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Resumen

La eutrofizacion de los cuerpos de agua y el consecuente desarrollo masivo de floraciones téxicas de
cianobacterias son un problema en el mundo entero. Para solucionarlo existe un amplio espectro de
actividades, desde multiples cambios en las cuencas, a través del desarrollo de nuevos métodos de
restauracion de los lagos, hasta la evaluacion de los efectos de cianocidas en el medio acuatico.

La presente revision se centra en los métodos de control de las floraciones cianobacterianas en lagos y
embalses. La literatura cientifica actual carece de dicha informacion, por lo tanto en este capitulo se presenta
una vision general sobre los métodos ya desarrollados, su eficacia, ventajas y posibles limitaciones.
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1. Introduccion

La falta de agua dulce de buena calidad es uno de los problemas mas serios de la actualidad. Los cambios
provocados en la naturaleza por la erosion o las actividades humanas asi como por los desechos agricolas
y urbanos pueden aumentar el flujo de nutrientes y sustancias organicas en el sistema acuatico teniendo
consecuencias en las caracteristicas cuali y cuantitativas de los cuerpos de agua.

La eutrofizacion se ha convertido en un problema en todo el mundo, causando un deterioro en el ambiente
acuatico y serios problemas para el uso del agua, especialmente en el tratamiento para su potabilizacion.
Si bien la eutrofizaciéon es un proceso natural en lagos envejecidos y algunos estuarios, el aumento de la
entrada de nutrientes y de sustancias organicas en la superficie del agua (eutrofizacion antropogénica)
acelera este proceso, considerandolo como el principal factor responsable de la proliferacion masiva de
cianobacterias en aguas dulces, salobres y en el ecosistema marino costero.

En un ambiente acuatico rico en nutrientes, las cianobacterias periddicamente exhiben un aumento significativo
de su velocidad reproductiva y de su biomasa total, conocida como floraciones cianobacterianas, causando
impactos negativos en el ambiente tales como oscurecimiento de las aguas, aumento del pH, disminucién del
oxigeno disuelto debido a la respiracién o degradacion y a la produccion de activas cianotoxinas (1). Estos
efectos producen la mortalidad de los organismos acuaticos, disminuyen la biodiversidad de los mismos asi
como del crecimiento de la vegetacion acuatica y la estabilidad por interferencias en la dinamica normal de las
especies del fitoplancton. Ademas producen ofras consecuencias negativas para el hombre debido a la
formacion de olores y toxinas en ambientes recreacionales y reservorios para fuentes de agua potable (2).

Las cianobacterias poseen una variedad de mecanismos adaptativos que les permiten sobrevivir en ambientes
desfavorables y promover su crecimiento en cuerpos de agua. El proceso de fijacion del nitrodgeno, la presencia de
vesiculas de gas, la posibilidad de llevar a cabo un parcial metabolismo heterétrofo y una produccion de compues-
tos alelopaticos son especialmente importantes para la subsistencia de las cianobacterias (algas azul-verdes) (3).
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Una de las especie mas ampliamente distribuidas es del género Microcystis, especialmente Microcystis
aeruginosa, hallada comunmente en el mundo y en diversos cuerpos de agua en Argentina. Presenta alta
resistencia en lagos y forma grandes colonias rodeadas por un lecho de mucilago que le aporta gran
capacidad de sobrevivir durante prolongados periodos de tiempo en los sedimentos (4).

A pesar de la disponibilidad de métodos de control de las floraciones de cianobacterias, todavia no ha sido
resuelta la proliferacion excesiva de estos organismos tan exitosamente adaptados a nuestro medio.

La efectividad de los métodos de control varian segun las circunstancias (tipo y tamafo del lago, tiempo de reten-
cién, grado de alteracion, cantidad de carga de nutrientes, calidad y cantidad de sedimentos, estacion, cantidad
de vida acuatica, etc.). Estos métodos no son universales y su uso puede estar limitado a casos especiales.

Para prevenir las floraciones cianobacterianas se debe disminuir la entrada de nutrientes de los efluentes,
especialmente del fésforo, el cual es la causa principal de la masiva presencia de cianobacterias. Esto
incluye la rehabilitacion de fuentes puntuales y no puntuales de nutrientes (descargas de efluentes, deriva
de sustancias quimicas provenientes de la agricultura y erosién de areas urbanas y forestales).

Existe una gran variedad de métodos que pueden disminuir la disponibilidad de fésforo en los lagos, sin
embargo, para la reduccién de la entrada de los nutrientes y su acumulaciéon se requieren largos tiempos y
costosos métodos de restauracion del paisaje y del cuerpo de agua (5). El empleo de sustancias quimicas
permite en corto tiempo actuar con alto impacto sobre las cianobacterias. Sin embargo, el empleo de la mayoria
de los alguicidas usados, tales como sales de cobre no son aceptados debido a su efecto toxico no selectivo
sobre organismos acuaticos no blanco y negativas consecuencias relacionadas con la salud humana (6, 7).

Asi, resulta necesario seleccionar o desarrollar nuevos alguicidas especificos para cianobacterias
(cianocidas) con bajo impacto negativo sobre el ambiente acuatico, asi como otros tipos de métodos.

El abundante crecimiento de las cianobacterias en aguas es un problema complejo y su solucién no es un
tema sencillo. Se requiere un esfuerzo sistematico para disminuir la contaminacion ambiental en fuentes
acuaticas, asi como desarrollar nuevos métodos para combatir el crecimiento cianobacteriano en lagos y
reservorios, evaluarlos, probar su efectividad, sus ventajas y limitaciones.

La probabilidad de obtener agua de buena calidad de los lagos hipereutréficos es extremadamente baja,
por lo tanto, es necesario aplicar una combinacién de los métodos.

Esta revision describe los métodos que pueden aplicarse para el control del desarrollo de floraciones
cianobacterianas en lagos y proporciona informacién sobre sus ventajas, limitaciones y eficacia. Sin
embargo, no deben ser descuidados los métodos aplicados a nivel de cuencas hidrograficas. Por lo tanto,
también se agrega una breve descripcion de los mismos.

2. Tratamientos fisicos

2.1. Medidas correctoras a nivel de cuencas

En la mayoria de los lagos eutroficos afectados por floraciones de cianobacterias, la principal tarea deberia
ser la disminucion de la carga de nutrientes de las cuencas hidrograficas. Esto incluye la carga de

nutrientes puntuales y no puntuales.

Entre las principales fuentes no puntuales de fésforo podemos mencionar especialmente las provenientes
de la agricultura como las referidas a las escorrentias y la erosion de las zonas urbanas y deforestadas.

[118] MINISTERIO DE SALUD DE LA NACION - DEPARTAMENTO DE SALUD AMBIENTAL



Las fuentes puntuales de fosforo mas importantes son las aguas residuales municipales y los detergentes
con fosfatos. La carga de fosforo puede ser disminuida sustancialmente por la construccion de nuevas
plantas depuradoras de aguas residuales o mediante la mejora de las instalaciones existentes, introduciendo
la etapa de precipitacion y floculacion (tratamiento terciario) o ajustando el tratamiento bioldgico tendiente a
eliminar el aumento del fosforo. Centrandonos en los problemas con las floraciones cianobacterianas, resulta
importante considerar no solo la concentracion de fosforo en el agua, sino también los bajos niveles de
Nitrogeno: Fosforo (N: P) que contribuyen al crecimiento de cianobacterias (8, 9).

Las plantas depuradoras de aguas residuales sin tratamiento terciario suelen ser mas eficientes en la
eliminacion de nitrégeno que en fosforo, por lo tanto, aumenta la proporcion del mismo. Por otra parte, los
nitratos en los lagos pueden ser utilizados como agentes oxidantes y su carencia puede mejorar la
descomposicion anaerdbica de los sedimentos organicos, y por lo tanto, la liberacién de fésforo de los
sedimentos en el agua. Consecuentemente, los métodos tradicionales de depuracion de aguas residuales
pueden ser perjudiciales y aumentar el desarrollo de cianobacterias.

Ademas de las medidas en la cuenca, también existen algunos métodos que pueden ser empleados antes
de su llegada al lago o embalse (afluente).

Los nutrientes pueden ser removidos en los llamados métodos pre-reservas. Estos son pequefios
embalses superficiales con poco tiempo de retencién situados muy cerca y previo al reservorio principal,
en donde el fosforo se elimina por accion bioldgica seguida de sedimentacion. La eficiencia del método de
pre-reservas depende de su buen disefio y gestion (especialmente el dragado de los sedimentos) (10).

La planta de eliminacion de fésforo (PEP) propuesta por Wahnbach, Alemania, es una de las mas efectivas
(11, 12). EI método se basa en la precipitacion de fésforo y la floculacion mediante iones férrico seguida por
la eliminacion de los precipitados por filtracion. Este método es extremadamente eficiente, capaz de disminuir
la concentracion de fésforo en el efluente a 5ug.L-1, presentando como desventaja su elevado costo.

2.1.1. Tratamiento de los sedimentos

Los sedimentos del fondo del lago acumulan fésforo durante largos periodos de tiempo, por lo tanto,
representan una gran fuente interna del mismo, que puede ser nuevamente liberada en forma lenta al agua.
Debido a esto, un cuerpo de agua puede presentar condiciones eutroficas incluso varios afios después que la
carga de foésforo externa se haya reducido. La liberacion de fosforo de los sedimentos a la columna de agua
puede ser importante cuando el lago se estratifica presentando condiciones de anoxia en su parte inferior.

En los sedimentos andxicos, durante la degradacion de materia organica, el sulfato se reduce a sulfuro
de hidrégeno.

2CH0 + 8042 + 2HY —— HyS +2C05 + 2H50

El sulfuro de hidrogeno reacciona con el hidréxido y el fosfato de hierro, mientras se forman sulfuro de
hierro y se liberan fosfatos libres.

2FeO(OH) + 3HpyS — 2FeS + S + 4H,0
2FePOy4 + 3HyS — 2FeS + 2P0y3- + S + 6H*

En los sedimentos la poblacion de cianobacterias puede sobrevivir en condiciones adversas durante varios
anos. Otras circunstancias, como el viento en lagos poco profundos o la turbulencia de los barcos a motor
y de peces de fondo, contribuyen a una mayor liberacién de nutrientes de los sedimentos del fondo del lago
a la columna de agua.
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2.1.1.1 Remocioén de los sedimentos

La remocion de los sedimentos puede ser un método muy eficaz para disminuir el contenido de nutrientes
en el lago o embalse. La eliminacion de las capas superiores de los sedimentos del lago deja al descubierto
las capas con mayor capacidad de unir al fésforo. Junto con la eliminacion de la capa de sedimentos
superior, la mayoria de las cianobacterias también se eliminan.

Los sedimentos pueden ser eliminados o tratados en el lago, esto depende de muchas circunstancias
(cantidad y calidad de sedimentos, contenido de nutrientes, contenido de sustancias toxicas, disponibilidad
de la zona de vertido, costos de las técnicas en particular, el estudio limnologico) que deben ser
cuidadosamente evaluadas antes de la decision final sobre la remocion.

El dragado de los sedimentos representa una intervencion en el ecosistema de la laguna, con
posibles aspectos negativos. La destruccién de organismos bentonicos es la mas evidente. Si la
cuenca del lago es dragada en forma completa, se requieren de 2 a 3 afios para restablecer la fauna
bentonica (5).

La eliminacion de los materiales de dragado puede ser problematica. Si el sedimento no contiene compuestos
toxicos, estos pueden ser utilizados con fines agricolas como fertilizante y ser aplicados directamente en
los campos (13).

En los pequefos lagos o estanques, el método mas comun de remocioén es bajar el nivel del agua para
luego eliminar los sedimentos por secado. Este método muchas veces es imposible debido a la necesidad
de la conservacion de la vida acuatica.

La remocion de sedimentos es un proceso caro que puede presentar alta efectividad y no necesariamente
producir los efectos deseados, especialmente si la carga de nutrientes externos sigue siendo lo suficiente-
mente alta para el desarrollo de cianobacterias.

2.1.1.2. Nivelaciéon del sedimento

Una alternativa mas econdmica a la remocion de los sedimentos es la nivelacion de los mismos. Esta
técnica se utiliza especialmente para el tratamiento de sedimentos contaminados con metales toxicos u
otras sustancias toxicas persistentes y permite reducir la removilizacién de nutrientes o de cianobacterias
en la columna de agua. El concepto de la nivelacion in situ consiste en la colocacion de una cubierta sobre
el sedimento para aislar y reducir al minimo la liberacion de contaminantes a la columna de agua. El
material de la cubierta sélo puede proporcionar una barrera mecanica o activa.

La barrera mecanica (fisica) puede servir para "limpiar" los sedimentos (sin compuestos téxicos o
nutrientes), se utiliza arena o grava. Este método se utiliza s6lo en raras ocasiones debido a las dificultades
para crear una capa uniforme y continua con el agua.

Los sistemas de barrera activa son generalmente sustancias quimicas permeables capaces de desmovilizar
los contaminantes activos en el agua por los procesos de adsorcion o precipitacion. Recientemente se han
ensayado una serie de materiales de barrera activos como la calcita (CaCOg3), zeolitas, arcillas, caolin y
derivados amorfos (14, 15). No se informaron aspectos negativos de este método.

2.1.2. Tratamiento del hipolimnion

El hipolimnion esta formado por las capas mas profundas del lago que tiene practicamente la misma
temperatura todo el afio.
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2.1.2.1 Retirada del hipolimnion

Este método se basa en la eliminacion selectiva de las aguas del hipolimnion de un lago (zona donde la
cantidad de oxigeno es baja y rica en fosfato, hierro y manganeso). Sélo es aplicable a los lagos
estratificados, donde las mayores concentraciones de fosforo se acumulan en el hipolimnion debido a la
fuerte liberacion de fésforo de los sedimentos en condiciones de anoxia.

La disminucion del fosforo y el consecuente aumento de las concentraciones de oxigeno, podrian limitar el
crecimiento de las cianobacterias en particular en los lagos o embalses, donde domina el fésforo de origen
interno. El uso de este método también es recomendable para acelerar la restauracion del lago después
que la carga de fésforo externa haya sido limitada.

El hipolimnion puede ser eliminado preferentemente a través de un siféon, por bombeo (lagos) o por
descarga selectiva (embalses). Durante su retirada debe evitarse la desestratificacion, ya que aumenta el
transporte de nutrientes y agua al epilimnion. Es aplicable solo si la cantidad de agua descargada puede
ser sustituida por el ingreso de suficiente agua para mantener el nivel del lago relativamente constante
(5). La ventaja de este método es su bajo costo, pero su uso esta limitado a embalses y lagos pequefios
y profundos.

Se han descripto casos exitosos en lagos en los EE.UU., Canada, Finlandia, Alemania y Polonia (5).
Podrian presentarse efectos negativos aguas abajo debido a las descargas de agua con una temperatura
mas baja, asi como por el aumento de nutrientes, amoniaco, sulfuro de hidrégeno u otros compuestos
toxicos. Para evitar este impacto negativo, podria emplearse una mezcla con agua epilimnica. Estos
efectos adversos pueden ser atenuados por la precipitacion adicional de fésforo en la salida (16).

2.1.2.2 Aireacion y oxigenacion del hipolimnion

El concepto basico del sistema de aireacion es mantener continuamente el oxigeno en el fondo del lago,
de modo que el hierro permanezca en una forma sdlida y se reduzca la liberacion de fosforo de los
sedimentos a la columna de agua. La ventilacion también es compatible con la rapida degradacion de los
sedimentos organicos por las bacterias aerdbicas. Por lo general, la aireacion se realiza con compresores
que introducen aire en el fondo del lago a través de tubos perforados. Esta disefiada para elevar el
contenido de oxigeno sin desestratificar la columna de agua o el calentamiento del hipolimnion. La
desventaja de este método es la baja eficiencia del intercambio gaseoso.

Puede utilizarse Oo puro en lugar de aire para aumentar la eficiencia de transferencia de gas, pero esto
proporciona menos fuerza de distribucion de aire. En algunos casos puede afiadirse al aire pequefias
cantidades de ozono para evitar el crecimiento de bacterias y hongos dentro de los tubos de aireacion.
También puede inyectarse al hipolimnion una mezcla de aire-agua o de agua de la porcién superior rica
en oxigeno.

La aireacion del hipolimnion puede no funcionar satisfactoriamente si la masa de agua es poco profunda
(menos de 12 a 15 m.), incluso si existe estratificacion. Los aireadores suelen ponerse en circulacion
después de la primavera y funcionan toda la temporada hasta comienzos de otofio. Puede utilizarse,
durante el invierno bajo la cubierta de hielo. Los costos de operacion de este método son relativamente
altos. No se describen efectos adversos importantes. La sobresaturacion del hipolimnion con Ny, puede
producir una enfermedad en los peces (17). La oxigenacion del hipolimnion no garantiza que la superficie
del sedimento se oxide lo suficiente como para disminuir la liberacion de fésforo de los sedimentos. La
aireacion con oxigeno presenta beneficios secundarios dado que mejora la calidad del agua mediante la
disminucion del hierro y del manganeso, asi como disminuyen los sabores y olores problematicos para el
abastecimiento de agua potable.
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2.1.3 Medidas técnicas y fisicas en el lago
2.1.3.1 Dilucion y lavado

En raras ocasiones la calidad del agua en el lago o embalse puede mejorase por la diluciéon a través de
agua de otras fuentes distintas a la original. Las concentraciones de nutrientes limitantes para el crecimiento
de cianobacterias se diluyen y producen una pérdida rapida (lavado) de las algas del lago.

En el lago Moses, en Washington, se ha logrado una reduccion significativa de las floraciones cianobacterianas,
empleando el método de dilucion luego de disminuir el tiempo de retencién de agua de 10 a 5 dias (18).
En el lago Veluwe, en los Paises Bajos, se logro la rehabilitacion del mismo mediante el lavado con agua
de bajo contenido de fosforo, pero alto en nitratos y calcio. Este método es raramente aplicable debido a
que requiere una gran cantidad de agua.

2.1.3.2 Desestratificacion artificial (mezcla)

La circulacién del agua en el lago mejora la oxigenacion en la columna con beneficios en un habitat adecuado
para los animales aerébicos. Asimismo, reduce la liberacion de fosforo de los sedimentos oxidados.

La mezcla continua de la columna de agua destruye las condiciones del estratificado pudiendo presentar
un favorable impacto directo sobre la biomasa del fitoplancton y su composicién. La velocidad de la mezcla
debe ser lo suficientemente alta como para superar la velocidad de flotacion dinamica de las especies de
cianobacterias presentes en el lago. El predominio de cianobacterias se puede desplazar por el de las
clorofitas en respuesta a la disminucion del pH y el aumento de CO5 ya que son las condiciones mas
beneficiosas para estas ultimas (19, 20). La circulacion también reduce la biomasa del fitoplancton a través
de la limitacion de la luz. El efecto de la mezcla se produce principalmente en los lagos mas profundos. En
algunos casos puede funcionar también en lagos poco profundos con mayor turbidez y, por tanto, una
mayor extincion de la luz (5).

La mezcla comunmente se logra mediante la introduccién de burbujas de aire en el fondo del lago
obteniendo mejores resultados con mezclas intermitentes (periodos de 3 semanas) en lugar de continuo,
reduciendo los costos de operacion (21). Existen s6lo unos pocos ejemplos de informes negativos de
desestratificacion artificial.

2.1.3.3 Ultrasonido

Las especies mas comunes que forman floraciones cianobacterianas son Microcystis, Anabaena, Planktothrix,
Aphanizomenon y Woronichinia. La aplicacién del ultrasonido (3 segundos, 120 W de potencia de entrada,
28 kHz) induce la ruptura de las vesiculas de gas de las cianobacterias y conduce a la precipitacion de las
células en el fondo del lago. Como ventaja, en contraste con el tratamiento alguicida, el ultrasonido no
aumenta la liberacion de microcistinas a partir de células (22).

El ultrasonido puede aplicarse directamente al agua, pudiendo presentar efectos nocivos en los peces
cuando los parametros de configuracion son inadecuados.

2.1.3.4 Remocioén mecanica de la biomasa de cianobacterias

Para la remocion mecanica de la biomasa suelen usarse barreras similares a las utilizadas para recoger
los derrames de petroleo. Sélo una parte pequefia de la poblacion de cianobacterias en el lago se puede
eliminar mediante la remocién mecanica debido a la presencia de las mismas en la columna de agua y

sedimentos. La floculacion y la sedimentacion de la biomasa de las cianobacterias en el fondo del lago es
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una mejor opcion que la remocién mecanica. Una pequefa ventaja de ésta ultima es que elimina también
una parte de los nutrientes contenidos en la biomasa. La combinacién de ambos métodos se ha informado
en el rio Swan en Australia.

3. Tratamientos biolégicos
3.1 Control biolégico
3.1.1 Biomanipulaciéon

El término biomanipulacion se refiere a los métodos basados en intervenciones bioldgicas (23, 24). La
eficacia del método esta limitada en particular en el caso de los lagos hipereutroficos y embalses en los
que la concentracion de fosforo total es superior a 100 mg.L-".

3.1.2 Peces herbivoros

Otro método potencial para reducir el desarrollo de floraciones de cianobacterias es el uso de peces
herbivoros. El fitoplancton es el principal alimento para la carpa plateada (Hypophthalmichthys molitrix) y
la carpa cabezona (Aristichthys nobilis) siendo limitado el uso de esta especie tropical para control del
crecimiento de cianobacterias en los lagos.

3.1.3 Macréfitas y perifiton

La presencia de macrdfitas en los lagos y embalses es beneficiosa por muchas razones, una de ellas es su
resistencia al desarrollo dominante de algas o cianobacterias. El lago dominado por macrdfitas puede mantener
el agua clara, aun en el caso de alta carga de nutrientes, mientras que la calidad del agua en el lago dominado
por el fitoplancton no puede mejorar, incluso si las concentraciones de nutrientes se reducen sustancialmente
(5). La eliminacion del fésforo por perifiton puede ser aun mayor, incluso en ausencia de las macrofitas.

3.1.4 Otros organismos

Muchos organismos acuaticos (virus, bacterias, algas, hongos y protozoos) pueden limitar potencialmente
el crecimiento de cianobacterias. Especialmente el parasitismo de las bacterias y los virus parece ser
interesante debido a la alta especificidad solo a determinadas especies de cianobacterias y sin efectos para
otros organismos acuaticos. Sin embargo, el cultivo a gran escala de muchos de estos organismos es
problematico. Esta revision sélo hace una breve descripcion.

Virus

Los virus de cianobacterias (cianofagos) se producen comunmente en el medio acuatico marino y en agua
dulce, donde juegan un papel importante en la prevalencia de las cianobacterias en la temporada.
Numerosos problemas tornan casi imposible el uso de virus en la practica. Muchas cianobacterias se
vuelven resistentes a los cianofagos por lo que el efecto resulta ser temporal (25). Ademas, un virus es
especifico de una cepa en particular y a menudo no afecta a las cianobacterias de otras cepas (26).

Bacterias y algas

Las cianobacterias pueden ser lisadas por enzimas liticas extracelulares de bacterias o por la lisis de
contacto. Asimismo, existen metabolitos extracelulares de cianobacterias que pueden causar la inhibicién
del crecimiento, de la fotosintesis o el metabolismo. Recientemente se ha encontrado la fuerte inhibicion
del crecimiento selectivo de la cianobacterias como Microcystis aeruginosa y Anabaena affinis por
surfactina, producida por Bacillus subtilis C1 (27). Se ha descripto a Bacillus cereus como productor de
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una sustancia cianobacteriolitica especifica hacia Aphanizomenon flos-aquae (28) y a Streptomyces
neyagawaensis contra Microcystis aeruginosa (29). Algunas algas plancténicas también pueden producir
compuestos alelopaticos e inhibir el crecimiento de cianobacterias. El extracto del dinoflagelado Peridinium
produce la inhibiciéon de cianobacterias provocando cambios en la permeabilidad de la membrana de
Microcystis aeruginosa (30).

Hongos

Algunos estudios demostraron efectos especificos antagénicos de 62 hongos en Anabaena flos-aquae y otras
cianobacterias filamentosas o unicelulares (31). Sin embargo, su uso es limitado debido a las dificultades del
cultivo a gran escala.

Protozoos

Dentro de los ecosistemas acuaticos, los protozoos juegan un papel importante en la reduccion de la
poblacion del fitoplancton por el pastoreo y la fagocitosis. Se ha descripto la depredacion de las cianobacterias
en el caso de los ciliados Furgasonia, Pseudomicrothorax, la ameba Amoeba y el flagelado Monas guttula (32,
33, 34). El uso de los protozoos como agentes de control bioldgico es muy limitado y cuestionable.

3.2 Mineralizacioén de los sedimentos

La degradacion microbiana de los sedimentos organicos puede ser aumentada por la adiciéon de
microorganismos. La mineralizacion de los sedimentos organicos puede tener dos efectos beneficiosos. La
disminucion del contenido de compuestos organicos en los sedimentos disminuye el consumo de oxigeno
microbiano que ocurre durante la degradacion de la materia organica. Por lo tanto, los acontecimientos de
anoxia en el fondo del lago seguido por la entrada de fésforo en la columna de agua se producen con
menos frecuencia. La mineralizacion de los sedimentos también puede afectar negativamente a la
supervivencia de cianobacterias en los sedimentos.

Recientemente, se han desarrollado biopreparados que contienen microorganismos saprofitos y estan
comercialmente disponibles. Estos preparados suelen consistir en una seleccion de cepas bacterianas
inmovilizadas en un soporte mineral. También estan disponibles enzimas bacterianas como biocatalizadores.

En la mayoria de los casos, la aireacion paralela o la oxidacion de los sedimentos mediante la adicion de
otro aceptor de electrones como el nitrato, favorece el crecimiento y la actividad de los microbios
inoculados. Se han informado que exudados bacterianos extracelulares pueden inhibir el crecimiento de
cianobacterias, aunque la aplicacion de estos biopreparados no se encuentra aun disponible
comercialmente (35).

4. Tratamientos quimicos
4.1. Oxidacion de los sedimentos: Método RIPLOX

El método RIPLOX ha sido utilizado ampliamente en los paises escandinavos y Alemania, se centra en la
disminucion de la liberacion de fosforo de los sedimentos mediante su oxidacion (36). Este método combina
el tratamiento superficial de los sedimentos con el nitrato de calcio, cloruro férrico y cal carbonato de calcio.
También puede utilizarse sulfato férrico en lugar de FeClg.

La aplicacioén se realiza generalmente a fines de la primavera. Los productos quimicos pueden ser aplicados
mediante una inyeccion directa en la capa superior de los sedimentos como se utilizé en el tratamiento del
lago Lillesjon. Este método es muy eficiente, pero caro y Gnicamente es aplicable a lagos planos poco
profundos. La dosis de nitrato aplicada ha sido en el rango de 16 a 140 g N m2 (5).

[124] MINISTERIO DE SALUD DE LA NACION - DEPARTAMENTO DE SALUD AMBIENTAL



4.2. Coagulantes. Precipitacion e inactivacion de fésforo

Esta técnica se centra en reducir el contenido de fosforo en la columna de agua y retardar la liberacién
del mismo de los sedimentos moviles del lago. Esto se logra mediante la aplicacion de coagulantes.
Estos compuestos, cuando se afiaden al agua, precipitan en los llamados fléculos. Durante la
formacién de los floculos el fosforo es retenido y se convierte en una forma no disponible para el
fitoplancton. En la parte inferior del lago, el coagulo aumenta aun mas la capacidad de unién de los
sedimentos para el fosforo.

La unién del fosfato biodisponible en los floculos es mas fuerte que la union del fosforo en forma de
particulas (materia organica, células, etc.). Es mejor llevar a cabo el tratamiento de los lagos con largos
tiempos de retencion, a finales de otofio hasta principios de la primavera, cuando el fosfato libre esta en el
nivel maximo, antes que sea incorporado en forma intensiva al crecimiento del fitoplancton (37). La eficacia
de este tratamiento es baja en lagos poco profundos debido a la resuspension de fésforo de los sedimentos
por el viento y las olas. Ademas de los efectos sobre la concentracion de fésforo, también existe la
posibilidad de utilizar a los coagulantes como una alternativa de los tratamientos alguicidas.

Los coagulantes pueden ser aplicados desde un barco de aplicacion en todo el lago o la aplicaciéon puede
ser restringida a los lugares seleccionados en la columna de agua.

Existe una serie de compuestos que pueden ser utilizados como coagulantes, entre ellos encontramos a
las sales de aluminio, hierro y calcio o sus combinaciones, y algunos materiales de arcilla.

4.2.1 Aluminio

El coagulante mas utilizado a partir de las sales de aluminio es el sulfato de aluminio (alumbre,
Al5(S04)3.14H20). Cuando se afiade en el agua, el alumbre forma rapidamente grandes particulas
visibles de hidréxido de aluminio no tdxico, que crecen en tamafio y peso.

El pH de la solucién determina que los productos de hidrdlisis del aluminio dominen segun su solubilidad.
A pH normal (6-8), los polimeros insolubles de Al(OH)3 dominan los procesos de sorcion del fésforo.

AB* + 3H)O —> AI(OH)3 + 3H*

El fosfato inorganico soluble se une directamente al aluminio o adsorbe a los floculos de hidroxido de
aluminio (37):

AI(OH)3 + PO43 — AIPO, + 3 OH"
Al(OH)3 + PO43 — Al(OH)3~PO 43

A pH 4-6 pueden estar presentes diversas formas intermedias solubles (AI(OH)2+, Al(OH)*...) a pH inferior
a 4, predominan los AlI3* hidratados y solubles.

A niveles de pH > 8.0, como ocurriria durante la fotosintesis intensa, la solubilidad aumenta y se forma el
ion aluminato, Al(OH)4- (5), que conduce a un debilitamiento de adsorcién de fosforo. Debido a que los
iones de hidrégeno se liberan cuando una sal de aluminio se afiade al agua, en lagos con moderada o baja
alcalinidad (<30-50 mg CaCO5 L-"), el tratamiento produce una disminucion significativa en el pH que
puede dar lugar a una concentracion cada vez mayor de toxicos de Al3*. La concentracion segura de Al3*
soluble para los organismos acuaticos es hasta 50 mg.L-1. Si el pH es inferior a 6.0 (acidificacion) se
presentan efectos adversos sobre los ecosistemas acuaticos, incluso sin un aumento de Al3*.
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Estos aspectos del pH limitan la cantidad de alumbre que se puede afiadir. Paralelamente, la adicion de un
buffer puede resolver este problema. Han sido utilizados para este fin el hidroxido de sodio, el hidréxido de
calcio, el carbonato de sodio y el aluminato de sodio con la ventaja adicional del alto contenido de aluminio
de este ultimo.

Para eliminar con éxito no sdlo el fésforo disuelto, sino también el particulado y proporcionar la inactivacion
suficiente del sedimento de fosforo, el objetivo es aplicar tanto aluminio como sea posible, compatible con
la seguridad del medio ambiente. Se han informado concentraciones de 5a 100 gde Aim2ode5a25g
de Al m=3 (38, 39).

El fésforo inorganico se elimina con mas eficacia que las particulas de fosforo organico (células, detritos)
lo que sugiere que el momento mas eficaz para el tratamiento con alumbre seria a principios de primavera
cuando el contenido de fésforo soluble es mas alto. Por otra parte, la coagulacion se reduce a bajas
temperaturas. Por lo tanto el tratamiento a principios de verano antes de las floraciones cianobacterianas
es mas adecuado (5).

Resulta mas eficaz aplicar el aluminio en forma liquida. Ademas de sulfato de aluminio o de aluminato de
sodio, se utiliza policloruro de aluminio. La ventaja de utilizar las sales de aluminio como coagulantes para
el tratamiento de los lagos es que frente a las bajas o nulas concentraciones de oxigeno disuelto no se
disuelven los fléculos y no se produce la liberacion de fosforo.

El aluminio es uno de los elementos mas abundantes en la corteza terrestre y también esta en alta
concentracion en los sedimentos. Un tratamiento con alumbre sélo aumenta ligeramente el contenido de
aluminio en los sedimentos naturales; si se aplica en dosis razonables no causa la acidificacion persistente
del agua del lago y su uso es seguro. Normalmente el pH vuelve a aumentar entre media y una hora
después de la formacion de los fléculos.

La toxicidad para los organismos acuaticos durante la formacion de los fléculos se produce solo en algunos
experimentos de laboratorio o cuando se aplica en volumenes mas pequefios. En lagos o embalses, la
dosis de alumbre no es totalmente distribuida en el volumen del lago al mismo tiempo (el tratamiento del
lago entero dura generalmente varios dias), por lo que los organismos pueden no ser afectados (37, 5).

Recientemente, el policloruro de aluminio (nombre comercial PAX18) y sulfato de aluminio se han aplicado
en varios embalses en la Republica Checa. En el embalse Machovo jezero la aplicacion de PAX18 (dosis
de 5 mg Al. L) permiti® mantener la concentracion de cianobacterias en los limites sanitarios por mas de
6 semanas después del tratamiento. Los planes de vigilancia recomiendan la prohibiciéon del bafio y la
restriccion de ciertas actividades nauticas en caso de la presencia de espuma o si la concentracion de
Microcistinas es superior a 25 ug.L-! mientras que el valor elegido de 1 ug.L-! es el recomendado por la
Organizacion Mundial de la Salud (OMS) para aguas de consumo humano.

Algunos autores proponen un valor maximo de Microcistina LR de 0.84 ug.L-" o aproximadamente de 1 ug.L-"
que corresponde a 5000 cel.mL-"1 (40).

4.2.2 Hierro
El hierro es generalmente aplicado en forma de FeClI3, pudiendo también utilizarse el FeCI2 o Fe(S04)3.
Durante la aplicacion de hierro en el agua, se forman fléculos de hidroxido férrico, los cuales se transforman

en una mezcla de 6xido e hidroxido:

Fe3* + 3 HyO — Fe(OH)3 + 3H*
Fe(OH)3 — FeO(OH) + Hy0
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El fésforo se puede absorber a los fléculos de hidroxido férrico:

FeO(OH) + H3PO4 — FePOy + 2 Hy0
FeO(OH) + FEOPO43 — (OH) ~ PO43-(aq)

En contraste con el alumbre, la estabilidad de los floculos de hierro es menos dependiente del pH y el
hierro no aparece en forma toxica. Sin embargo, la absorcion de Fe(OH)3 es mayor a pH 5-7, lo cual no
es comun en los lagos eutroficos, especialmente si hay gran densidad de fitoplancton. El fosforo puede
ser liberado durante los periodos de pH alto. Del mismo modo para el tratamiento con alumbre, se liberan
los iones de hidrégeno, lo cual puede conducir a la disminucidn significativa en el pH y producirse efectos
téxicos para los peces si el pH es inferior a 6.0.

Ademas, la estabilidad de los compuestos de Fe-P es fuertemente dependiente de los cambios en el
estado redox. A medida que el oxigeno disuelto en el agua de los sedimentos cae por debajo de 1 mg.L-1,
el hierro se utiliza como aceptor de electrones alternativo. La reduccion a iones ferrosos (Fe2*) lo vuelve
soluble y se libera el hierro unido al fésforo. Este cambio se produce rapidamente, de manera que incluso
durante breves periodos de anoxia en el fondo del lago se produce una importante liberacién de fésforo.
Para evitar este efecto, se emplea la aireacion en forma paralela a la aplicacion de hierro (37). La
aplicacion continua de hierro durante el periodo estival se ha utilizado en combinacion con
desestratificaciones artificiales para evitar las floraciones cianobaterianas en el embalse de Bautzen en
Alemania (41). El hierro puede ser también aplicado con éxito combinado con nitrato como aceptor final
de electrones en el tratamiento de sedimentos.

Una desventaja del hierro es que une eficazmente solo al fésforo soluble inorganico. No puede ser utilizado
para flocular las particulas de fésforo y las células. Por lo tanto, la aplicacion sélo podra tener lugar a finales
del otofio o principios de la primavera (42).

A las concentraciones aplicadas durante los tratamientos no se observaron efectos toxicos del Fe3* en los
organismos acuaticos. Sin embargo, en raras ocasiones el crecimiento de cianobacterias puede ser
apoyado por el tratamiento con hierro, cuando el hierro es el elemento limitante en el lago (16). En el caso
de aplicacién FeCls, la concentracion de cloruros puede llegar a varios cientos mg.L-1 por lo que las
concentraciones de hasta 500 mg.L-! no deberian causar ningun dafio biologico. La aplicacién puede
producir color marron temporal del agua y la natacion debe ser restringida durante la aplicacion (42).

4.2.3 Calcio

El carbonato de calcio (calcita, CaCO3) o hidroxido de calcio (Ca(OH),) pueden también ser afiadidos
al lago como precipitantes del fésforo. La calcita adsorbe al fésforo especialmente cuando el pH es
superior a 9.0 y los resultados en la eliminacion de fosforo son significativos en la columna de agua. A
pH elevado y altas concentraciones de Ca2* y P soluble, se forma la hidroxiapatita

10 CaCO3 +6 HPO42' + H202 -—=3 Ca10(PO4)6(OH)2 +10 HCO3-
La hidroxiapatita tiene su menor solubilidad a pH> 9.5 y el fosforo se fija fuertemente a pH alto (5). Si el
pH baja, la solubilidad aumenta bruscamente y conduce a la liberacién de fésforo. Esto ocurre espe-
cialmente en zonas con una intensa respiracion bacteriana y cerca de los sedimentos.
La dosis de aplicacion de cal se encuentra en un rango de 25 a 300 mg de Ca L-! (42). La ventaja de la cal
es su bajo precio y baja toxicidad, pero pueden producirse efectos adversos para los organismos acuaticos,

debido al aumento del pH (43). El tratamiento con cal también aumenta temporalmente la turbidez.
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4.2.4 Arcillas y productos ceramicos

Materiales de arcilla como las zeolitas, arcillas y caolines modificados pueden ser utilizados para ligar el
fosfato del agua. PhoslockTM es una arcilla modificada que mostrd unir al fosforo en los rios de Canning y
Vasse en Australia (44). Los materiales de arcilla pueden flocular y eliminar las células cianobacterianas.
En el rio Swan, Australia, se ha utilizado una mezcla de bentonitas y cloruro de polialuminio para eliminar
estas floraciones (45). Sin embargo, no se ha informado tratamientos con arcilla para flocular las células
de cianobacterias en los lagos de agua dulce.

4.3 Alguicidas

El tratamiento con alguicidas ha sido uno de los métodos mas comunmente discutido para controlar las
floraciones de algas y cianobacterias. En el caso de los compuestos aplicados para inhibir selectivamente
el desarrollo de las cianobacterias, es mas preciso usar el término cianocida. Existen muchos
compuestos toxicos para las cianobacterias (efectos cianocida) o que inhiben el crecimiento (efectos
cianostatico). El uso de la mayoria de ellos es limitado debido a sus efectos selectivos sobre las
cianobacterias y su toxicidad para otros organismos acuaticos. Los compuestos cianocidas se aplican
mejor al comienzo de la temporada, cuando la biomasa de las cianobacterias aun no alcanza el estado
de floracién y son mas vulnerables debido a la mayor ingesta de nutrientes. Esto, junto con una menor
densidad de cianobacterias en el agua, también permite aplicar cianocidas en dosis mas bajas. Otro
problema es que las cianobacterias también pueden tener una resistencia a algunos alguicidas por lo
que es necesario un aumento de la dosis de aplicacion, siendo sus efectos temporales. Tan pronto como
la concentracion de cianocida en el agua del lago disminuye (por la degradacion o la dilucién), las
cianobacterias restantes volveran a crecer y llegaran a la densidad original por lo general en unas pocas
semanas o incluso dias.

La amplia gama de agentes con efectos cianocidas o cianostaticos abarca compuestos organicos, inorganicos
0 compuestos y materiales de origen natural.

A pesar de presentar muchos inconvenientes y riesgos, los tratamientos con alguicidas, en muchos casos,
son la unica opcion para conseguir el efecto en un tiempo mas corto o para obtener algun efecto en el caso
de un limitado presupuesto financiero, especialmente en los lagos y depositos hipereutréficos con una alta
carga externa de fosforo. Resulta necesario seleccionar y/o desarrollar nuevos cianocidas con menor
impacto negativo en los ambientes acuaticos.

4.3.1 Productos quimicos organicos

Los compuestos organicos presentan la ventaja de ser algunos de ellos biodegradables. Presentan
toxicidad no selectiva para los organismos acuaticos asi como alto precio en comparacion a los agentes
inorganicos. Debido a la dilucion continua con afluentes de agua en el lago, la degradacion y la pérdida del
compuesto en el medio acuatico, sélo es de esperar un efecto de corto plazo. La produccion y el uso de
algunos de ellos han sido prohibidos recientemente.

Se han encontrado muchos pesticidas altamente toxicos para las cianobacterias, como por ejemplo
Reglone A (dicuat-1, 1-etileno-2,2-dibromuro dipyridium, dosis 2-4 mg.L-'), Simazin (2-cloro-4,6-bis
(etilamino)-s-triazina, dosis 0,5 mg L-1), Diuron (DCMU; 3,4-Diclorofenil 1-1 dimetil urea; dosis 0,1 mg.L-"),
Paraquat (N, N'-dimetil-4, 4'-bipiridina dicloruro, dosis 0.026 mg.L-") y otros (7, 46, 47).

Desde el punto de vista toxicolégico su uso en el medio ambiente no es seguro.

El cloruro de didecildimetilamonio o el cloruro de n-alquil-dimetil-bencil-amonio y muchos otros compuestos
similares son los componentes comunes en los alguicidas a pesar de no ser adecuado su uso en el
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ecosistema acuatico por su toxicidad para otros organismos acuaticos. El compuesto activo del Roundup
es el glifosato; es un biocida generalmente considerado como seguro para el medio ambiente y esta
registrado como un herbicida de uso terrestre aunque la dosis efectiva para las algas y las cianobacterias
es demasiado elevada para ser aplicada.

Compuesto Concentracién (mg L-1) Inhibicién (%) El uso de algunos antibiéticos puede
Quinona 0.5 100 proporcionar efectos selectivos en
Hidroquinona 0.5 100 las cianobacterias, pero su uso a
Catecol 5.0 100 gran escala no es rentable. Varias
3,6-dicloro-2,5-dimetiloxibenzoquinona 16 75 quinonas han demostrado ser alta-
Tetracloro hidroquinona 21 100 mente tdxicas para las cianobacterias
1,4-naftoquinona 1 100 (Tabla 1) (48).

2-metilnaftoquinona 1 100

2-dimetilamino-3- cloronaftilquinona 1 100

Quinoneclorimide 0.5 100 Tabla 1. Toxicidad de diversos
2,3-dicloronaftoquinona 0.002 100 compuestos de quinona hacia
9,10-fenantroquinona 0.08 100 Microcystis sp

4.3.2 Compuestos y materiales naturales

Existe una amplia gama de compuestos y materiales naturales que exhiben efectos alguicidas. Algunos
macrofitos acuaticos pueden liberar compuestos alelopaticos y asi suprimir el crecimiento del fitoplancton,
muchos compuestos naturales que fueron aislados de diferentes organismos y materiales de las plantas
muestran potencia cianocida. Sin embargo, para la mayoria de los compuestos naturales, sélo se han
realizado estudios en laboratorios y nunca se han aplicado en la escala del lago.

Alelopatia

El término alelopatia se aplica a compuestos liberados por las plantas para suprimir el crecimiento de otras
plantas u otros organismos fotosintéticos (49), los efectos pueden ser beneficiosos o perjudiciales. Este
principio también puede ser empleado en el control de la proliferacién de cianobacterias. Compuestos
alelopaticos liberados de macréfitos acuaticos, Miriophyllum, afectan negativamente el crecimiento de
cianobacterias. Los efectos inhibitorios de otros compuestos de Miriophyllum tales como los acidos grasos
también presentan efectos cianostaticos (50). No se conoce si la cantidad de compuestos alelopaticos
liberados por los macrofitos acuaticos puede ser suficiente para reducir el crecimiento de las cianobacterias
en el lago por lo que se necesita una mayor investigacion en condiciones in situ para obtener mas
informacioén sobre la importancia ecoldgica y evaluar la eficacia de la inhibicion del crecimiento.

Paja de cebada

El uso de paja de cebada para inhibir el desarrollo de las floraciones de cianobacterias se conoce sobre
todo en Gran Bretafia. Se han informado propiedades de la paja de cebada en descomposiciéon en la
inhibicion de las algas (18); ésta libera los compuestos con efectos alguistaticos después de 4-6 semanas
de la descomposicion aerdbica en el agua a unos 10°C. El efecto inhibidor se demostré utilizando extracto
de paja de cebada, el cual descompuesto contiene alto contenido de lignina.

A pesar de numerosos estudios, este mecanismo es aun poco conocido. Lo mas probable es que el efecto
inhibitorio no sea causado por un solo compuesto, sino por el efecto sinérgico de los diferentes componentes
de la inhibicion en el sistema. Por lo tanto, la paja de cebada debe aplicarse a principios de primavera para
ofrecer resultados a partir del inicio del desarrollo de las cianobacterias. La dosis de aplicacion varia entre
6-60 g m-3. Una dosis mas alta puede causar problemas debido a la rapida pérdida de oxigeno o incluso a
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la anoxia causada por la degradacion bacteriana. Después de 4 (hasta 6) meses la paja en descomposicion
debe ser retirada y reemplazada por paja nueva. Como ventaja, si se aplica correctamente no tiene ningin
impacto negativo en el ecosistema acuatico aunque no siempre es eficaz.

Otros materiales de plantas y la hojarasca

Se han estudiado otros materiales vegetales para explorar los posibles efectos similares a la paja de
cebada. Se examinaron 17 extractos de tallos o de hojas de 9 especies de roble (51). Los desechos de
coniferas también muestran un potente efecto alguicida. Su efecto se acompafia con la acidificacion y el
efecto alguicida se mantiene incluso en las soluciones tampon.

Los desechos de paja de cebada, paja de arroz, artemisa y crisantemo mostraron efectos inhibitorios sobre
cianobacterias, proponiéndose a la liberacion de los compuestos fendlicos como los principales agentes
inhibitorios (52).

El efecto fue mas fuerte en todos los casos en cianobacteria Microcystis sp. que en cloréfitas Scenedesmus sp.

El crecimiento de Microcystis aeruginosa fue fuertemente inhibido por el extracto de paja de arroz en
concentraciones de 0.01 a 10 mg.L-! (53). El extracto de piel de mandarina fresca, inhibi6 el crecimiento
de Microcystis aeruginosa en un estudio de laboratorio (54).

Compuestos aislados de plantas superiores, algas y bacterias

Cientos de nuevos compuestos aislados de plantas superiores, algas, cianobacterias y bacterias han sido
probados por sus potenciales efectos cianocida y cianostatico selectivos. Los extractos o los compuestos
aislados de una amplia gama de organismos han sido informados por diversos autores (55). Estos
compuestos suelen pertenecer a grupos de alcaloides, fenoles y polifenoles, quinonas, terpenos, acidos
organicos, etc. Otros compuestos tales como exudados bacterianos, productos quimicos organicos o
compuestos alelopaticos tienen la ventaja se ser de origen natural y presentar capacidad de descomposicion.
Algunos extractos naturales o compuestos, en concentraciones muy bajas, mostraron toxicidad para las
cianobacterias y una menor toxicidad para otras especies acuaticas siendo considerados como compuestos
prometedores para el uso como potenciales cianocidas. Los estudios se limitan al uso en el laboratorio sin
ser utilizados para el tratamiento de las floraciones de cianobacterias en la practica, por lo que se deben
llevar a cabo muchos mas estudios para evaluar su eficacia en las condiciones ambientales y la seguridad
para el ecosistema acuatico antes de la aplicacién practica en los lagos.

4.3.3 Productos quimicos inorganicos

Cobre

Probablemente, el alguicida mas comun es el sulfato de cobre (CuSOy4.5H50). Los efectos tdxicos del
cobre para las algas y las cianobacterias son las inhibiciones de la fotosintesis, la absorcion de fosforo
y la fijacion de nitrégeno (56). Las cianobacterias podrian ser suprimidas en concentraciones tan bajas
como 5-10 ug Cu L1, sin embargo, en el medio acuatico la dosis eficaz es generalmente mucho mas alta
(alrededor de 1 mg.L-"). En el caso de la gran biomasa de cianobacterias, que se acompaiia general-
mente con pH alto, incluso 30-300 mg Cu L-1 pueden ser ineficaces. El efecto puede ser disminuido a
causa de las precipitaciones debido al agua dura y pH alto, adsorcion sobre materiales arcillosos,
alcalinidad alta (por encima de 150 mg.L-' de CaCOg3), la captacion bioldgica y posiblemente también
debido a la reduccion de la toxicidad del cobre por la formacion de complejos por exudados de
cianobacterias (57). Por otro lado, la formacion de complejos mantiene al cobre en solucion, que por el
contrario aumenta su efecto (5). El sulfato de cobre presenta mayores efectos toxicos sobre las
cianobacterias que en las cloroéfitas; su accion es rapida y el costo es relativamente barato. Se ha
demostrado que las cianobacterias pueden desarrollar resistencia al cobre (58). Este es toxico para
muchos otros organismos acuaticos, incluyendo peces; se acumula en los sedimentos, que puede
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afectar a los invertebrados benténicos y causar problemas mas adelante en los proyectos de remocion
de sedimentos. Aunque recientemente se han informado algunas aplicaciones exitosas de cobre (59) en
general su uso en los lagos no es aceptable y debe ser restringido.

Otros productos quimicos inorganicos

Existen otros biocidas inorganicos altamente toxicos para las cianobacterias como ser el nitrato de plata
(AgNOg3, con dosis efectiva 0,04 mg.L-) (56), el permanganato de potasio (KMnOy, con dosis efectiva de
1-3 mg.L-") (7) y el hipoclorito de sodio (NaOCI, con dosis efectiva de 0,5- 1,5 mg.L-1) (7) Sin embargo, de
manera similar como en el caso de sulfato de cobre, su aplicacion en el medio acuatico natural no es
posible debido a su toxicidad no selectiva para muchos organismos acuaticos.

4.3.4 Coagulantes-Alguicidas

Ademas de la utilizacién de compuestos que son en cierto modo téxicos para las cianobacterias, también
existe la posibilidad de utilizar coagulantes. Estos compuestos se utilizan comunmente en las plantas de
tratamiento de aguas residuales y también directamente en los lagos para coagular el fésforo del agua.
Como ventaja, a diferencia de la aplicacion clasica de alguicidas, las células de las cianobacterias no son
lisadas, por lo que las toxinas no se liberan en el agua (7). Ademas de los parametros quimicos (pH del
agua, dureza, capacidad buffer), la eficacia de la floculacion de cianobacterias depende de su cantidad
en el agua, el tamano de sus colonias y de la densidad de algas. Un tratamiento eficaz puede ser efectivo
por varias semanas hasta que las cianobacterias vuelvan a crecer a la densidad original. La floculacién
no es selectiva.

Efectos del peréxido de hidrégeno (H205)

El HoO, es un agente muy conocido con una gran capacidad oxidante, que se emplea cominmente en la
desinfeccion y tratamiento de aguas. También es un producto fotoquimico natural. El impacto del HyO5 en
las especies del fitoplancton ha sido extensamente estudiado por varios autores (60).

La dosis efectiva de HyOo varia desde 0.3 hasta 5 mg.L-1, segln las especies de cianobacterias, las cepas
(unicelulares x colonias), las condiciones (laboratorio x entornos naturales) y la intensidad de la luz.

Del mismo modo también se puede utilizar HoO» en su forma sdlida (peroxihidrato de carbonato de sodio,
2NayC0O3.3H,05). Como ventaja, el HoO, afecta selectivamente a las cianobacterias en contraste con los
peces, los macrofitos acuaticos o incluso las clordfitas.

Su utilizacién en lagos o embalses no conduce a la acumulacion de residuos toxicos en el medio ambiente,
siendo un compuesto relativamente barato. También hay muy pocas posibilidades de obtener una
resistencia al HoO5. La principal limitacion de su aplicacion es el efecto a corto plazo.

Efectos sobre las especies del fitoplancton

Microcystis aeruginosa fue inhibida por concentraciones 10 veces inferiores a las concentraciones toxicas
para P. subcapitata y N. seminulum. Aunque se aprecian algunas diferencias entre las especies de
cianobacterias, los efectos de la exposicion del HoO, son diferentes en las clordfitas y en las diatomeas.

La clordfita Ankistrodesmus fue sensible a dosis de 6.4 a 10.2 mg de HyOo L-1, mientras que una dosis
efectiva para la inhibicion del crecimiento de las cianobacterias Microcystis y Raphidiopsis fue de 3.4 y
1.7 mg.L-" respectivamente.

Se dispone de escasa informacion en la literatura acerca de los efectos del HoO5 en las diatomeas.

Efectos dependientes de la luz
La toxicidad del HoO» se ve afectada por varios factores, uno de ellos es la irradiacion.
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La irradiacion normal de la luz del dia se encuentra entre 500-2000 pmol m-2s-1 y dispone de un amplio
espectro de longitudes de onda, incluyendo los UV. Por el contrario, la mayoria de las pruebas de
laboratorio se llevan a cabo con irradiacion de 20 a 70 pymol m-2s-1 mediante el uso de lamparas
fluorescentes que no emiten rayos UV; esto puede implicar diferencias significativas en los resultados de
las pruebas de toxicidad del HyOo.

Se han observado efectos toxicos del HoO5 en la oscuridad aunque la luz los aumenta sustancialmente.
El efecto de la luz inducida fue mas significativo en las pruebas con M. aeruginosa, donde la irradiacion de
500 pmol.m-2s-1 causo toxicidad del H,O5 en concentraciones aproximadamente 20 veces menores que
en la oscuridad. Incluso con poca luz (10 ymol.m-2s-1) se observé un aumento de 5 veces la toxicidad del
H»O5 respecto del ensayo en la oscuridad.

La toxicidad dependiente de la luz también se produjo en las clordfitas (P. subcapitata) y en diatomeas
(N. seminulum), aunque de manera menos significativa y en concentraciones mucho mas altas de HyO».
Por ello, la combinacién de HoO5 con una alta radiacion luminica aumenta la selectividad de los efectos
del HyO5 en las cianobacterias.

La mayor toxicidad del peroxido a mayores irradiancias en los organismos fotosintéticos podria ser causada
por la co-accion con un aumento del estrés oxidativo interior. Estos resultados sugieren que la posibilidad
de obtener una resistencia en las cianobacterias a los perdxidos es limitada.

Modo de accion y causa de los efectos selectivos en las cianobacterias

El modo de la accion toxica del HyOo es la formacion de radicales hidroxilo y posterior oxidacion de las
biomoléculas en general. Estudios recientes sugieren ciertos mecanismos especificos involucrados en el
transporte del HyO5 a través de las membranas (61).

El efecto selectivo del HoO, hacia las cianobacterias esta bien establecido. A partir de mediciones realizadas
con los parametros de fluorescencia, se ha evidenciado que el HoO5 dafia el aparato fotosintético.

La hipotesis para explicar que las cianobacterias son mas sensibles al HoO5 contiene tres elementos.

En primer lugar, las cianobacterias tienen ficobilisomas (complejos supramoleculares) en el exterior de la
membrana tilacoidal expuestos directamente al citoplasma. Las ficobilinas sirven como pigmentos
captadores de luz.

En segundo lugar, la estructura tipica procariota de las cianobacterias hace al aparato fotosintético mas
susceptible al agregado de reactivos externos que en los organismos con fotosistemas presentes en
los cloroplastos.

En tercer lugar, las cianobacterias tienen vias de desintoxicacion de HoOo menos elaboradas. En los
organismos fotosintéticos el HoO5 se origina principalmente como un subproducto de la fotosintesis
oxigenica. Estos organismos poseen enzimas que reducen al HpO5 y previenen los dafios causados por
este compuesto reactivo. Las principales enzimas de la desintoxicacion del HoO5 en las cianobacterias son
la catalasa o la catalasa-peroxidasa, pero en algunas cianobacterias también se han encontrado a la
ascorbato peroxidasa, la tiorredoxina peroxidasa y el glutation. Tanto la catalasa o la catalasa-peroxidasa
se conocen como enzimas citoplasmaticas capaces de desintoxicar la elevada cantidad de HyO5. La
inactivacion de la catalasa por la luz hace que las cianobacterias sean aun mas susceptibles al H,O5 en
altas intensidades de luz. En las clordfitas la principal enzima de desintoxicacion del H,O- es, ademas de
la catalasa (presente en los peroxisomas), la ascorbato peroxidasa; esta enzima podria estar presente en
el citosol y se asocia con compartimentos celulares y no es inactivada por altas intensidades de luz.
También se encontré actividad ascorbato peroxidasa en algunas especies de cianobacterias.
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En relacién con estos hechos, se supone que la diferencia significativa en la sensibilidad de las cianobacterias
en comparacion con las clordfitas sélo se aplica al peroxido de hidrogeno y no necesariamente a otras
especies reactivas de oxigeno para los que las enzimas de desintoxicacion son diferentes.

En cuanto a las diferencias en la estructura de las células cianobacterianas, los tilacoides de las mismas
se encuentran en los cloroplastos cerca de la membrana citoplasmatica no organizada, que junto con las
diferencias en las enzimas de desintoxicacion del HoOo, hace al aparato fotosintético de las cianobacterias
mas susceptibles al ataque externo del HyOo. En las clordfitas, el HpO, afiadido externamente es
degradado por la ascorbato peroxidasa en otras partes de la célula antes de que pueda llegar en
concentracion suficiente a las partes sensibles del aparato fotosintético.

Destino en el medio acuatico
El HyO5 en el medio acuatico sufre una rapida degradacion debido a la exposicion a la luz solar y las
reacciones con los organismos acuaticos (fito y bacterioplancton) y compuestos organicos.

El HyO5 es un componente comunmente encontrado en el medio acuatico; ademas de su degradacion
también se produce en este medio. En el agua superficial se producen concentraciones entre 10-7 a 10-6 M,
pero puede llegar a concentraciones de 10-5 M (0.34 mg.L-') (62). La formacién de HyOo y especies
reactivas del oxigeno (ROS) en las aguas superficiales es inducida por parte de la radiacién UV y la
presencia de fotosensibilizadores naturales como el carbono organico disuelto y las sustancias humicas
(63). Las diatomeas y las clorofitas son aproximadamente 10 veces menos sensibles al H,Oo; en ocasiones
especiales de alta produccién de ROS, puede cambiar la representacion de las especies del fitoplancton
predominando las cloréfitas y diatomeas sobre las cianobacterias, aunque algunos autores proponen que
la reduccion del HoO5 en el agua en concentraciones inferiores a 3x 0-’M puede promover el desarrollo
predominante de las cianobacterias (62). La aparicion de especies de fitoplancton en relacidon con esta baja
produccion de HoO5 no ha sido debidamente estudiada.

Efectos sobre los organismos acuaticos

La posible aplicacion de HoO5 en el lago debe basarse en la dosis efectiva conocida no sélo para las
cianobacterias, sino también para otros organismos acuaticos. Como se informdé anteriormente, la
concentracion de 2.5 mg de HyOo L1 afecta en gran medida a las cianobacterias (inhibicién cercana al
100%) mientras que produce escaso o nulo efecto en las clordfitas.

La dosis efectiva para matar floraciones naturales de cianobacterias en ambientes naturales es alrededor

de 5 mg.L-1. Esto se debe a la baja susceptibilidad de las cianobacterias en ambientes debido a la capa de

mucilago, a la agregacion de colonias y un efecto de la disminucién de la eficiencia del HoO5 debido a

la rapida degradacion en la alta irradiacion y el agua rica en células del fitoplancton, bacterioplancton
y materia organica.

A— 4
104 Fig. 1: Inhibicion del crecimiento de tres grupos de fitoplancton
g | .\ en la comunidad mixta natural del fitoplancton después del
tratamiento con diferentes concentraciones de HyO, en un estu-
6 dio de laboratorio: W clordfitas, ® cianobacterias, A diatomeas.
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0 - . algunos individuos o especies del zooplancton sen-
T T T T T T
0 1 2 3 4 5 sibles. Sin embargo, el crecimiento del zooplancton es
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por lo general fuertemente reprimido por la aparicion de
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floraciones cianobacterianas (64). El efecto global de la aplicacion de HyO5 en la diversidad y abundancia del
zooplancton puede ser bastante beneficioso.

La concentracion de 15 mg.L-1, no podria tener efectos nocivos en los peces, ni siquiera en el caso de las
primeras etapas de la vida (65), en algunas ensayos preliminares, la concentracién de 20 mg.L-! no causé
ningun efecto en moluscos Potamopyrgus antipodarum; en otros ensayos, las macrofitas acuaticas Elodea
canadensis y Lemna minor en concentraciones de 10 mg.L-! mostraron la estimulacion del crecimiento. En
concentraciones de 5 mg de HyOo L1 no se espera toxicidad para los organismos superiores.

Las bacterias gram-negativas son bastante insensibles al HoO5 y son incluso capaces de obtener la
resistencia mediante el desarrollo del fenotipo tolerante.

En trabajos llevados a cabo por el grupo de investigacion a nivel de laboratorio se evidencié una accién
bacteriolitica del agua oxigenada en una dosis de 3 mg.L-" en el agua de laguna; el efecto encontrado en
los recuentos de coliformes fue la disminucion de los valores iniciales de 104 NMP/100 ml a <2 NMP/100 ml
luego de 48 horas de tratamiento (comunicacion personal).

4.4. El agua oxigenada como cianocida

Existen posibles limitaciones para el uso del HoOo dadas por los aspectos problematicos de los
tratamientos cianocidas:

1) Efectos sobre los otros organismos

Las pruebas de laboratorio mostraron una dosis cianocida efectiva de HoO5 de 0.3 mg.L- sin embargo, en
condiciones de campo la concentracion mas baja con efecto téxico agudo en las floraciones
cianobacterianas es de 3-5 mg.L-1. En esas concentraciones puede ser perjudicial para algunas otras
especies acuaticas, en particular las especies sensibles del zooplancton y fitoplancton, aunque estas
especies son suprimidas por el desarrollo de las cianobacterias, por lo tanto la aplicaciéon puede ser
bastante beneficiosa para ellos. Si la concentracion de HyO5 no excede de 10 mg.L-!, la aplicacién no
causa ningun efecto negativo sobre los peces, macrofitos y moluscos, o cual es una ventaja importante en
comparacioén con los tratamientos de cobre comun.

Il) Descomposicion de la biomasa muerta

En general, la lisis celular del ya crecido florecimiento cianobacteriano lleva a la liberacion accidental del
contenido de la célula (incluyendo las toxinas) en el agua. La rapida degradacion bacteriana de grandes
cantidades de biomasa muerta puede dar lugar a la anoxia seguida de la muerte de los peces. Estos riesgos
pueden ser en general reducidos por los tratamientos al comienzo de la temporada, cuando la biomasa de
las cianobacterias no alcanza aun el estado de floraciéon. En cuanto a los problemas con el oxigeno durante
la descomposicion de la biomasa, hay dos posibles aspectos beneficiosos; el HoOo se descompone en
oxigeno y agua, por lo tanto su aplicacion, en principio, agrega el oxigeno en el agua y el otro es que su
efecto bactericida impide una rapida degradacion bacteriana accidental de la biomasa muerta.

Ill) Desarrollo de resistencia

Se ha descripto una respuesta adaptativa al HoOy o a las ROS para las bacterias gram-negativas y
cianobacterias respectivamente (66). En los experimentos, no se encontré ninguna evidencia de disminucion
de la sensibilidad de las cianobacterias al HoO, debido a la adaptacion. Por otro lado, el corto tiempo de
vida y el efecto a corto plazo del HyO5 limita la posibilidad de desarrollar una resistencia. Esto podria ser
otra de las ventajas de la aplicacion del HoO» en comparacion a los tratamientos de cobre comun.

IV) Efectos temporales
La rapida degradacion del HoOo en productos no toxicos es una ventaja y al mismo tiempo, también
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representa la mayor limitacién de los tratamientos. El HoOo aplicada en una sola dosis de 5 mg.L-' va a
desaparecer del agua del lago en un dia, probablemente incluso mas rapidamente. La posible solucion
podria ser la aplicacién de varias dosis de peroxido durante toda la temporada. Todos los estudios de
toxicidad del H,Oo se basan en una dosis Unica o una exposicion de pulsos. Resulta necesario evaluar los
posibles aspectos negativos de una exposicion permanente sobre los organismos acuaticos.

En el caso del perdxido aplicado en una unica dosis suficientemente alta, una pequefia porcion de las
cianobacterias siempre se vera afectada a causa de una desigual distribuciéon del compuesto en el agua
del lago o debido a la supervivencia de la poblacién habitual en la capa superior de los sedimentos del lago.
Las cianobacterias restantes volveran a crecer y pueden llegar a la densidad original en unas pocas
semanas o incluso dias. Posiblemente, como una ventaja, el efecto selectivo del H,O5 puede apoyar al
crecimiento de las clordfitas y evitar o retrasar el nuevo crecimiento de cianobacterias en el lago debido a
la competencia por la luz y los nutrientes.

La dosis debe ser elegida con respecto a la densidad de cianobacterias y al fitoplancton en el agua del lago
asi como también al momento de la temporada. Los estudios experimentales demuestran que a fines del
verano la poblacion de cianobacterias (Microcystis sp.) es mucho menos vulnerable al HoO5 que la
poblacién en primavera y principios de verano.

Para finalmente evaluar si el peroxido de hidrégeno es un agente adecuado para el tratamiento de las ciano-
bacterias en los lagos deben llevarse a cabo estudios de campo. En la literatura cientifica actual existen pocos
estudios al respecto. A pesar de los inconvenientes antes mencionados, la sensibilidad especifica de las
cianobacterias al HoO, ofrece una nueva perspectiva y una mejor alternativa al inaceptable tratamiento con cobre.
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