la cantidad. Asi,
podrian indicar la presencia de algunas sustancias particularmente toxicas, para los organismos
empleados, pero no cuantitativamente importantes. En este sentido, existen reportes de que D.
magna ha sido efectiva para detectar toxicos en concentraciones de 1 ng/L (Hernando et al.,

2005).
4.4. CONCLUSIONES:

Dado que la variacion de la toxicidad responde de diferentes maneras para las especies
empleadas se evidencia que los responden a diferentes toxicos. La principal diferencia en la
respuesta toxica se da para el ensayo con 7. aestivum, para este ensayo todas las muestras
resultaron no toxicas, mientras que si manifestaron efectos toxicos para los demés ensayos. En
términos generales los resultados identifican al test subletal con H. plagiodesmica como el
indicador mas sensible a la toxicidad de base del efluente, en comparacion con los ensayos
letales. Sin embargo, los ensayos letales resultaron ser mas sensibles a los cambios de toxicidad
generados por los tratamientos y, de esta forma indicaron mayores cambios de toxicidad que el
ensayo subletal. Esto puede deberse a la alta sensibilidad de los puntos subletales evaluados. La
variabilidad de sensibilidad de los test es necesaria para lograr una mejor representacion de la
variabilidad real, presente en los ambientes acuéticos. A su vez el ensayo de inhibicion de
crecimiento con 7. aestivum no es adecuado para el tipo de muestras trabajados por lo que, para
futuros trabajos se debe evaluar reemplazarlo con otra especie, mas sensible, que sea util como

indicadora.

Los resultados mostraron una variabilidad importante, tanto en las caracteristicas fisicoquimicas
como respecto de la toxicidad y, por ésta razon se considera adecuado un enfoque integral, como

el que se aplico.

Los tratamientos aplicados a las submuestras generaron cambios en la toxicidad que no difieren

significativamente para los dos puntos finales considerados en H. plagiodesmica, sin embargo,
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los abatimientos si difieren entre H. plagiodesmica y D. magna excepto para el caso de las
submuestras aireadas. Esto se debe a que cada ensayo se muestra sensibles sustancias diferentes,
y los cambios de toxicidad indican alteraciones de la toxicidad a atribuibles a toxicos distintos

para cada ensayo.

La aplicacion de un protocolo de fraccionamiento para la identificacion de las fracciones toxicas
resulto efectiva y generd informacion valiosa, que sirve de referencia para futuros estudios que

permitan mejorar la eficiencia del sistema de tratamiento.

Los niveles de remocion de la toxicidad generados durante los tratamientos fueron variables, lo
cual es acorde a la naturaleza compleja de las muestras, sin embargo, la aplicacién del método de
fraccionamiento permitié definir en forma general las caracteristicas de los componentes toxicos
que aportan en mayor parte a la toxicidad global. Cantidades importante de la toxicidad pudo ser
removida durante la aireacion y el filtrado con 1um, en particular luego del filtrado con 0,2 pym y
la aplicacion de SPE. Esto es evidencia de la participacion de los SS y de compuestos orgédnicos
no polares como las fracciones mas importantes que aportan a la toxicidad. Esta asociacion es
confirmada mediante los analisis multivariados entre datos toxicologicos y fisicoquimicos. Sin
embargo, las diferencias en las remociones indican diferencias en la composicion de la carga
toxica. La composicion es altamente variable y sus efectos toxicos varian en funcion de las

interacciones entre componentes.

Teniendo en cuanta los bioensayos realizados en submuestras con EDTA vy los realizados en las
submuestras tratadas con SPE, la alta carga organica puede estar interactuando con los metales y
ser la que determina su disponibilidad, y por ende la ocurrencia o no efectos toxicos en las
muestras de ELUs. Por lo que la sola cuantificacion de los metales no genera informacion acerca

de los efectos esperados.

El andlisis de datos multivariados mostré que la determinacion de parametros fisicoquimicos
junto a los ensayos de toxicidad son herramientas indispensables y complementarias para el

estudio de la calidad de los vertidos de ELUSs.

Se desconoce la toxicidad del afluente que ingresa a la planta de tratamiento Sur, por lo cual no
se tienen informacidon cuantitativa acerca de la eficiencia del tratamiento. Sin embargo, de
acuerdo con los resultados obtenidos, se presume de una baja eficiencia y una importante
falencia en el tratamiento y se presume que la aplicacion de un tratamiento que reduzca la DQO
y el contenido de solidos suspendidos podria mejorar considerablemente las caracteristicas

toxicologicas de los ELUs estudiados. Los ensayos con D. magna e H. plagiodesmica pueden ser
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aplicados en la rutina de controles de calidad de las aguas residuales. Su sensibilidad ante la
extraccion o degradacion de componentes que aportan a la toxicidad los hace una herramienta
util para informar acerca de la eficiencia del tratamiento aplicado y como sistema de alerta ante

tratamientos deficientes.
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Capitulo 5

APLICACION DE BIOENSAYOS EN LA EVALUACION
ECOTOXICOLOGICA DE EFLUENTES DE TAMBO

5.1 INTRODUCCION:

La produccion de leche y derivados es una de las actividades econdomicas mas importantes de
Argentina. En los ultimos afios la actividad se ha intensificado, con un importante aumento de
los tamafios de los rodeos sin que se incrementara el nimero de tambos ni su superficie. Esto
genera una mayor produccion de residuos, solidos y liquidos en las salas de ordefie y, en la
mayoria de los casos, no se considerd la adaptacion de los sistemas de tratamiento de estos

liquidos residuales, que presentan caracteristicas especificas.

El manejo incorrecto de los efluentes es una fuente potencial de riesgos ambientales, tanto en el
sitio de disposicion directa, como en otros mas alejados a los que llegara por drenaje superficial
o por infiltracion. El impacto ambiental mas evidente y conocido estd asociado al alto contenido
de nitrégeno y fosforo y su capacidad de generar eutrofizacion de los cuerpos de agua
superficial. Sin embargo, las aguas residuales estan constituidas por una gran variedad de
sustancias que las convierten en mezclas complejas. En los Gltimos afios se ha comenzado a
indagar acerca de la incidencia de una gran variedad de sustancias organicas antes no
consideradas, valorandose la deteccion de antibidticos, anti-ectoparasitarios, hormonas, y otros
compuestos utilizados como aditivos presentes en los formulados de medicamentos y alimentos

balanceados (Halling-Sorensen et al., 1998; Eguchi et al., 2004).

Es en este contexto, que algunos autores han volcado su interés hacia la evaluacion de estos
componentes minoritarios de la fraccion organica de las aguas residuales de diferentes origenes,
asumiendo el hecho de que estas sustancias son en su mayoria bioactivas y a priori puede
sospecharse que su aporte al impacto global, seria significativo (Eguchi et al., 2004). Para estas
sustancias no existe una apropiada evaluacion del riesgo ambiental, y si bien su vertido en
general se realiza en pequefias concentraciones, su aporte continuo hace necesario su estudio. En
los sistemas pecuarios estos compuestos y sus metabolitos ingresan a los liquidos residuales

debido a que, luego de su administracion a los animales, son excretados sin degradar o bajo la
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forma de metabolitos bioactivos a través de la orina y las heces. A su vez, durante el proceso de

lavado de los establecimientos tamberos se incorporan agentes desinfectantes a la mezcla.

Existen escasas referencias de la toxicidad de las aguas residuales generadas durante el proceso
de lavado de los tambos y de las fracciones que aportan a su toxicidad asi, los objetivos de este
estudio fueron 1) caracterizar toxicoldgicamente los ELTs de un tambo, La Pampa, Argentina, i)
identificar que fracciones aportan a la toxicidad global del ELTs, iii) indagar acerca de las
relaciones entre pardmetros fisicoquimicos y toxicidades en los ELTs y en las submuestras

manipuladas.

5.2 MATERIALES Y METODOS:

Area de estudio: La Estacion Experimental Agropecuaria “Ing. Agr. Guillermo Covas” INTA —
Anguil (La Pampa) cuenta con un tambo ovino experimental. En este tambo, se trabaja con la
raza Pamplnta, realiza un ordefie diario por la mafiana, y las ovejas ingresan al ordefie al
momento del destete de sus crias (45 dias post parto) y permanecen en ordefie 6 a 7 meses en
promedio. Se ordenan entre 110 y 170 ovejas al dia.

El tambo cuenta de un corral de espera, seguida del sector de ordefie (cubierto), y un sector de
espera post-ordefie con piso. Con el lavado, los efluentes escurren por gravedad hacia una laguna
de contencion y disposicion final con capacidad de algo mas de 300.000 litros, que presenta una

seccion horizontal de aproximadamente 160 m? y una profundidad de 2 metros. (Figura 5.1)
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Figura 5.1- Area de estudio. Tambo experimental de la EEA-INTA Anguil (La Pampa)

Toma de muestras, conservacion y manipulacion: Durante un lapso de 12 meses, entre
diciembre de 2013 y noviembre de 2014, se colectaron muestras simples (quincenales) de
efluente generado durante el lavado del establecimiento, almacenandolas en envases plasticos

refrigerados a 4°C hasta el desarrollo de los ensayos y determinaciones posteriores, tomando en
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cuenta los tiempos de almacenamiento recomendados en cada caso (APHA, 1998). El tambo
permanecid fuera de operacion durante un mes, por lo cual se omitio la muestra correspondiente
a mitad de éste periodo y, de ésta manera, se colectaron un total de 23 muestras durante el afio.
La secuencia de trabajo con cada muestra (Figura 5.1), se inici6 con el fraccionamiento en cuatro
alicuotas equivalentes para constituir cuatro submuestras. Una de estas submuestras se utilizd

para las determinaciones fisicoquimicas y el resto para los ensayos de toxicidad.

Los ensayos de toxicidad se iniciaron con la determinacion de la toxicidad de base para las
especies seleccionadas en una submuestra sin tratamiento. Las dos submuestras remanentes se
trataron para luego determinar la toxicidad remanente post tratamiento. Los tratamientos
aplicados fueron: 1) aireacion durante 2 horas a temperatura ambiente, ii) filtrado a través de poro
de 1 pm y iii) filtrado de la submuestra obtenida de (ii), a través de poro de 0,42 pum. Todos los
tratamiento se aplicaron acorde a los métodos para las evaluaciones de identificacion de
toxicidad acudtica (U.S. EPA, 1991) y son descriptos con detalle en capitulo 2: “Materiales y

Métodos Generales”.

Parametros fisico-quimicos: Se determiné pH, ST, SST, SDT, SSF, SSV, SSe 10min, SSe
60min, SSe 24h, DQO. Todas las determinaciones se realizaron siguiendo los protocolos

estandarizados y son descriptas en detalle en el Capitulo 2.

Bioensayos: Se realizaron bioensayos con D. magna, H. plagiodesmica y T. aestivum. Se
efectuaron 9 bioensayos por muestra, en 2 etapas. La primera etapa correspondi6 a la
determinacion de toxicidad de base (CE50cr) para cada una de las especies y, la siguiente etapa
correspondié a la determinacion de la toxicidad remanente en las submuestras manipuladas
(Figura 5.2). La conservacion de la toxicidad de base fue evaluada mediante repeticion del
ensayo de base junto con los ensayos post tratamiento. Si se observa una reduccion significativa
de la toxicidad de base, no puede asegurarse la correcta conservacion de la muestra y, por esto,
no son validos para comparaciones las toxicidades remanentes medidas. Por ésta razon, en éste
caso TIE (U.S. EPA, 1991) recomienda descartar el muestreo problema y reemplazarlo por uno

nuevo.

En el capitulo 2 se describen las condiciones especificas de mantenimiento de los cultivos y

procedimiento de los bioensayos bajo condiciones estandar.

D. magna: Los ensayos para determinar toxicidad de base se realizaron por triplicado, con 10
neonatos (<24h) por concentracion, en cambio los de determinacion de toxicidad remanente se

realizaron por duplicado, con una réplica del ensayo de base como control positivo de la
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toxicidad. Se evalué inmovilizacion a las 48 h y, con éstos datos, se estim6 CES0 a las 48 h.

mediante el método PROBIT (G. Castillo Morales, 2004)

H. plagiodesmica: Los ensayos se realizaron siguiendo las recomendaciones para ensayos de

toxicidad aguda de Castillo Morales (2004) para H. attenuata. Todos los ensayos se realizaron
por triplicado y, junto con los ensayos de para determinar toxicidad remanente, se repitid el
ensayo de base como control positivo de la toxicidad. Se evalud presencia de cambio letales y
subletales y, por medio del método PROBIT, se estim6 la CL50 y CE50, respectivamente, a las
96 h. (G. Castillo Morales, 2004)

T. aestivum: Los ensayos se realizaron mediante la adaptacion del ensayo de toxicidad aguda de
Castillo Morales (G. Castillo Morales, 2004) para semillas de L. sativa. Los ensayos se
realizaron por triplicado, en placas de Petri, con 10 semillas por placa. Como medio de dilucion
se utiliz6 agua dura reconstituida (Castillo Morales, 2004). Las placas se mantuvieron protegidas
de la luz por un periodo de 120 h. Se evalud la elongacion de hipocotileo y radicula, y se

determind el porcentaje de inhibicién de crecimiento respecto del blanco.

Determinacion pH. dureza_ ST. SST. SDT.SSF.,
de parametros > SDF, 55V, 8DV, 882, DQO. )
fisicoquimicos Bioensayos
. D magna
Tomt-:):ldad de > H. plagiodesmica
/ ase T aestivum
Muestra de
efluente de . .
tambo —»  Aldreacidn > D. magna

H. plagiodesmica

D. magna
H. plagiodesmica

k

\ Filtrade 1 pm

Filtrado 0.4 um D magna

H. plagiodesmica

v

Submuestras

Figura 5.2- Secuencia de trabajo aplicada a las muestras obtenidas desde el efluente. cada muestra colectada fue
fraccionada. Una parte del muestreo se usé durante las determinaciones fisicoquimicas y, el resto, se utilizo para los
ensayos de toxicidad. Los ensayos de toxicidad se iniciaron con la determinacion de la toxicidad de base para las
especies seleccionadas. Una vez establecida la toxicidad de base se inicio con el tratamiento de submuestras para
luego determinar la toxicidad remanente post tratamiento. Los tratamientos aplicados fueron: i) aireacién durante 2h
a temperatura ambiente, ii) filtrado 1 um y iii) filtrado 0,42 pm.

Las muestras fueron fraccionadas y, una parte de la muestra fue conservada sin alteraciones,
mientras que a las demas fracciones se la aplicoO un tratamiento: i) aireacion durante 2h a
temperatura ambiente, ii) filtrado 1 pm, 1i1) filtrado 0,42 pm. Todos los tratamiento se aplicaron
acorde a los métodos para las evaluaciones de identificacion de toxicidad acuatica (U.S. EPA,
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1991) y son descriptos con detalle en capitulo 2: “Materiales y Métodos Generales”. Las

muestras se mantuvieron refrigeradas a 4°C, los ensayos y determinaciones se realizaron dentro

de los plazo recomendados (APHA, 1998) .
Manejo de datos toxicologicos:

Para mejor interpretacion durante los andlisis estadisticos multivariados, los parametros
toxicoldgicos estimados se transformaron en unidades toxicas (UT). Se calculd el cambio de la
toxicidad generado por cada manipulacion respecto de la toxicidad original (Botts et al., 1988)

por medio de la férmula:

UTer — UTtrat i

Abatimiento Trati = % 100
atimiento Trat { UTer

Donde:
UTtrat i son las UT estimadas para la muestra sometida al tratamiento {

UTecr son las UT estimadas para la muestra original (cruda)

Analisis estadisticos: Las comparaciones de puntos finales y tratamientos se realizaron mediante
modelos lineales generales mixtos, en los cuales se considerd a las muestras como factor con
efectos aleatorios. Para evaluar los supuestos de homocedasticidad de varianza y normalidad se
realizaron gréaficos de dispersion de residuos y pruebas analiticas (Shapiro-Wilks). Para obtener
la estructura de varianzas mdas apropiada, cuando fue necesario, se utilizd el criterio de
informacion Akaike. Finalmente se realizo el ANOVA del modelo que mostro el mejor ajuste y
la comparacion entre las medias se efectuaron mediante la prueba LSD- Fisher. Las
correlaciones entre datos toxicologicos y los parametros fisico-quimicos se estudiaron mediante
el coeficiente Spearman. Los andlisis estadistico y graficos se realizaron mediante el software
Infostat version 2011 (Di Rienzo et al., 2011). También se evalud la similaridad de las respuestas
entre los bioensayos aplicados mediante andlisis de cluster. Finalmente se llevo a cabo un
analisis de correspondencias candnicas (CCA), para evaluar la relacion entre datos toxicoldgicos
y parametros fisico-quimicos para estudiar las variaciones en el abatimiento de toxicidad
generado por tratamientos. Los andlisis multivariados se realizaron mediante PCORD 6.0

(McCune and Mefford, 2011).
5.3 RESULTADOS y DISCUSION:

Caracterizacion fisicoquimica: Un resumen de las medidas de los pardmetros fisicoquimicos
determinados se presentan en la tabla 5.1, realizando una comparacion con los valores limite

para el vertido de efluentes liquidos en cuerpos de aguas superficiales establecidos por el
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Decreto N°2793-06, reglamentario de Ley N°1914 o Ley Ambiental de la Provincia de La
Pampa, sancionada en diciembre del 2000. Se observa que la DQO present6 valores elevados,
aunque dentro de los rangos para un efluente de tambo sin tratamiento. Se detectd ademés un
contenido alto de ST y, dentro de éstos, la mayor parte se encontré en la fraccion suspendida.
Respecto a los SS, se identificd que la mayor parte corresponde a SSV, en relacion a SSF. Los
SD se componen en partes similares de SDF y SDV. En todas las muestras se detectd alto

contenido de SSe 10 m, dentro de los niveles esperados para el tipo de muestra.

Los niveles de DQO medidos son inferiores a los reportados para efluentes del tambo de la EEA-
INTA — Rafaela, donde se determinacion valores de DQO de 4617 + 370 mg/L para el ELT sin
tratamiento (Garcia et al., 2006). Para tambos ubicados cuencas lecheras de Bs. As. Herrero
(2014) indica niveles de DQO entre 530 y 27000 mg/L para efluente crudo y 510 a 5630 mg/L
para efluentes tratados. Estudios de la efectividad de un sistema de tratamiento de RTL muestran
valores de DQO, para los liquidos con distintos niveles de tratamiento, entre 1580 y 2445 mg/L
(Otero, 2015). Considerando los reportes anteriores, nuestros resultados muestran que el ELT
estudiado, a pesar de no estar tratado presenta baja DQO, con niveles similares a los publicados
por varios autores para ELT tratados de Argentina. Sin embargo, estudios en Nueva Zelanda
muestran que es posible reducir la carga organica de los efluentes de tambo con un tratamiento
adecuado por medio de extraccion de sdlidos seguida de un sistema de lagunas: anaerobica y

facultativa (Craggs et al., 2004).

Variable Media D.E. Min Max Decreto 2793/06
pH 6,9 0,6 6,1 8,2 5,5-10
DQO (mg O/L) 1728 2441 1373 2162 350
ST (mg/L) 45553 4959 3507 5804 s/t
SST (mg/L) 2964,5 331,0 2139,3 3598,5 s/t
SDT (mg/L) 1590,7 316,2 1121,4 2210,8 s/t
SSF (mg/L) 798,0 290,2 160,6 1112,0 s/t
SSV (mg/L) 2166,5 257,5 1792,4 2726,7 s/t
SDF (mg/L) 862,5 2253 579,0 14370 s/t
SDV (mg/L) 723,0 195,6 481,3 1191,0 s/t
SSe 10 m (mL/L) 6,4 1,5 4 10 0,5
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SSe 120 m (mL/L) 11,0 1,6 9 15 1
SSe 24 h (mL/L) 13,0 1,5 10 16 s/t

Tabla 5. 1 - Parametros fisicoquimicos determinados, Se indica media, DE, valor

minimo (Min) y méaximo (Max) y se incluyen los limites establecidos en la

regulacion de vertidos de la normativa de la provincia de La Pampa Decreto N°

2793/06. Anexo, seccion B) Desagiies a pozos o a campos de drenaje s/r: indica

parametro sin regulacion provincial.
Respecto a los demas parametros estudiados, el pH es acorde a publicaciones previas para el tipo
de efluente (Gambaudo et al., 2014; Garcia et al., 2006; M. S. Gutiérrez et al., 2008; Herrero,
2014; Imhoff et al., 2014; Sosa et al., 2013). El contenido de ST es el doble del reportado por
Imhoft et al (2014) pero menor al reportado por Otero (2015). Respecto a los SST, Garcia et al.

(2006) informa niveles similares, al tiempo que detecta un contenido ampliamente superior de

SSe.

Al considerar los limites establecidos por el Decreto N°2793/06, el 100% de las muestras
presentaron DQO por encima del limite recomendado. Respecto a los demdas parametros
regulados, 100% de muestras superaron los niveles permitidos para SSe 10 m y 30% para SSe
120 m. Asi, para el periodo muestreado, ninguna muestra cumple con lo establecido por el
Decreto N°2793/06, de manera que los ELTs estudiados no serian aptos para su vertido directo.
Los resultados coinciden con los obtenidos en un amplio relevamiento de tambos argentinos
realizado por Herrero (2014) en que en ningun caso los efluentes alcanzan los niveles requeridos
para DQO. Esto denota una deficiencia general en los tratamientos aplicados. Asi, incluso en los
casos es que se emplea tratamientos por lagunas, éstos tienen alguna eficacia, pero no reducen la

carga organica a niveles que permita su vertido.

La disposicion final en lagunas artificiales o zonas bajas es un manejo habitual en Argentina. Se
reporta que un 56% de los tambos de la Provincia de Santa Fe y un 58% de los de la Provincia de
Buenos Aires son dispuestos de esta manera (Badino et al., 2015). Reportes anteriores indicaban
que un 69 % de los tambos de Argentina aplicaba ésta metodologia y, en particular, un 65% de
los tambos ovinos (Busetti and Suarez, 2008; Cappellini, 2011). Este resulta ser el mayor
problema ambiental asociado a los tambos, ya que la mayoria a su vez los dispone sin
tratamiento ni extraccion de solidos (Cappellini, 2011). Es evidente que, a esta escala, el manejo

inadecuado de los ELTs pone en riesgo la sustentabilidad del sistema.

Toxicidad: En las figuras 5.2; 5.3 y 5.4 se representan las CL50 y CE50 obtenidas por
exposicion de D. magna, H. plagiodesmica a los ELT estudiados. También se indica la CL50 y

CESO resultante para las submuestras aireadas y filtradas con diferentes tamafos de poro, para
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los ensayos seleccionados. En la figura 5.5 se representa la inhibicién de crecimiento de
hipocotileo y radicula durante la germinacion de semillas de 7. aestivum. Para el ensayo letal con
D. magna, la CL50 media de los ELTs fue con una dilucion del 62%, en tanto que la muestra
mas toxica correspondio a la muestra 8 (43%) y la muestra menos tdxica correspondi6 a la
muestra 20 (89%), estableciéndose con estas muestras el rango de toxicidad de las muestras
crudas. Los ensayos letales con H. plagiodesmica arrojaron una CL50 media con una dilucion de
47%, en tanto que para este punto final la muestra mas toxica fue la muestra 15 (CL50:24%) y la
menos toxica fue la muestra 22 (CL50:84%), estableciéndose con estas muestras el rango de
toxicidad de las muestras crudas para H. plagiodesmica. Durante el ensayo subletal con H.
plagiodesmica 1la CES0 fue del 20%, en tanto que la muestra 10 fue la mas téxica (CE50:10%) y
la 5 la menor (CE50:35%).

D. magna
100-8 a ° g , & @ o ggooaa
A A
75-
9
Q501
-
3]
25-
O T T T T T T T T T T T T T T T T T T T T T T T T 1
0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 23 24
Muestra
—e—Crudo /\ Aireado O Filtrado 1um @ Filtrado 0,4um

Figura 5. 2- Se representa la CL50 (%) para D. magna de los efluentes liquidos de tambo y los remanentes de
toxicidad de las submuestras manipuladas (aireacion, filtrado con 1um y filtrado con 0,4 pm).
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Figura 5. 3- Se representa la CL50 (%) para H. plagiodesmica de los efluentes liquidos de tambo y los remanentes
de toxicidad de las submuestras manipuladas (aireacion, filtrado con 1pum y filtrado con 0,4 pm).
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H. plagiodesmica - Subletal
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Figura 5. 4 - Se representa la CES0 (%) para H. plagiodesmica de los efluentes liquidos de tambo y los remanentes
de toxicidad de las submuestras manipuladas (aireacion, filtrado con 1pm y filtrado con 0,4 um).

Para T. aestivum las muestras de ELTs presentaron baja toxicidad y los resultados obtenidos
permitieron calcular la CI50 solo para 2 de 23 muestras, y esta se mantuvo siempre por encima
de diluciones del 90%. Para el resto de las muestras los niveles de inhibicion observados fueron
inferiores y, por €sta razon, se representa graficamente solo el porcentaje de inhibicion generado

por exposicion a la muestra original.
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Figura 5. 5- Inhibicion de la elongacion (%) del hipocétilo y radicula de semillas de 7. aestivum.

Se cuenta con escasos registros que reporten la toxicidad de los ELTs. Herrero (2014) evalué la
toxicidad de efluentes de 8 tambos, con altas cargas de DQO (>2000mg/L), mediante ensayos
con semillas de L. sativa. Sus resultados muestran que el 75% de los efluentes no tratados fue
toxico y no se detectd efectos toxicos en las restantes. Mientras que, luego del tratamiento, solo
el 37% presento toxicidad. Estos resultados se condicen con los niveles de toxicidad medidos
para D. magna e H. plagiodesmica, pero comparados con los resultados obtenidos para las

semillas de 7. aestivum se observan mayores niveles de toxicidad. Teniendo en cuenta los
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resultados observados en el Capitulo 4, es posible que las cargas orgédnicas no inhiban el
desarrollo de T aestivum.

Otros autores reportaron que es posible cultivar L. minor en humedales artificiales empleados
para el tratamiento de las aguas residuales de industria lactea, lo que pone en manifiesto la baja o
nula toxicidad de este efluente (Adhikari et al., 2015). Sin embargo, estos los estudios se hicieron
en aguas residuales con baja carga organica (DQO entre 260 y 1544 mg/L). En el mismo sentido,
un efluente lacteo estabilizado de Irlanda resultd apto como medio de cultivo para D. magna, lo
que indica que, ademas de no ser toxico es una potencial fuente de nutrientes para invertebrados
(Roche, 1998). Aunque el autor no indica las caracteristicas fisicoquimicas del efluente
estudiado, destaca que la tasa de natalidad fue menor en liquidos con baja concentracion de
oxigeno disuelto.

Finalmente, las toxicidades observadas son similares a las descriptas para aguas residuales
urbanas, en el capitulo 4.

Al comparar la respuesta obtenida con los ensayos de referencia (efluente crudo), surge que las
sensibilidades a los ELTs crudos fueron significativamente diferentes (p<0,0001) para los
ensayos con D. magna e H. plagiodesmica, letal y subletal. En tanto el test subletal con H.
plagiodesmica fue el indicador més sensible. La prueba LSD Fisher indica que todas las medias
son significativamente diferentes.

La seleccion de bioensayos con semillas responde a que esto podria orientar acerca del posible
uso de efluentes como riego de forrajeras. Nuestros resultados muestran que los efluentes no son
toxicos para las semillas expuestas, pero si afectan a los invertebrados por lo que, en caso de
aplicacion directa al suelo podrian afectar a la microfauna del suelo. Existen varios reportes de
aplicacion de ELTs mediante riego como abono (Diez, 2014, 2012; Gambaudo et al., 2014;
Imhoff et al., 2014; Sosa et al., 2013), aun cuando los liquidos no cumplen con los parametros
normativos. Segin Herrero (2014) un 5% de los tambos hacen reuso directo del efluente, sin
tratamiento. Esta practica subestima el impacto ambiental asociado.

Se clasifico los ELTs de acuerdo a una escala de toxicidad arbitraria aplicada por otros autores
(Katsoyiannis and Samara, 2007; ManusadZzianas et al., 2003) como: No toxico < 1 UT, téxico 1
— 10 UT, muy toxico 11 — 100 UT, extremadamente toxico > 100 UT. En relacion a las
toxicidades medidas todas las muestras se clasifican como toxicas para D. magna e H.

plagiodesmica. Mientras que para 7. aestivum solo el 8% de las muestras fue toxica.

La figura 5.6. presenta el resultado del agrupamiento en cluster realizado con los datos de
toxicidad obtenidos para cada bioensayo. Los resultados indican una alta semejanza para los
ensayos letales con H. plagiodesmica y D. magna. Mientras que el ensayo subletal con H.

plagiodesmica es el mas disimil de todos. Estos resultados son de utilidad para seleccionar entre
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los ensayos considerados aquellos que podrian componer una bateria éptima, asi para los ELTs
es estudiados los ensayos con D. magna e H. plagiodesmica-Subletal son indicadores efectivos
de toxicidad. Mediante futuros estudios se debe proponer un nuevo bioensayo que reemplace al

ensayo con 1. aestivum.

Information Remaining (%)
100 . 75 . 50 . 25 . 0

D. magna-L ]

H. plagiodesmica-L
T. aestivum-Hipoc

T. aestivim-Radic

H. plagiodesmica-SL

Figura 5. 6 - Andlisis de cluster para los 5 puntos finales de los bioensayos aplicados. Método de ligue: Método de
Ward. Distancia: Euclidea.

Toxicidad remante:

La figura 5.7 indica la toxicidad remanente en las submuestras manipuladas, y la figura 5.8
representa los abatimientos de toxicidad generados por las manipulaciones para los ensayos con
D. magna ¢ H. plagiodesmica. Los test de comparacion de medias para comparar la toxicidad
cruda y los remantes de toxicidad luego de los tratamientos, aplicados por separado para cada
final, indican que todas las manipulaciones aplicadas generaron cambios en la toxicidad de las

submuestras.

Para el ensayo D. magna, las CE50 luego de airear fue del 89,4+11,2%, mientras que en las
submuestras filtradas con 1 um y 0,4 um fue de 84,1£12,5% y 93,6+8,8%. De ¢€sta manera se
generaron abatimientos del 31% de la toxicidad mediante aireacion, 26% con el filtrado con 1pm
y 34% para el filtrado con 0,4um. se elimino la toxicidad en el 40% de las submuestras luego de

airear, y en el 13% y 56% respectivamente luego de los filtrados con 1 pm y 0,4 um.

La CES50 para H. plagiodesmica luego de airear, filtrar con Ium. y con 0,4 pum. fue 73,1£20,22
%; 71,4£17,6% y 75,6£18,23% respectivamente. Estos cambios implicaron abatimientos de la
toxicidad del 35% para la aireacion, 34% para el filtrado con 1 um y 38% para el filtrado con
0,4um. Las modificaciones disminuyeron el porcentaje de submuestras toxicas asi, la aireacion
elimino la toxicidad en el 13% de las muestras, y los filtrados con 1 ym y 0,4 um en el 8% y
22% respectivamente. En los resultados de los ensayos subletales se observan abatimientos

similares al del ensayo letal (aireacion: 42%; filtrado 1um: 37% y filtrado con 0,4pum: 48%).
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Figura 5. 7 - CE50 para residuos liquidos de tambo y CE50 remanente en las submuestras manipuladas con 1)

aireacion, ii) Filtrado 1 pm, iii) Filtrado con 0,4 pm. Se indica media + 3 SD.
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Figura 5. 8 - Abatimientos de toxicidad (%) estimados para cada punto final y manipulacion aplicada

Al aplicar un test de comparacion de medias para comparar el abatimiento por aireacion se

observd que los abatimientos no fueron diferentes (p=0,1413). Asi, no existen diferencias

estadisticamente significativas para el abatimiento entre los ensayos letal y subletal con H.

plagiodesmica. Y, a su vez los abatimientos cuantificados en los ensayos letales con H.

plagiodesmica y con D. magna tampoco son significativamente diferentes.

El test de comparacion de medias para el abatimiento generado al filtrar con 1 pm indicé que no

existen diferencias significativas entre los abatimientos (p=0,0708).

El abatimiento por aireacion fue similar al observado para ELUs, si bien presentaban menor

DQO (Capitulo 4). La materia organica vegetal presente en estiércol es de dificil degradacion
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puede que ésta sea la razdn para que los abatimientos por aireacidon sean similares en aguas

residuales con diferentes cargas organicas.

Los tratamientos aplicados generaron disminucion de la toxicidad, sin embargo, no se observd
ningun tratamiento que remueva la toxicidad en forma efectiva. En funcioén a los resultados
anteriores se observa que parte de la fraccion toxica reside en la carga organica oxidable y en los
solidos filtrables. Se necesitan estudios complementarios para describir las fracciones toxicas en
mas detalle. Por otro lado, respecto al manejo del ELTs estudiado resulta importante la
implementacion de una correcta separacion de solidos previo al tratamiento, que permita
disminuir la alta carga orgénica del efluente, como asi también la instalacién de un sistema de

lagunas de estabilizacion adecuadamente dimensionadas y controladas.

Analisis multivariado aplicado a variables fisicoquimicas y parametros toxicologicos:

Debido a la baja capacidad como indicador de toxicidad para los ELTs estudiados demostrada
para T. aestivum, no se consideraron estos datos en los siguientes analisis.

H-5L-F1
.

Axis 2

L-F1 ’
H-L-F1 =
» H-L-Fin4

o H-SL-Cr R
S8

—\ P
] I}

HSLA e Axis 1
o H-L-Cr

o H-L-Ai

Figura 3. 16- CCA realizado entre los datos toxicologicos y los parametros fisicoquimicos. Eje 1: 54,1; eje 2: 23,6
y eje 3: 6 % de la variabilidad de los datos. Referencias datos toxicidad: Primer letra indica especie D= D. magna,
H= H. plagiodesmica. Para ésta ultima se indica a continuacion ensayo letal (L) o subletales (SL). La ultima parte
del rétulo indica submuestras: Cr= cruda (sin tratamiento), Ai= aireada y F1, y F04= filtrada con 1 y 0,4 pm
respectivamente.
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En el CCA realizado entre las variables fisicoquimicas y los remanentes de toxicidad (UT) se
observa que los ensayos con H. plagiodesmica, tanto letales como subletales, responden en
distinta medida a la DQO, mientras que para los ensayos con D. magna lo hacen alos STy SD y
la vinculacion con SD se incrementa con el filtrado. Estos resultados indican que la carga toxica
corresponde a alta carga organica y presencia de SDT. Para el caso de D. magna, el importante
efecto de la fraccion de solidos entre 1 y 0,4 pum se observd durante el andlisis de los
abatimientos. Y la asociacion del remanente de toxicidad luego de filtrar con 0,4 um. con los SD

se condice que el alto porcentaje de muestras que mantuvieron su caracter de toxicas luego de la

manipulacion.
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Figura 5. 9 - CCA realizado entre los datos toxicoldgicos y los parametros fisicoquimicos. Eje 1: 16; eje 2: 11
y eje 3: 4.6 % de la variabilidad de los datos. Referencias datos toxicidad: Primer letra indica especie D= D.
magna, H= H. plagiodesmica. Para ésta ultima se indica a continuacion ensayo letal (L) o subletales (SL). La
ultima parte del rotulo indica submuestras: Cr= cruda (sin tratamiento), Ai= aireada y F1, y F04= filtrada con
ly 0,4 pm respectivamente.
El CCA realizado entre los abatimientos y los parametros fisicoquimicos explica un porcentaje
bajo de la informacion. No se observa vinculacion entre los abatimientos por aireacion para
ningln ensayo. Se muestra una leve respuesta de los abatimientos por filtrado para D. magna,

que indicaria que al filtrar se remueve parte de la carga organica toxica. Los abatimientos para H.

plagiodesmica aparecen asociados a la carga de sélidos.

Sin embargo, no se obtuvieron correlaciones importantes (>0,5) entre los parametros

fisicoquimicos y las toxicidades (cruda y remanentes) ni los abatimientos generados por los
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tratamientos. Las variables fisicoquimicas se mantuvieron siempre en valores altos y con escasa
variacién, por lo que los valores més bajos medidos contintan siendo altos. Esta falta de
variabilidad en los datos puede ser parte de la explicacion a la falta de correlacion general. Otro
factor podria ser la alta vinculacion entre la DQO y los so6lidos filtrables debida a la composicion
de los ELTs, ya que es posible que al filtrar con poro de 1 um se esté extrayendo una gran parte

de la carga orgénica.

Otros autores reportan que la toxicidad de ELTs parece relacionarse con la DQO en los efluentes
sin tratamiento ya que los no toxicos correspondieron a los niveles mas bajos de DQO, pero en
los liquidos tratados no se observa esa relacion (Herrero, 2014). Esto coincide con otros autores
que manifiestan que no se puede establecer relacion entre DQO y toxicidad en efluentes liquidos
(Aratjo et al., 2005). En particular el resultado obtenido se contradice con los obtenidos para
ELUs, descriptos en Capitulo 4, en los cuales los ensayos con D. magna se vincularon
ampliamente con la DQO. Esta diferencia puede deberse a que los rangos de las DQO medidas
fueron marcadamente disimiles entre los ELT y los ELU, producto de las diferentes

caracteristicas de los efluentes.

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos de los CCA y de las comparaciones de toxicidad, se
observa que entre las fracciones que aportan a la toxicidad del efluente, es la fraccion organica la

que aporta mas significativamente.
5.4 CONCLUSIONES:

Los ensayos con D. magna e H. plagiodesmica resultan Utiles para la evaluacion toxicologica de
los ELT estudiados, no asi el ensayo con 7. aestivum que presentd muy baja sensibilidad frente a
los toxicos presentes. De manera concluyente, los resultados sefialan al test subletal con H.
plagiodesmica como el indicador mas sensible a la toxicidad de base del efluente, en

comparacion con los ensayos letales.

Todas las muestras estudiadas se clasificaron como toxicas y la toxicidad disminuy6 con las
manipulaciones. Todos los ensayos sobre las submuestras mostraron alta sensibilidad a los
cambios de toxicidad generados por los tratamientos. Los tratamientos aplicados a las
submuestras generaron cambios en la toxicidad que difieren significativamente para los ensayos
subletales con H. plagiodesmica y D. magna. De esta forma se pone en manifiesto la diferencia
de sensibilidad entre ensayos y su diferente capacidad para indicar presencia de toxicos. Si bien
la aplicacion de un protocolo de fraccionamiento generd informacion valiosa, es necesario tener

en cuenta que no se logré eliminar la toxicidad completamente mediante ninguna de las
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manipulaciones aplicadas, lo que evidencia un reservorio importante de toxicos remantes.
Consideramos que son necesarios mas estudios para lograr un mejor entendimiento del tipo de

residuo y asi aportar a mejorar la eficiencia de los sistemas de tratamiento.

En funcion de los resultados obtenidos, una parte importante de la toxicidad corresponde a
compuestos organicos oxidables y a solidos mayores a 1 um. Considerando el origen del
efluente, es posible que estas dos fracciones presenten alto solapamiento en su composicion. Esta
asociacion es confirmada en parte mediante los analisis multivariados entre datos toxicoldgicos y
fisicoquimicos, donde los ensayos con H. plagiodesmica se relacionan a la DQO. Por otro lado,
los ensayos con D. magna se muestran asociados a SSe y SD principalmente. Aunque los
abatimientos de toxicidad no pudieron ser vinculados a las variables fisicoquimicas evaluadas,
los ensayos con D. magna e H. plagiodesmica demostraron ser de utilidad para procedimientos

estandarizados de caracterizacion de los ELTs.
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Capitulo 6

CONCLUSIONES GENERALES

Durante el desarrollo de esta Tesis se abordaron dos tipos de efluentes liquidos, los de origen

urbano (ELUs) y los generados durante las operaciones normales de un tambo (ELTs).

Para este abordaje fue necesaria una extensa busqueda de antecedentes que, aun siendo un tema
de relativo reciente interés, cuenta con un enorme bagaje de reportes de la emision de

contaminantes emergentes de este origen en diferentes lugares del mundo.

En este marco y con la finalidad de indagar en el papel que juegan los farmacos como sustancias
contaminantes en este tipo de efluentes se seleccionaron dos farmacos de amplio uso en salud
humana que, durante la revision inicial, surgen como los mas abundantes en ELUs: ibuprofeno
(IBP) y acetaminofeno (ACF). Para estos dos farmacos la informacion sobre sus riesgos
ambientales dista de estar completa y, en particular, son escasos los estudios que involucren a los
enantidomeros del ibuprofeno. Por esta razon se estudid la ecotoxicidad de los enantiomeros del

ibuprofeno (IBP) por si solos y en concurrencia con acetaminofeno (ACF).
Respecto del estudio de las propiedades ecotoxicoldgicas del IBP y ACF, concluimos que:

e Se generd informacion toxicoldgica nueva para el enantiomero S-IBP. El presentado en

este trabajo, es el primer reporte de la toxicidad de S-IBP para D. magna.
e Todos los fAirmacos estudiados presentaron CE50-48h en el rango 10 -100 mg/L, lo que

implica considerarlos como farmacos nocivos para los organismos acuaticos.

e S-IBP es mas toxico que R/S-IBP para D. magna. Asi, los enantiémeros S(+) y R(-) no son

ecotoxicoldgicamente equivalentes.

e En la evaluacion de la toxicidad de las mezclas correspondientes al 50% de efectos los
valores obtenidos tanto para la mezcla de R/S-IBP con ACF como para S-IBP con ACF se
ajustaron a lo estimado con el modelo de AC. Sin embargo, el efecto observado y el efecto
predicho difieren al considerar Gnicamente AC para las concentraciones de prueba mas
altas (CE75/2) y las mas bajas (CE10/2 y CE25/2). Asi, las curvas de respuestas
observadas no se corresponden con ninguno de los modelos considerados. Este analisis

indica que no hay un modo de accidn especifico que explique la toxicidad de las mezclas.
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En la evaluacion de la toxicidad de las mezclas se observaron efectos toxicos aun cuando
las concentraciones individuales fueron menores o iguales a los NOEC individuales. En

funcién a esto, existe un riesgo ambiental significativo asociado con la presencia

simultanea de enantiomeros de IBP y ACP, siendo el riesgo para S-IBP mayor que el que

presentaria el R/S-IBP. Teniendo en cuenta que sus vertidos al medio son continuos, para
futuras investigaciones se debe indagar acerca de su efecto combinado a bajas
concentraciones y a tiempos mas prolongados de exposicion.

Desde el punto de vista ambiental, la sustitucidon de formulaciones farmacoldgicas

constituidas por S/R-IBP por otras constituidas por S-IBP no es inocua.

Parece relevante evaluar los factores ambientales al momento de establecer la validez del

uso, y por lo tanto la aprobacién de su uso, de un farmaco o de una mezcla de farmacos

con fines terapéuticos o productivos.

Debido a complejidad y variabilidad de la composicion de los efluentes liquidos, puesta en

manifiesto durante la busqueda de antecedentes, surge la necesidad de abordar su estudio desde

una perspectiva integradora, no limitada tUnicamente a la determinacion de parametros

fisicoquimicos, sino que incluya también consideraciones de su toxicidad. Asi, se aplicaron

metodologias ecotoxicologicas para la caracterizacion de los efluentes liquido urbanos y

pecuarios, con el objetivo no solo de conocer su toxicidad sino también de identificar las

fracciones de aportan a la toxicidad global e indagar las vinculaciones entre la toxicidad y los

parametros fisicoquimicos tradicionalmente evaluados. Respecto de las metodologias aplicadas

concluimos que:

Si bien existen escasos registros de la aplicacion de bioensayos con H. plagiodesmica, es

posible considerarlo un indicador sélido para la evaluacién de efluentes del tipo de los

ensayados, teniendo en cuenta la reproducibilidad y precision analitica de la prueba. Es
también relevante el hecho que, entre los ensayados, €sta resulto ser la prueba mas
sensible.

El ensayo de inhibicion del crecimiento realizado con 7. aestivun no resultd util como

bioindicador de la calidad de los liquidos estudiados y debe ser evaluado su reemplazo por

otro ensayo de mayor sensibilidad que utilice organismos vegetales superiores, de manera

de cubrir adecuadamente la estimacion de riesgos toxicos sobre este grupo taxondomico.

a aplicacion de un protocolo de fraccionamiento para la identificacion de las fracciones
toxicas resultd efectiva y gener6 informacion valiosa, que sirve de referencia para aquellos

estudios dirigidos a mejorar la eficiencia de los sistemas de tratamiento. Esto es relevante
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dado que aun prevalecen las metodologias de optimizacién dirigidas a correlacionar la
composicion de los liquidos residuales y el abatimiento de sus componentes, y es aun

insuficiente la sistematizacién de metodologias de optimizacidn, orientadas al abatimiento

de la toxicidad.
Respecto de los efluentes liquidos urbanos y pecuarios abordados, concluimos que:

e Todas las muestras de ELUs y ELTs evaluadas fueron clasificadas como toxicas para D.
magna ¢ H. plagiodesmica. Sin embargo, los resultados obtenidos muestran que las
especies empleadas responden de diferente manera a los toxicos presentes.

e Los resultados mostraron una variabilidad importante, tanto en la toxicidad de los efluentes
a lo largo del tiempo, como en los remanentes de toxicidad luego de los diferentes

tratamientos aplicados. Esta variabilidad pone en manifiesto la constante fluctuacion en la

composicion de este tipo de liquidos residuales durante el afio que duraron los muestreos.

Esto justifica la aplicacion de un enfoque integral, como el que se aplico.

e Los niveles de remocion de la toxicidad generados durante los tratamientos fueron
variables, acorde a la naturaleza compleja de las muestras. Sin embargo, la aplicacion del
método de fraccionamiento permitié definir en forma mas especificas las caracteristicas de
los componentes toxicos que aportan en mayor parte a la toxicidad global y por lo tanto se
genera informacion valiosa para el diseno especifico de los tratamientos necesarios para su
abatimiento.

e Las fracciones que aportan mavormente a la toxicidad de los ELUs fueron los sélidos

suspendidos v los compuestos organicos no polares. Esta asociacion es confirmada

mediante los analisis multivariados entre datos toxicologicos y fisicoquimicos.

e Las fracciones que aportan mavormente a la toxicidad de los ELTs se asociaron a los

compuestos organicos oxidables v a los solidos suspendidos. Son necesarios mas estudios

en ELTs ya que, atn después del filtrado con 0,4 um, las submuestras conservaron una
carga toxica importante que no pudo ser caracterizada adecuadamente.

e El andlisis de datos multivariados mostr6 que la determinaciéon de pardmetros

fisicoquimicos junto a los ensayos de toxicidad son herramientas indispensables y

complementarias para el estudio de la calidad de los vertidos de efluentes liquidos.

Respecto de los resultados especificos de ambos efluentes liquidos utilizados como sistemas

modelo en esta tesis, concluimos que:
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Los resultados obtenidos para los ELUs manifiestan deficiencias en el tratamiento aplicado

en la planta de tratamiento Norte., v se presume que la aplicacién de un tratamiento que

reduzca la DQO vy el contenido de solidos suspendidos mejorard considerablemente las

caracteristicas toxicologicas. En estudios posteriores seria de gran valor informativo

evaluar la eficiencia del sistema de tratamiento in situ.

Los resultados obtenidos para los ELTs estudiados indican la necesidad de desarrollar y
aplicar un sistema de tratamiento adecuado.

Los ensayos con D. magna ¢ H. plagiodesmica pueden ser aplicados en la rutina de

controles de calidad de estas aguas residuales. Su sensibilidad ante la extraccién o

degradacion de componentes que aportan a la toxicidad los hace una herramienta util para
informar acerca de la eficiencia del tratamiento aplicado y como sistema de alerta ante

tratamientos deficientes.
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ANEXO: Glosario de siglas y abreviaturas.

AC: Modelo de efectos en una mezcla donde los componentes poseen igual mecanismo de
accion.

ACF: Acetaminofeno.

Ai: Indica submuestra de efluente liquido aireada.

Al: Modelo de efectos en una mezcla donde los componentes poseen diferentes modos de
accion.

BPA: Bisfenol A.

CCA: Andlisis de correspondencia canonica

CE10: Concentracion que causa un efecto determinado en el 10 % de la poblacidon expuesta.
Para el caso de efluentes se refiere a una dilucién en medio de control.

CE25: Concentracion que causa un efecto determinado en el 25% de la poblacion expuesta.
Para el caso de efluentes se refiere a una dilucion en medio de control.

CES50: Concentracion que causa un efecto determinado en el 50% de la poblacion expuesta.
Para el caso de efluentes se refiere a una dilucién en medio de control.

CE75: Concentracion que causa un efecto determinado en el 75% de la poblacion expuesta.
Para el caso de efluentes se refiere a una dilucidon en medio de control.

CI50: Concentracion que causa el 50% de inhibicion del crecimiento. Para el caso de efluentes
se refiere a una dilucion en medio de control.

CL50: Concentracion que causa la muerte en el 50% de la poblacion expuesta. Para el caso de
efluentes se refiere a una dilucion en medio de control.

COD: Carbono organico disuelto.

COPs: Compuestos orgénicos persistentes.

COT: Carbono organico total.

Cr: Indica muestra de efluente liquido crudo, sin manipulacion.

DBO: Demanda bioquimica de oxigeno

DQO: Demanda quimica de oxigeno.

EDTA: Acido etilendiaminotetraacético.

ELU/s: Efluente/s liquidos urbanos.

ELT/s: Efluente/s liquidos de tambo.

F02: Indica submuestra de efluente liquido filtrada con 0,22 pm.

F04: Indica submuestra de efluente liquido filtrada con 0,42 pum.

FO08: Indica submuestra de efluente liquido filtrada con 0,8 um.

110



F1: Indica submuestra de efluente liquido filtrada con 1 um.

FT: Fosforo total.

GC/MS: Cromatografia de gases acoplada a espectrometro de masas.

HAPs: Hidrocarburos aromaticos policiclicos.

HPLC-MS/MS: cromatografia liquida de alta presion con deteccion de masa en tandem
IBP: Ibuprofeno.

K>Cr207: Dicromato de potasio.

LD: Limite de deteccion

NOAEL: La maxima concentracion o nivel de una sustancia que no causa alteraciones adversas
detectables.

NT: Nitrogeno total.

PCBs: Bifenilos policlorados.

R/S-IBP: Mezcla racémica de los enantiomeros de IBP.

R-IBP: Enantiomero levogiro del IBP

SDF: Soélidos disueltos fijos a 550°.

SDT: Solidos disueltos totales.

SDV: Soélidos disueltos volétiles.

S-IBP: Enantidmero dextrogiro del IBP.

SPE: Extraccion en fase solida.

SSe: Solidos sedimentables en volumen en funcion del tiempo de sedimentacion.
SSF: Solidos suspendidos fijos.

SST: Solidos suspendidos totales (filtrables a 1um).

SSV: Soélidos suspendidos volatiles.

ST: Soélidos totales.

TIE: Evaluacion de la identidad de la toxicidad.

UHPLC: Cromatografia liquida de alta performance.
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UT: Unidades toxicas calculadas mediante la formula: UT = ———
CES0 o CLSO
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