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Resumen

Los estuarios son ecosistemas clave para el estudio de la contaminacion por mercurio, al recibir el
mercurio directamente a través de los rios y la escorrentia, y tener condiciones ambientales que
permiten su acumulacion, biodisponibilidad y flujo. Con el objetivo de determinar la influencia de
la estructura de la comunidad sobre el flujo de mercurio en estuarios tropicales, se tom6 como
modelo bioldgico los ensamblajes peces y como ecosistema modelo el estuario Bahia de
Buenaventura. Se colectaron muestras representativas de los gradientes espaciotemporales del
estuario de granulometria, materia organica y mercurio total (HgT) en sedimentos, de variables
fisicoquimicas del agua, de la comunidad de peces y del contenido de HgT en musculo de peces. El
ensamblaje de peces de la Bahia de Buenaventura estuvo dominado por 14 de las 69 especies
encontradas, representando el 90% de la densidad y el 81% de la biomasa. EI mayor nimero de
especies, densidad y biomasa se encontraron asociados a las zonas con mayor influencia de rios. Por
otra parte, la MO y el HgT en sedimentos fueron mayores en época de lluvia y en la parte interna del
estuario, pudiéndose modelar su distribucién y acumulacién a partir de la MO y la salinidad, donde
la MO representa el medio de transporte y acumulacion del HgT vy la salinidad representa la
influencia de las variaciones hidroclimaticas y los gradientes ambientales del estuario. En la Bahia
de Buenaventura el proceso de bioacumulacion de mercurio en peces esta activo, detectandose la
presencia de mercurio en todas las especies analizadas, registrandose concentraciones de HgT
superiores a 0.2 pug g* en mas de la mitad de las especies. Por esto se escogieron las especies:
Urotrygon rogersi, Cathorops multiradiatus, Achirus mazatlanus, Achirus klunzingeri, Sphoeroides
trichocephalus, Daector dowi y Citharichthys gilberti para su andlisis individual. Se identificaron
tres grupos de peces, segun los principales factores conductores del proceso de acumulacién de HgT,
que fueron la biodisponibilidad, las concentraciones iniciales en el ambiente y la fisiologia especifica
de las especies, siendo la especie U. rogersi la que presentd el mayor potencial para ser utilizada
como bioindicador para la contaminacién por mercurio en este estuario. Para las siete especies de
peces analizadas individualmente se encontraron Factores de Acumulacién Biota-Sedimento

(FABS) mayores a uno, comprobando que el proceso de bioacumulacién esta activo en este estuario.
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Adicionalmente, se observé que el proceso de transferencia de HgT de los sedimentos a los peces
fue més eficiente en época seca y en la parte externa del estuario. Por otra parte, segin la influencia
de los descriptores de la estructura del ensamblaje de peces sobre los FABS, se identificaron tres
tipos de interaccion: 1) asociados a la variedad de respuestas a la contaminacion por mercurio,
relacionados con el nimero de especies; 2) por el aumento en el ingreso y flujo de mercurio por la
produccién de biomasa y nuevos individuos cuando los FABS fueron mayores al aumentar la
densidad y la biomasa y 3) por los cambios tréficos por variaciones en la oferta de alimento,
relacionados con la disminucidon de los FABS cuando aumento la densidad. Segun los resultados de
esta investigacion la conservacion de la diversidad y la dindmica ecoldgica puede hacer a los

ecosistemas estuarinos mas resistentes a la contaminacién por mercurio.
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Abstract

Estuaries are key ecosystems for the study of mercury pollution, as they receive mercury directly
through rivers and runoff, and have environmental conditions that allow its accumulation,
bioavailability and flow. In order to determine the influence of the community structure on the flow
of mercury in tropical estuaries, the fish assemblages were taken as a biological model and the
Buenaventura Bay estuary as an ecosystem model. Samples representative of the spatio-temporal
gradients of the estuary of granulometry, organic matter (MO) and total mercury (HgT) in sediments,
of physicochemical variables of the water, of the fish community and of the content of HgT in fish
muscle were collected. The fish assemblage of Buenaventura Bay was dominated by 14 of the 69
species found, representing 90% of the density and 81% of the biomass. The highest number of
species, density and biomass are associated with the areas with the greatest influence of rivers. On
the other hand, MO and HgT in sediments were higher in the rainy season and in the inner part of
the estuary, and its distribution and accumulation can be modeled from MO and salinity, where MO
represents the means of transport and accumulation of HgT and salinity represents the influence of
hydroclimatic variations and environmental gradients of the estuary. In the Buenaventura Bay the
process of bioaccumulation of mercury in fish is active, detecting the presence of mercury in all the
species analyzed, registering HgT concentrations higher than 0.2 pg g-1 in more than half of the
species. For this reason, the following species were chosen for their individual analysis: Urotrygon
rogersi, Cathorops multiradiatus, Achirus mazatlanus, Achirus Kklunzingeri, Sphoeroides
trichocephalus, Daector dowi y Citharichthys gilberti. Three groups of fish were identified
according to the main driving factors of the HgT accumulation process, which were bioavailability,
initial concentrations in the environment and the specific physiology of the species, being the species
U. rogersi the one that presented the greatest potential for be used as a bioindicator for mercury
pollution in this estuary. For the seven fish species analyzed individually, Biota-Sediment

Accumulation Factors (FABS) greater than one were found, verifying that the bioaccumulation
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process is active in this estuary. Additionally, it was observed that the HgT transfer process from the
sediments to the fish was more efficient in the dry season and in the external part of the estuary. On
the other hand, according to the influence of the descriptors of the structure of the fish assemblage
on the FABS, three types of interaction were identified: 1) associated with the variety of responses
to mercury contamination, related to the number of species; 2) due to the increase in mercury income
and flux due to biomass production and new individuals, when the FABS were higher with increasing
density and biomass, and 3) due to trophic changes due to variations in food supply, related to the
decrease in FABS when density increases. According to the results of this research, the conservation
of diversity and ecological dynamics can make estuarine ecosystems more resistant to mercury

pollution.



Introduccion

Los estuarios ofrecen una amplia gama de servicios ecosistémicos de gran valor econémico y social, al
tener una alta productividad y ofrecer variedad paisajistica (Barbier et al. 2011; Turner 2015; Barbier
2016; Pérez-Ruzafa et al. 2019). Estas caracteristicas de los estuarios se deben a su alta complejidad
geomorfoldgica y ambiental, lo cual se ve reflejado en su alta variabilidad fisicoquimica (Elliott and
Quintino 2007; Day et al. 2012), fuertemente relacionada con los patrones de circulacién hidrologicos,
principalmente por cambios en la cantidad de agua dulce que ingresa al sistema (Wolanski et al. 2004,
2006; Sun et al. 2009). Estas variaciones ambientales dan lugar a diferentes respuestas de la comunidad
de organismos estuarinos (Chicharo et al. 2009; Teichert et al. 2017), dependiendo de las caracteristicas
de su ciclo de vida, la posibilidad de aprovechar oportunidades de refugio y alimento y sus
caracteristicas fisioldgicas (Sheaves et al. 2013; Potter et al. 2015; Winemiller et al. 2015). Esto genera
patrones individuales de distribucién de los organismos, evidentes a través de cambios en la densidad
y biomasa (Able 2005; Elliott et al. 2007; Sheaves et al. 2013).

A nivel mundial, los recursos pesqueros representan aproximadamente el 20% de la proteina animal
para 3300 millones de personas y de los cuales el 87% provienen de recursos marinos (FAO 2020). Sin
embargo, las zonas costeras son vulnerables a diferentes impactos antrépicos como: las descargas de
material orgénico, residuos solidos, metales pesados y otros contaminantes de fuentes terrestres,
ademas de la sobreexplotacidn pesquera (Bayen 2012; Lu et al. 2018), que de manera conjunta pueden
afectar el funcionamiento natural de estos ecosistemas, con implicaciones tanto ecoldgicas como
socioecondmicas, cuyo resultado es la alteracion de la oferta de servicios ecosistémicos (Turner 2015;
Boerema and Meire 2017; O’Higgins et al. 2019). Por lo anterior, uno de los objetivos del programa
de Desarrollo Sostenible de las Naciones Unidas es conservar y utilizar de forma sostenible los océanos,
los mares y los recursos marinos (PNUD 2016). Esto implica comprender mejor su biodiversidad,
funcionamiento y las principales amenazas a estos ecosistemas, ya sean de origen natural o antrépico.
El entendimiento de los diferentes impactos por contaminantes que afectan los estuarios implica la

comprension de los mecanismos y proceso que controlan su entrada, flujo, almacenamiento y efectos



en el ecosistema (Braunbeck et al. 1998; Chapman 2002; Bank 2012; Blasco et al. 2016; Larramendy
2017).

En particular en el Pacifico colombiano se encuentra la Bahia de Buenaventura, que es un ecosistema
estuarino con multiples impactos antrépicos, pero del cual han dependido histéricamente en gran
medida sus habitantes (Cantera and Blanco 2001; Puentes and Moncaleano 2012; Salas et al. 2019). En
este ecosistema interactlan diversos impactos y procesos ecosistémicos que generan problematicas
complejas, que es necesario estudiar y comprender para hacer una buena planeacion de su conservacion
y uso (DIMAR-CCCP 2012; Vivas-Aguas et al. 2014a, b; INVEMAR 2019). Los contaminantes que
mayor impacto han tenido sobre este ecosistema estuarino son los metales pesados (Velasquez and
Cortés 1997; Ardila 2000; Ospina and Pefia 2003; Gamboa-Garcia et al. 2020) y los plasticos (Gallego
2018; Riascos et al. 2019; Tafurt 2020; Vasquez 2020; Vidal 2020), que junto variaciones en el ingreso
de nutrientes inorganicos y materia organica pueden producir cambios en la calidad del agua y
sedimentos (Vivas-Aguas et al. 2014a, b; Martinez et al. 2019; Duque et al. 2020), registrandose efectos
sobre diferentes comunidades biol6gicas. Para la Bahia de Buenaventura es de especial interés la
contaminacion por mercurio, al registrarse dindmicas activas de acumulacion en grupos de organismos
con diferentes funciones ecol6gicas como comunidades benténicas (Panesso 2017),
macroinvertebrados (Gamboa-Garcia et al. 2020), peces (Duque and Cogua 2016) y aves (Gamboa-
Garcia et al. 2019). La acumulacion activa de mercurio en diferentes compartimentos biologicos del
ecosistema, puede representar riesgos para las funciones ecoldgicas de este estuario y para las personas
que dependen de él. Asi mismo, es importante destacar que los mayores efectos de la contaminacion
por mercurio se han asociado a los grandes centros poblados del Pacifico colombiano, como
Buenaventura y Tumaco (Ardila 2000), por la alta presion antropica que reciben al soportar mayores
densidades de poblacién y por su mayor actividad industrial, extractiva y portuaria, las cuales generan
vertimientos de diferentes sustancias contaminantes (DIMAR-CCCP 2012; INVEMAR 2019).

En este contexto se hace importante investigar y comprender como las caracteristicas ambientales y
bioldgicas de los estuarios influyen sobre los procesos de acumulacién y transferencia de mercurio. El
objetivo general de esta investigacién fue determinar la influencia de la estructura del ensamblaje de
peces sobre el flujo de mercurio en estuarios tropicales. Para lo cual, se colectaron muestras de
sedimento y se determind la composicién granulometria, materia organica y contenido de mercurio
total (peso seco), de variables fisicoquimicas del agua, de la comunidad de peces y del contenido de
mercurio en musculo de peces, representativas de los gradientes espaciotemporales del estuario. Para
esto, en el Capitulo 1 se determinaron los patrones de respuesta de los ensamblajes de peces a cambios

ambientales en el estuario, analizando espacial y temporalmente la distribucién de especies, densidad



y biomasa. En el Capitulo 2 se determind la dindmica espacial y temporal de acumulacion de mercurio
total en sedimentos y su relacion con las variables ambientales. En el Capitulo 3 se determind la
dindmica espacial y temporal de acumulacion de mercurio total en peces y como es influenciada por
variaciones en las condiciones ambientales. Finalmente, en el Capitulo 4 se evalud la influencia de la
estructura del ensamblaje de peces en la bioacumulacién de mercurio representada por el Factor de
Transferencia Biota-Sedimento, tomando como modelo bioldgico los ensamblajes peces y como
ecosistema tipo el estuario Bahia de Buenaventura.

El resultado mas importante de esta investigacion fue que la influencia de la estructura de la comunidad
sobre la bioacumulacién de mercurio total en los peces se relaciona con tres tipos de interaccion: 1)
asociados a la variedad de respuestas a la contaminacién por mercurio, 2) por el aumento en el ingreso
y flujo de mercurio por la produccién de biomasa y nuevos individuos y 3) por los cambios tréficos por
variaciones en la oferta de alimento. Este estudio pretende aportar al entendimiento de las relaciones
entre los contaminantes y los ecosistemas, siendo Util para reducir la brecha que hay en el conocimiento
de los procesos ecoldgicos y la respuesta a la contaminacion de los ecosistemas estuarinos del Pacifico

colombiano.
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Capitulo 1: Influences of environmental
conditions in the fish assemblages structure of a
tropical estuary

This chapter is already published: Molina, A., Duque, G., Cogua, P., 2020. Influences of
environmental conditions in the fish assemblage structure of a tropical estuary. Marine Biodiversity.
50, 5. https://doi.org/10.1007/s12526-019-01023-0

1.1 Introduction

The estuaries are characterized by their high geomorphological and environmental complexity, which
is reflected in their high physicochemical variability (Day et al., 2012; Elliott and Quintino, 2007),
which is strongly related to hydrological circulation patterns, mainly due to changes in the discharge of
freshwater into the system (Wolanski et al. 2004; Wolanski et al. 2006; Sun et al. 2009). These
environmental variations generate different responses from the community of estuarine organisms
(Chicharo et al., 2009; Teichert et al., 2017), related to the characteristics of their life cycle, the
possibility of taking advantage of shelter and food opportunities and their physiological characteristics
(Potter et al., 2015; Sheaves et al., 2013; Winemiller et al., 2015). This generates individual distribution
patterns of organisms, which is evidenced by changes in density and biomass (Able, 2005; Elliott et al.,
2007; Sheaves et al., 2013).

The effect of the environmental variability on the structure of estuarine fish assemblages at different
scales is well documented (Whitfield, 1999), and in general, it is important information to have a
comprehensive understanding of the estuarine processes and their mechanisms at each particular
estuary (Franca et al., 2011; Sheaves and Johnston, 2009; Teichert et al., 2017; Vilar et al., 2013),
which is somewhat addressed in this study. Estuaries are important not only for their importance as
spawning areas, which influence the distribution of fish and invertebrates (Elliott et al., 2007; Lima et
al., 2015; Martino and Houde, 2010), but also for the high food availability (Ferreira et al., 2016; Lima

et al., 2015; Nagelkerken et al., 2008). Other factors include the use of the estuary as nursery grounds



(Sheaves et al., 2013) and shelter during different stages of their life cycle (Elliott et al., 2007; Potter
et al., 2015; Sheaves et al., 2013), which drive to changes in species composition, density and biomass
along the estuary (Blaber et al., 1989; Ferreira et al., 2016; Sheaves et al., 2013). On the other hand,
the supply of resources and competition (Blaber et al., 1989; Day et al., 2012; Le Pape and
Bonhommeau, 2015; Teichert et al., 2017; Whitfield, 2016), along with tolerance or preference for
specific environmental conditions (Able, 2005; Blaber et al., 1989; Sheaves and Johnston, 2009;
Whitfield et al., 2012), also influence the use that fish have of estuaries, which is reflected in variations
of the fish assemblage spatially and temporally. All these processes and forms of use of estuaries are
regulated by changes in the environmental conditions, mainly in the hydrological patterns (Sun et al.,
2009; Wolanski et al., 2006, 2004). Nevertheless, due to the complexity of the estuarine ecosystems,
the understanding of how fishes respond to environmental fluctuations is a work in progress (Elliott
and Quintino, 2007; Franca et al., 2012; Sheaves et al., 2016; Teichert et al., 2017).

Many studies have evaluated the importance of different environmental variables in assemblages of
estuarine fishes at different spatial scales (Pasquaud et al., 2015; Sheaves and Johnston, 2009; Vilar et
al., 2013), concluding that variations in their specific environmental and morphological characteristics
generate unigue dynamics in the assemblages of fishes in each estuary, which must be understood
within patterns at larger scales (Sheaves, 2016). According to this, it is necessary to study the specific
ecological dynamics of each estuary at different area scales and at different seasons. In the case of
tropical estuaries, the study of these variations is important for the recognition of their high species
richness throughout these scales (Pasquaud et al., 2015). Therefore, comprehensive knowledge of the
dynamic ecosystem of the Buenaventura Bay estuary is necessary to adjust wildlife management and

conservation policies (Blaber, 2013; Sheaves, 2017).

This study is aimed at contributing to the understanding of the response patterns of fish assemblages
due to environmental changes in tropical estuaries, analyzing spatial and temporal distribution of
species, density and biomass. This knowledge will be useful for filling the gap in the poor knowledge
of the estuarine fish assemblages of the Pacific coast of South America (Blaber, 2013; Castellanos-
Galindo et al., 2013), especially for the estuaries of the Colombian Pacific, and generating a baseline
to evaluate and estimate the different impacts that take place in Buenaventura Bay estuary such as:

contamination by microplastics, heavy metals and dredging effects (unpublished data).



1.2 Materials and methods

1.2.1 Study area

The Buenaventura Bay is an estuarine system located on the Pacific coast of Colombia (3°48°09.99’-
3°52°38.57”’ N; 77°06°30.75°°-77°09°25.96”* W), Tropical Eastern Pacific (Figure. 1.1). Being located
in the Inter-Tropical Convergence Zone and the proximity to the Andes Mountain range. It is one of
the most humid regions in the world (Cantera and Blanco, 2001), with a mean air temperature of 25.9°C,
a relative humidity of 80-95%, 228-298 days of rainfall per year and average annual precipitation of
6508 mm (Lobo-Guerrero, 1993). From January to June the total monthly average precipitation is 200
to 500 mm, low rain season (Dry season) and from July to December 500 to >700 mm, higher rain
season (Rainy season), with high precipitation (755 mm) for 2015 in November and low (272 mm) in
June (Figure. 1.2a). The mean depth is 5 m and has two tributary rivers, Anchicaya and Dagua (427 m®
s™') which give it characteristics of a positive estuary (Gamboa-Garcia et al., 2018). This estuary can be
considered a well-mixed system, to present differences between the salinity of the bottom and the
surface smaller than 2 (Otero, 2005). Buenaventura Bay estuary was divided into four areas according
to salinity gradient, geomorphology and environmental characteristics (Figure 1.1). In the inner part of
the Bay Area 1 (Al) is located in the south (3°50°32.36°°-3°50°56.29”’ N; 77°06°33.29°°-77°07°09.50""
W), with direct influence from the rivers and Area 2 (A2) in the north (3°50°22.15°°-3°52°00.51"" N;
77°07°08.82°°-77°09°14.00*” W), with less influence from rivers. In the part of the estuary with greater
marine influence is located the Area 3 (A3) to the south (3°48°50.69°°-3°49°14.51° N; 77°08°46.41"’-
77°09°24.74°> W), with influence from rivers and the Area 4 (A4) to the north (3°50°21.99°’-
3°50°46.35° N; 77°09°03.18°’-77°09°35.92”> W), with less influence from rivers. It is important to
emphasize that this ecosystem has a high anthropic intervention since it has an estimated population
for 2019 of 432501 inhabitants (DANE, 2005) and the most important port in Colombia (Diaz, 2007).
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Figure 1.1. Buenaventura Bay estuary indicating the sampling areas (A1, A2, A3, and A4) samples
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1.2.2 Sampling methods

In this study, trawl samples were taken at four times of the year and in four areas of the estuary each
time. Samples were taken at a depth (mean+S.E.) of 2.1+0.6 m. The field samplings along the year were
carried out in April, June, September, and November of 2015. Nevertheless, the samples of April and
June were analyzed together as the dry season and September and November as the rainy season. In
each field trip, three trawl samples were taken in each of the four sampling areas (Al, A2, A3 and A4)
(Figure 1.1). Fish samples were collected using artisanal otter trawl with 10 minute hauls each replicate.
The net was a mesh size (between knots) of 25.4 mm, ground rope of 3.6 m and 3.1 m of head rope.
The trawl speed was between 3.1 and 4.0 km h™* and the swept area between 790 and 1011 m? The
trawl area and catch per unit of effort used to estimate the density and biomass were calculated
following the FAO proposal (Sparre and Venema, 1997), assuming that the fraction of the head rope
which was close to the width of the trawled area was X,=0.5. Additionally, before each trawling
variables such as salinity, temperature (° C), dissolved oxygen (mg I*) and pH were measured in water
at a depth of 50 cm (Thermo Scientific Orion Five Stars probe). These four variables have been found

the ones that best correlate with variations in the structure of fish communities in estuaries around the



11

world, representing seasonal hydrological changes and the influence of pollutants (Marshall and Elliott,
1998; Pombo et al., 2005; Rashed-Un-Nabi et al., 2011; Whitfield, 1999).

1.2.3 Species classification

The identification of fishes was determined by using Fischer et al. (1995a,b), Nelson (2006), Marceniuk
et al. (2009, 2017), Robertson and Allen (2015), Froese and Pauly (2017), and Tavera et al. (2018).
Total length (L7), standard length (Ls) and total weight (g) were measured for all fishes. The fish species
were classified into three estuarine use functional groups following Elliott et al. 2007 and Potter et al.
2015. The functional groups were: 1) Estuarine Residents: species that develop all parts of their life
cycle under estuarine conditions, 2) Marine Estuarine Opportunistic: species that frequently enter the
estuary in search of different resources, mainly food and shelter, and 3) Marine Estuarine Dependent:
species that depend on the estuary for the development of some part of their life cycle, mainly related

to the reproduction and supply of food and shelter when they are juveniles.

1.2.4 Statistical analysis

Differences in ecological descriptors of the fish community (number of species, density, and biomass)
were assessed with two-way ANOVA (a=0.05), with the season (dry and rainy) and sampling area (Al,
A2, A3 and A4) as the main factors. To verify the homogeneity of variances, the Cochran test was used
(0=0.05) and residual plots were examined to evaluate normality. The original data were transformed
using the Box-Cox method to improve normality (Box and Cox, 1964). When significant differences
were detected in ANOVA, the Bonferroni test (.= 0.05) was used to evaluate differences between pairs
of groups (Quinn and Keough, 2002). Since some fish species were seldom captured, 14 representative
species were selected (Table 1), according to the species with higher values in the sum of the
percentages of density, biomass, and frequency of occurrence. The density data were standardized and
a similarity matrix based on the Bray-Courtis Ranked Index was constructed, with which the cluster
analysis was done (Clarke, 1993; Clarke et al., 2014). Pre-treatment and cluster analysis was computed
using PRIMER 7 (Clarke and Gorley, 2015).

To detect ecological correlations and to evaluate the spatial and temporal variations of the fish
assemblage structure, a Canonical Correspondence Analysis was conducted (CCA) (CANOCO 4.5;
Braak & Smilauer, 2002). Moreover, a multiple regression analysis (least squares) was performed, with
site scores from weighted averages of fish density as the dependent variable and environmental

variables as the independent variables (Braak, 1986; Legendre and Legendre, 1998; Palmer, 1993). The
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CCA was performed with transformed data (Square root) and 1000 iterations (randomized areas) by
the Monte Carlo test. These results were plotted to visualize the correlations between fish species and
environmental variables as vectors (Leps and Smilauer, 2003).

1.3 Results

1.3.1 Environmental variables

Spatial and temporal patterns were observed in the environmental variables showing seasonal variations
in salinity, which was higher in the dry season, corresponding to January and June (mean = S.E. 25.9 +
0.6 PSU), and lower in the rainy season, corresponding to July and December (19.1 + 0.8 PSU),
including all study areas (Figure 1.2). The lowest salinity (16.4 = 0.9 PSU) was recorded in the area
closest to the mouth of rivers (Al) in the rainy season, and the highest salinity (27.5 £ 0.7) in the area
of main marine influence (A4), in the dry season. The highest variability in salinity was recorded in the
rainy season in A3 (Coefficient of Variation (C.V.) 28.3%) (Figure 1.2b). The temperature showed little
variation among seasons, being higher in the dry season (29.6 + 0.2 °C) and lower (28.7 £ 0.1 °C) in
the rainy season. It was registered the highest temperature in A4 in the dry season (29.9 = 0.6 °C) and
the lowest in Al at the rainy season (28.3 + 0.1 °C) (Figure 1.2¢). Concerning to dissolved oxygen, a
spatial pattern was observed, with the highest concentrations (6.4 + 0.2 mg I™) in the areas of
predominant marine influence (A3 and A4) and the lowest (5.5 + 0.1 mg 1) in the internal areas (Al
and A2) (Figure 1.2d). The pH values showed little variation in the internal areas in both, dry (Al: 7.8
+ 0.1; A2: 7.8 £ <0.1) and rainy seasons (Al: 7.7 £ <0.1; A2: 7.8 £ <0.1). Nevertheless, pH seasonal
variations were observed in the external areas (A3 and A4), with the highest variability in A3 in the dry
season with the highest value (8.2 £ 0.1), and the lowest (7.7 £ 0.1) in the same area in the rainy season
(Figure 1.2¢).
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Figure 2.2. Environmental variables. a) Total monthly rainfall (gray bars) and historical pattern (1931— 2015)
(black line) and mean + SE range of b) salinity, c) temperature, d) dissolved oxygen, and e) pH, in function of
rainfall seasons and sampling areas. Rainfall <500 mm, dry season (diamond); rainfall > 500 mm, rainy
season (black dot). A1, area 1; A2, area 2; A3, area 3; A4, area 4.
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1.3.2 Composition of the fish assemblages

Total captures of fish varied between sampling areas and seasons. A total of 4674 individuals, weighing
132.16 kg, belonging to 69 species of 29 families were collected, with an absolute mean density of
0.112 + 0.015 individuals m™ and absolute mean biomass of 3.168 + 0.397 g m% The families with the
highest number of species were Sciaenidae (12 species), Gerreidae, Haemulidae (both with 5 species),
Ariidae, Carangidae, and Tetraodontidae (4 species each). In general, fish density was higher in the dry
season (59.5%), so was biomass (55.2%) and the number of species (91.3%) (Figure 1.3). In the rainy
season, there were fewer species (77%). Spatially, in the dry season, the highest density, biomass, and
number of species were recorded in Al (27.6%, 22.9%, and 43 species, respectively), the lowest density
and biomass were observed in A2 (6.9% and 5.2%, respectively) and the lowest number of species in
A3 (28 species). In the rainy season, the highest density and biomass were found in A3 (20.2% and

20.9%, respectively) and the highest number of species in A4 (34 species), while lower density,
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biomass, and number of species were observed in A2 (4.5%, 3.8%, and 25 species, respectively) (Figure
1.3).

The species Sphoeroides trichocephalus, Haemulopsis nitidus, Citharichthys gilberti, Ophioscion
typicus, Urotrygon rogersi, Lile stolifera, Cathorops multiradiatus, Achirus klunzingeri, Symphurus
chabanaudi, Pseudupeneus grandisquamis, Daector dowi, Achirus mazatlanus, Sphoeroides
annulatus, and Stellifer melanocheir comprised 90% of the total density and 81% of the total biomass.
The dominant fish species in the Buenaventura Bay estuary were S. trichocephalus, with the highest
density (35% of the total density) and U. rogersi, with the highest biomass (23% of total biomass).

Figure 3.3. Mean + SE range in the total number of species (a), density (b), and biomass (c) in function of rain
seasons and sampling areas. Dry season (white bars), rainy season (black bars). Al, area 1; A2, area 2; A3, area
3; A4, area 4. The letters represent significant differences determined by Bonferroni test (p < 0.05) post hoc
comparisons. Lowercase letters indicate that the rain season and sampling area interaction is significant, and
capital letters indicate that the area factor is significant
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1.3.3 Spatial and temporal variation

The number of species varied significantly in the interaction among seasons and sampling areas
(F340=3.142, P<0.05) and between areas (Fs40=5.048, P<0.01), but not among seasons. The main

source of variance of the model was in A2 where the lowest number of species was recorded in both
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seasons and Al in the rainy season. In contrast, the highest number of species was recorded in Al at
the dry season (Figure 1.3a).

Density also varied significantly in the interaction between rain seasons and sampling areas
(F340=3.813, P<0.05) and between areas (Fsz=4.918, P<0.01), but not between rain seasons. The
differences corresponded to the lower densities recorded in A2 and A4 in the dry and rainy seasons and
in Al at the rainy season, compared to the higher density recorded in Al at the dry season (Figure 1.3b).

The biomass presented only significant differences between areas (Fz40=5.830, P<0.01), being the main
source of variation, the lowest biomass recorded in A2 and the highest in Al and A3, with the
intermediate biomass recorded in A4 (Figure 1.3c). Since the number of species, density, and biomass
was influenced by one or both main effects (rain season and sampling area), fourteen representative
species (high density, biomass and frequency of occurrence) were selected, and analyzed separately in

all seasons and sampling areas (Table 1.1).

The mean density showed significant differences (P<0.05) for the interaction of seasons and sampling
areas for the species S. trichocephalus, H. nitidus, C. gilberti, and C. multiradiatus (Table 1.1). The
species O. typicus, P. grandisquamis, A. mazatlanus, and S. melanocheir presented significant
differences among seasons for density. Significant differences were also found between sampling areas
for density of species U. rogersi, A. klunzingeri, and S. chabanaudi. The species Lile stolifera, D. dowi,
and S. annulatus did not present significant differences between seasons, sampling areas or for the
interaction of these two factors. General, the main sources of variation were Al in the dry season and

A3 in the rainy season (Table 1.1)
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Table 1.1. Density (mean = SE) of14 most representative fish species in the function of rainfall seasons and sampling areas and functional groups according to the

estuary use: estuarine resident (R), marine estuarine opportunist (O) and marine estuarine dependent (D).
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1.3.4 Patterns in the structure of fish assemblages and its relationship with
environmental variables

The fourteen species of fish selected were classified into two main groups, based on density data (cluster
analysis; Figure 1.4). Group | consists of estuarine resident species, common in both seasons, dry and
rainy. This group was divided into two: the subgroup "I-a", which presents high densities in Al and A4
(C. multiradiatus, Pseudupeneus grandisquamis, Symphurus chabanaudi, A. klunzingeri, and C.

gilberti) and the subgroup "I-b", which presented high densities in A3 (L. stolifera, S. trichocephalus,
Daector dowi, and Sphoeroides annulatus).

Figure 1.4. Cluster dendrogram of representative species based on density similarity data between areas and
seasons. The fish species were classified according to estuarine use functional groups: estuarine resident
(triangle), marine estuarine opportunistic (black dot), and marine estuarine dependent (diamond).
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The second group (I1) consisted of marine estuarine migratory species with higher densities either in
one specific area or in only one season. This group was also divided into two groups: the subgroup "11-
a", formed by marine estuarine opportunistic species abundant in A3 (H. nitidus and U. rogersi) and

the subgroup "l1-b", which consisted of marine estuarine dependent to the estuary species (O. typicus
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and Stellifer melanocheir) and Achirus mazatlanus, estuarine resident, which were recorded mainly

during the rainy season.

Figure 1.5. CCA triplot for correlations between environmental variables and density of 14 most representative
fish species. Arrows represent environmental variables: salinity, dissolved oxygen (DO), temperature (T), and
pH. Unfilled circles represent the combination between rain seasons (D dry season, R rainy season) and study
areas (A1, A2, A3, and A4). Filled circles represent the fish species (S. trich: S. trichocephalus, C. gilbe: C.
gilberti, L. stoli: L. stolifera, C. multi: C. multiradiatus, A. klunz: A. klunzingeri, S. chaba: S. chabanaudi, P.
grand: P. grandisquamis, D. dowi: D. dowi, A. mazat: A. mazatlanus, S. annul: S. annulatus, O.typic: O.
typicus, S.melan: S. melanocheir, H. nitid: H. nitidus, and U.roger: U. rogersi). Green circle, estuarine
residents; purple circle, marine estuarine opportunistic; and red circle, marine estuarine dependent.
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Axis 1 (41.1%)

The CCA shows the correlation between the density of the 14 most important fish species (high density,
biomass, and frequency of occurrence) with the environmental variables in both, sampling areas and
seasons (Figure 1.5). The first two axes explain 84.1% of the variance of the relationship between fish
species and environmental conditions. The first axis showed a negative correlation with salinity (P
<0.05) and temperature, representing the gradient in the environmental conditions generated by seasons
(Figure 1.5 and Table 1.2). The second axis is related to dissolved oxygen and pH, representing

differences between sampling areas.
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Table 1.2. Summary of CCA using density of14 most important fish species and environmental variables. The
environmental variables most correlated with each axis are indicated in italics.

Summary of CCA Axis 1 AXxis 2 P-value
Eigenvalue 0.186 0.169
Species-environment correlation 0.925 0.985

Cumulative % variance
Of species data 32.6 62.3
Of species-environmental variables 44.1 84.1

Correlation with environmental variables

Salinity -0.862098 -0.0213882  0.034
Temperature -0.666445 -0.207559  0.068
Disolved oxigen 0.0207171  0.275433 0.482
pH -0.439325 0.267755  0.108

The estuarine resident fish species (S. trichocephalus, C. gilberti, L. stolifera, C. multiradiatus, A.
klunzingeri, S. chabanaudi, P. grandisquamis, D. dowi, A. mazatlanus, and S. annulatus) form an
assemblage within the estuary (represented by a group around the origin of the axes), with a high
frequency in all sampling areas, in both seasons (Figure 1.5). The marine estuarine dependent species,
O. typicus and S. melanocheir, form another assemblage, which was associated with low salinities and
temperatures and to the rainy season (Figure 1.5). The marine estuarine opportunistic species, H. nitidus
and U. rogersi, form the last assemblage and was related to high concentrations of dissolved oxygen in
A3 (Figure 1.5).

1.4 Discussion

1.4.1 Fish assemblages
Patterns of variation between dry and rainy seasons and sampling areas were observed for the fish

assemblage of Buenaventura Bay estuary.

The fish assemblage was dominated by 14 species (20%) of the total of 69 species recorded. These 14

species represented 90% of the total fish density, which is to be expected for estuaries, where few
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species are the most dominant. This is usually due to the strong environmental variations, the wide
range of resources and the different ontological uses that fish make of the estuaries (Whitfield, 1999).
This few species dominance is similar to an estuary in Ecuador, where seven species (23% of fish
species) represented 95% of the total fish density (Shervette et al., 2007). Moreover, for an estuary in
Costa Rica, the fish dominance reported was only for ten species (12% of fish species), which
represented the 63% of total fish density (Feutry et al., 2010), and north of Brazil, where three species
(4% of fish species) represent more than 40% of the total biomass (Vilar et al., 2013).

In this study, the most abundant species was S. trichocephalus (Tetraodontidae) (Table 1.1), possibly
because it is well adapted to the estuarine conditions (Nelson, 2006) and its affinity for turbid waters
and soft bottoms (Robertson and Allen, 2015), environmental conditions characteristic of Buenaventura
Bay estuary. In previous studies carried out in Buenaventura, the family Tetraodontidae, specifically S.
annulatus, is reported as one of the most abundant, with L. stolifera (Clupeidae) being the most
abundant species (Rubio, 1984a). In contrast, in the present study, L. stolifera was the sixth species in
density ranking (4.3%) and S. annulatus the sixteenth (1.5%), suggesting possible changes in the
structure of the fish community in Buenaventura Bay estuary. Species of the family Tetraodontidae
have been reported as one of the most abundant in the Coto-Colorado estuary in Costa Rica (Feutry et
al., 2010). In Malaga Bay - Colombian Pacific, an estuary near to Buenaventura Bay, L. stolifera,
Centropomus armatus, Lutjanus argentiventris, Diapterus peruvianus, and Ariopsis simonsi are
reported as dominant species (Castellanos-Galindo et al., 2013), which are different to the dominant
species found in Buenaventura Bay in this study. This variation among adjacent estuaries may be due
to the much greater amount of sediments that are deposited by rivers into the Buenaventura bay estuary
(Rubio, 1984a, 1984b). The most abundant species in other tropical estuaries of central and south
America are: Cathorops fuerthii and A. mazatlanus, in Nayarit, Mexican Pacific (Amezcua et al., 1987);
Anchoa hepsetus and Eucinostomus gula in Margarita Island, Venezuela (Ramirez Villaroel, 1994);
Cathorops agassizii and Stellifer naso in the north of Brazil and Bagre marinus and Achirus lineatus
in the north-east of Brazil (Vilar et al., 2013).

Significant differences were observed for species richness and total densities among seasons and areas,
whereas differences in total biomass were found only among areas in Buenaventura Bay. These
differences may be due to the diverse ontogenic uses of the estuaries, not only as spawning, feeding
and growing area but also for the wide environmental changes among seasons and areas such as salinity
and suspended solids (Amezcua et al., 1987; Feutry et al., 2010; Shervette et al., 2007; Vilar et al.,
2013). Additionally, the change in the supply of resources in estuaries due to natural (Lima et al., 2015;

Nagelkerken et al., 2008) or anthropogenic causes (Amorim et al., 2017), might be also influencing the
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differences along the Buenaventura Bay estuary. Since significant spatial and temporal differences of
fish richness, density, and biomass were found in this study, the most representative fish species were
assessed separately.

1.4.2 Movement of fish species in the estuary

Among the representative species of fish evaluated individually, it was found that most of the species
(six species) are estuarine residents (S. trichocephalus, C. gilberti, L. stolifera, C. multiradiatus, A.
klunzingeri, and S. chabanaudi) and are found along the estuary throughout the year (except for L.
stolifera which was not recorded in Al at the rainy season). Nevertheless, there were differences in
these species densities and biomass, which may indicate that the use of the estuary by fish of similar
functional groups is rather complex. This complexity has been reported also for ichthyoplankton in
estuaries of the western Indo Pacific (Blaber et al., 1997) and northeastern Brazil (Lima et al., 2015)

among others.

In the dry season, Sphoeroides trichocephalus was the most abundant for the area most influenced by
rivers, whereas, in the rainy season, it was abundant in an area with more marine influence and
variability. This suggested that this species has a wide physiological tolerance to variations in salinity
and higher levels of turbidity than other species (Robertson and Allen, 2015). Moreover, this
characteristic may be an advantage to avoid predation and to use the available resources associated with
the suspended material supplied by rivers. In contrast, in a South Western Atlantic estuary (Guanabara
Bay, Brazil) it was found that Tetraodontidae is moving into the estuary seeking stable conditions that
are associated to waters of high transparency and areas with greater marine influence (De Andrade et
al., 2015). Lile stolifera did not present significant differences between areas and rain seasons, being a
species well adapted to the estuarine conditions, for which it is the dominant species in several estuaries
of Tropical Eastern Pacific (Castellanos-Galindo et al., 2013). The absence of L. stolifera in the inner
zone of the estuary with a greater influence of the rivers in the rainy season probably responds to a
preference for more stable conditions, despite being well-adapted and common in estuaries
(Castellanos-Galindo et al., 2013). Symphurus chabanaudi showed higher density and biomass in the
areas with greater marine influence, which agrees with what was reported for the Gulf of Mexico, where
they have registered a preference for deep waters (Rabago-quiroz et al., 2008). It was observed that C.
gilberti, C. multiradiatus, and A. klunzingeri presented preference for the inner zone of the estuary with
greater influence of the rivers in the dry season, and in the rainy season are distributed throughout the
estuary, with the highest abundances in contrasting areas, the inner zone of the estuary with great

influence of the rivers and the external zone of the estuary with less influence of the rivers. This
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distribution of abundance can be caused by the search for more stable conditions in response to the high
environmental variability resulting from hydrological changes (Vilar et al., 2013). The permanence in
the inner zone of the estuary with a greater influence of the rivers may be due to a strategy used to avoid
competition and predation or by the availability of resources (Teichert et al., 2017), possibly related to
the rivers discharge.

The marine estuarine opportunistic, H. nitidus and U. rogersi, presented the highest densities in the
external zone of the estuary with great influence of the rivers and lowest in the other zones, which
indicates a preference for more variable environmental conditions that generate supply of resources
(Elliott et al., 2007; Potter et al., 2015). As a marine estuarine dependent, it was observed that O. typicus
makes use of the estuary in a specific period of the year (the rainy season), which may be associated
with a part of their life cycle. This behavior has been also reported for other species of the Sciaenidae
family (Ferreira et al., 2016) and it has been observed in tropical estuaries in Australia for marine
estuarine-dependent species (Sheaves et al., 2013), possibly due to the use of the estuary as nursery by

the Sciaenidae family (Phillips, 1983), mainly during the rainy season (Sarpedonti et al., 2013).

1.4.3 Influence of environmental conditions in fish assemblages

In the Buenaventura Bay estuary, the most important fish species are distributed in three assemblages,
according to their response to environmental variables and the characteristics of the functional group
in which they were classified. The dry and rainy seasons were determinant in the structure of the fish

assemblages. The most influential environmental variables were salinity and temperature.

The estuarine resident assemblage consists of 10 species, which are: S. trichocephalus, C. gilberti, L.
stolifera, C. multiradiatus, A. klunzingeri, S. chabanaudi, P. grandisquamis, D. dowi, A. mazatlanus,
and S. annulatus. These species showed greater tolerance to changes in environmental variables since
they were founded along the estuary and in both seasons. This pattern usually is found in species that
are not dependent on changes in salinity (Franga et al., 2012; Sheaves and Johnston, 2009). The fish
species that are estuarine resident, in general, have the largest number of species, which is common in
tropical estuaries (Whitfield et al., 2012). These are especially true for the estuarine resident species
in Buenaventura Bay estuary since they were the most abundant and showed a high tolerance to wide

changes in salinity.

The marine estuarine dependent fish assemblage group was formed by O. typicus and S. melanocheir,
and were only registered in the rainy season, distributed along the estuary. This assemblage was

associated with low salinities and temperatures. The relationship between salinity and fish species
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distribution in estuaries has been reported by several authors (Blaber et al., 1989; Sosa-Lopez et al.,
2007), mainly for non-resident estuarine species (Whitfield et al., 2012). On the other hand, the
temperature has also been reported as one of the most influential environmental variables in the
estuarine fish assemblages (Harrison and Whitfield, 2006), with its relation to tolerance to changes in
salinity being reported (Whitfield et al., 2012). The distribution along the estuary of these species, in
the rainy season, might be related to hydrological changes that influence the freshwater input, which is
the most influential factor in the distribution of the fish and the structure of the assemblages (Franca et
al., 2011; Pichler et al., 2015; Sosa-L6pez et al., 2007).

The marine estuarine opportunistic assemblage included H. nitidus and U. rogersi that were mainly
present in the external zone of the estuary with great influence of the rivers in both, dry and rainy
seasons, possibly because of the high supply of resources associated with this area. This location is
influenced by the discharge of the rivers and the marine conditions at the same time (Cantera and
Blanco, 2001), which generates a favorable condition for these opportunistic fish species (Whitfield
1999). It is known that the variation in the physicochemical properties of water affects the olfactory
and vision capacity of fish, increasing some ecological interactions and possible increases in primary
productivity due to the input of organic matter from rivers (Whitfield, 1999). Moreover, high
abundances of crustaceans have also been recorded in this area, which may be used as a food source
(Gamboa-Garcia et al., 2018). In conclusion, all of the above may explain the presence of these species

in large numbers throughout the year in this area.

In this study the fish assemblage varied spatially and temporally, being influenced mainly by the
difference between seasons, the salinity and the temperature. It was also noted that fish make use of
estuary areas with different environmental conditions throughout the year, identifying general
dynamics for each functional group and specific for each species, which indicates that species of the
same functional group may respond differently to environmental variations. This study shows that the
Buenaventura Bay estuary has a high complexity and ecological importance, in spite of the high degree

of anthropogenic intervention in this area.
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Capitulo 2: Dinamica del mercurio en los
sedimentos de la bahia de Buenaventura y su
relacion con las variables ambientales

2.1 Introduccién

Los estuarios representan la transicion de un sistema dulce acuicola a uno marino, reuniendo las
ventajas y las problematicas de los dos ambientes (Cooper et al. 1994; Elliott and Quintino 2007). La
dinamica ambiental de los estuarios los convierte en ecosistemas importantes para el estudio de la
contaminacién por mercurio, al facilitar la especiacion de metales y la metilacion del mercurio (Morel
et al. 1998; Rodriguez Martin-Doimeadios et al. 2004). EI mercurio (Hg) es un elemento metalico que
se encuentra de forma natural en los ecosistemas en diferentes formas quimicas inorganicas y organicas
(Morel et al. 1998; Olivero and Johnson 2002). Puede ser liberado al ambiente por procesos naturales
como las erupciones volcanicas y erosion del suelo principalmente y por actividades antrépicas como
la guema de combustibles fésiles, la mineria de oro, entre otros (Weinberg 2010). Adicionalmente, el
mercurio es transportado largas distancias a través de la atmdsfera y se asocia a materiales en
suspensidn y se deposita en los sistemas terrestres o0 acuaticos, afectando los organismos y llegando a
tener efectos negativos en las personas (Mason and Fitzgerald 1993; Tsutsumi et al. 2019; UNEP 2019).

Los efectos del mercurio en los ecosistemas varian segun la forma en la que se encuentren disponibles
en el ambiente (Harris et al. 2003), y sus efectos tienen un alto impacto ambiental, llegando a perturbar
el equilibrio de los ecosistemas y la salud del hombre (Pereira et al. 2010). Las formas organicas del
mercurio, incluyendo el MeHg, se pueden generar desde su forma inorgénica en el ambiente (Engstrom
2007; Walker 2008), siendo el MeHg, la mas peligrosa debido a su toxicidad y lipofilicidad (Tavares
et al. 2011).

El mercurio, después de entrar por liberacion antrépica directa, deposicion atmosférica y/o escorrentia

fluvial a los estuarios, da lugar a los procesos de acumulacién en compartimentos bi6ticos y abi6ticos
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y de transferencia en el ecosistema (AMAP/UNEP 2015; Jaingam 2018; Tsutsumi et al. 2019). En la
acumulacion y flujo de mercurio en los sedimentos, la materia orgéanica es un factor fundamental, ya
que el mercurio se unen a ella formando complejos y permitiendo su movilidad, especiacion y
controlando la biodisponibilidad (Lacerda and Fitzgerald 2001; Han et al. 2006). En estos ecosistemas
los organismos bentonicos son claves al intervenir en los procesos de intercambio de materia en la
interface agua-sedimento, mediante la bioturbacion y sus procesos de alimentacién, ayudando a que en
los estuarios se presenten dinamicas complejas de diferentes metales (Meyer 1996; Benoit et al. 1998;
Mason and Lawrence 1999; Muresan et al. 2007; Cardoso et al. 2008).

Los sedimentos marinos funcionan como depdsitos de mercurio, el cual se encuentra asociado
principalmente a las fracciones de grano finas y a la materia organica proveniente de diferentes fuentes
(Azaroff et al. 2019). En los sedimentos no solo se deposita la materia organica aléctona, sino también
la materia organica derivada de restos de plancton y excreciones que se adhieren al detritus que es
degradado, pero las fracciones no degradables como el mercurio, tiende a acumularse en los sedimentos
(Tsutsumi et al. 2019). En el ambiente bentdnico los invertebrados acumulan el mercurio por medio de
sus procesos de alimentacion, a través de los cuales se vuelve disponible para los peces benténicos y
bentopelagicos (Jaingam 2018). Por lo anterior se han detectado rutas aceleradas de bioacumulacion de
mercurio en ambientes bentonicos, importantes para entender la dindmica del mercurio en los estuarios
(Jaingam 2018; Tsutsumi et al. 2019). Dentro de los elementos que influyen en la dindmica del mercurio
en ecosistemas costeros, se encuentran las variables fisicoguimicas, los tipos de sedimentos,
resuspension de sedimentos, corrientes, factores estacionales y la estructura de las comunidades (Kim
et al. 2004; Acquavita et al. 2012; Taylor et al. 2012; Costa et al. 2012; Bratki¢ et al. 2013; Fox et al.
2014). Uno de los factores determinantes en la dinamica del mercurio en zonas tropicales es la
precipitacion, ya que estd asociada a la escorrentia y el aumento del caudal de los rios, los cuales son

las principales fuente de entrada del mercurio para los ecosistemas acuaticos (Barletta et al. 2012).

La acumulacion de mercurio en sedimentos ha sido reportada en estuarios alrededor del mundo,
identificAndose procesos de acumulacion espaciales y temporales complejos, relacionadas con los
flujos de agua dulce y caracteristicas fisicoquimicas del agua y sedimentos (Kehrig et al. 2003; Garcia-
Ordiales et al. 2018; Zhao et al. 2019; Quintana et al. 2020; Cukrov et al. 2020; Vane et al. 2020). Asi
mismao, se ha observado la acumulacion de mercurio en estuarios de América del sur (Costa et al. 2012;
Barletta and Lima 2019) y Colombia (Alonso et al. 2000; Cogua et al. 2012; Burgos et al. 2014;
Campos et al. 2015).
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En cuanto al caso especifico de estudios referentes al mercurio en la Bahia de Buenaventura, se cuenta
con muy poca informacidn, pero se sabe que este metal podria estar aumentando sus concentraciones a
un ritmo acelerado y que se encuentra en concentraciones que podrian convertirse en un peligro para el
ecosistema (Gamboa-Garcia 2017; Panesso 2017; Gamboa-Garcia et al. 2020). Se observé que entre
1995 y 2002 la concentracion de mercurio en la bahia, medida en agua, aumento 22 veces (Ospina &
Pefia 2003). También se han registrado concentraciones de mercurio total (HgT) en sedimentos entre
0.2 y 0.6 pg/g (Velasquez and Cortés 1997), comparables con las concentraciones de otros estuarios
con flujo activo de mercurio como la Bahia de Cartagena, con 0.18 pg/g de HgT en sedimento (Cogua
et al. 2012). En la Bahia de Buenaventura también se ha determinado un aumento de los eritrocitos
anormales en lisas (Mugil cephalus) y mojarras (Diapterus aureolus), causado por la genotoxicidad del
mercurio (Duque and Cogua 2016). Las concentraciones de mercurio presentes en la Bahia de
Buenaventura podrian afectar las comunidades de organismos estuarinos presentes en este estuario, que
pese a los multiples impactos ambientales, presenta una importante complejidad ecosistémica
(Gamboa-Garcia et al. 2018; Martinez et al. 2019; Molina et al. 2020).

En este contexto es importante evaluar la acumulaciéon de mercurio en sedimentos de la Bahia de
Buenaventura, para establecer una linea base que permita prevenir y mitigar posibles problemas de
contaminacién. Por lo tanto, el objetivo de esta investigacion fue determinar la influencia espacial y
temporal de las variables ambientales en los procesos de acumulacion de mercurio total en sedimentos
del ecosistema estuarino de la Bahia de Buenaventura, evaluando la hipdtesis de que la acumulacion
del mercurio en sedimentos estuarinos esta influenciada por las variaciones ambientales propias de los

estuarios, incluyendo los gradientes espaciales en diferentes épocas climaticas.

2.2 Metodologia

2.2.1 Area de estudio

El estuario de la Bahia de Buenaventura esta localizado en la costa pacifica colombiana (3°48°09.99"’-
3°52°38.57”’ N; 77°06°30.75°°-77°09°25.96°> W), Pacifico Oriental Tropical (Figura 2.1). Este estuario
se encuentra ubicado en la Zona de Convergencia Intertropical y en proximidades de la cordillera de
los Andes, siendo una de las regiones mas himedas del mundo (Cantera and Blanco 2001). La Bahia
de Buenaventura tiene una temperatura de 25.9 °C, una humedad relativa que oscila entre 80-95 %, con
228 a 298 dias de lluvia en el afio y una precipitacion anual de 6508 mm (Lobo-Guerrero 1993). De

enero a junio la precipitacién mensual promedio es de 200 a 500 mm, época seca y de julio a diciembre
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de 500 a >700 mm, época de lluvia (Figura 2.2a). La profundidad promedio de este estuario es de 5 m
y tiene dos rios tributarios principales, Anchicaya y Dagua (427 m* s™), que le dan caracteristicas de
estuario positivo (Gamboa-Garcia et al. 2018). Este estuario se puede considerar como un sistema bien
mezclado al presentar diferencias entre la salinidad de fondo y superficie menores a 2 PSU (Otero
2005). Para esta investigacion, la Bahia de Buenaventura fue dividida en cuatro &reas segun el gradiente
de salinidad, la geomorfologia y las caracteristicas ambientales (Figura 2.1). En la parte interna de la
bahia (méas cercana a la zona urbana, al vertimiento de aguas residuales domesticas e industriales y al
ingresos de residuos de mineria ilegal realizada en los rios), se ubicaron dos éreas, al sur el Area 1 (A1),
siendo influenciada directamente por los rios y en el norte el Area 2 (A2), con menos influencia de los
rios. En la parte externa del estuario (zona con mayor influencia marina), se ubicaron las otras dos
areas, al sur el Area 3 (A3), con alguna influencia de los rios y al norte el Area 4 (A4), con principal
influencia del mar. Es importante destacar que este ecosistema esta fuertemente intervenido,
presentando una poblacion cercana a los 300000 habitantes (DANE 2019) y al albergar el puerto mas
importante de Colombia (Diaz 2007).

Figura 2.1. Estuario de la Bahia de Buenaventura indicando la ubicacion de las cuatro areas de muestreo (A1,
A2, A3y A4). El &rea con lineas diagonales representa la zona urbana.
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2.2.2 Métodos de muestreo

En este estudio se colectaron muestras de sedimentos y se midieron in situ variables fisicoquimicas en
cuatro areas del estuario (Al, A2, A3y A4) (Figura 2.1), en cuatro muestreos en el transcurso de un
afio. Las muestras se tomaron a una profundidad de 2.1+0.6 m (promediotDE). Las campafias de
muestreo se llevaron a cabo en los meses de abril, junio, septiembre y noviembre de 2015. Las muestras
de abril y junio se analizaron de manera conjunta, representando la época seca y las muestras de
septiembre y noviembre representando la época de lluvias, segun el anélisis de las series histdricas de
precipitacion (Figura 2.2). En cada campafia de muestreo se tomaron tres muestras de todas las variables

en cada una de las cuatro areas de muestreo.

Las variables ambientales salinidad, temperatura (°C), oxigeno disuelto (mg I™") y pH se midieron en el
agua a una profundidad de 50 cm (Sonda Thermo Scientific Orion Five Stars). Se ha encontrado que
estas cuatro variables son importantes para describir la dinamica ambiental y ecoldgica de los estuarios,
representando cambios hidrolégicos estacionales y la influencia de contaminantes (Marshall and Elliott
1998; Whitfield 1999; Pombo et al. 2005; Rashed-Un-Nabi et al. 2011). Adicionalmente, se colectaron
muestras de sedimento usando un corazonador de 50.8 mm de didmetro, tomando los primeros 15 cm
de sedimento fraccionados en partesde5cm (0 a5cm, 5a 10 cmy 10 a 15 cm). Todas las muestras se
utilizaron para la caracterizacion granulométrica del sedimento, determinacion del contenido de materia
organica y determinacion de la concentracién de mercurio total (HgT) en cada una de las fracciones de

profundidad.

2.2.3 Trabajo de laboratorio

A las muestras de sedimento obtenidas se les determiné el contenido de materia organica, usando la
técnica de calcimetria a una temperatura de 450 °C por 4 horas (Danovaro, 2010). La caracterizacién
granulométrica se hizo por tamizado, clasificando las fracciones retenidas por cada tamiz segun la
escala Wentworth (Danovaro 2010; Silva and Astorga 2010; Giménez et al. 2014). Las muestras de
sedimento para determinacion de HgT fueron liofilizadas a una temperatura de -80 °C y con una presién

de vacio de 0,120 milibares por 36 h.

La determinacién de la concentracion de HgT (peso seco) en sedimento se hizo usando un Analizador
Directo de Mercurio (DMA-80 marca MILESTONE), con un limite de deteccion de 0.0001 pg g™,
siguiendo el Método 7473 propuesto por la EPA (US EPA 1998), previa liofilizacion, pulverizacion y
homogenizacion de las muestras. Para todas las cuantificaciones de HgT se garantizd una curva de

calibracion con R? > 0.99, utilizando estandares certificados DORM2. Los controles de calidad y los
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estandares para la curva de calibracion se midieron al menos dos veces, cuidando que la variabilidad
entre los valores para una misma muestra fuera menor al 10% y que los porcentajes de recuperacion
sean minimo del 95%.

2.2.4 Analisis estadisticos

Para determinar las épocas hidroclimaticas se hizo un andlisis clister de los datos de precipitacion
mensual de 1995 a 2015 para el area de estudio, para lo cual se construyé una matriz de similaridad
basada en distancias Euclidianas con los datos sin transformar y se identificaron los grupos usando el
modelo de promedio de grupo (Clarke 1993; Clarke et al. 2014). Para el analisis granulométrico, los
sedimentos se agruparon en tres tamafios, gruesos, medios y finos. Los sedimentos gruesos
corresponden a la suma de las grabas y arenas gruesas (>500 pm), los sedimentos medios a la suma de
arenas medias y arenas finas (100 a 500 um) vy los finos a la suma de limos gruesos, limos vy arcillas
(<100 pm).

Para evaluar diferencias espaciales, temporales y entre las fracciones de profundidad para la
composicion granulométrica, el contenido de materia organica y la concentracion de mercurio en
sedimentos se usaron andlisis de varianza multivariados basados en permutaciones (PERMANOVA),
partiendo de matrices de similaridad, basadas en Distancias Euclidianas y datos sin transformar (Clarke,
1993; Clarke & Warwick 2014; Anderson 2017).

Para evaluar la influencia del tamafio de grano, MO vy las variables fisicoquimicas de la columna de
agua, sobre la concentracién de mercurio en los sedimentos, se construyeron Modelos Aditivos
Generalizados univariados (GAM) y multivariados (Step GAM) a partir de funciones Bayesianas. En
muchos casos los modelos estadisticos tradicionales no son adecuados para representar sistemas
complejos con relaciones no lineales de variables (Rudy et al. 2016), siendo los GAM una herramienta
atil, al permitir evaluar relaciones no lineales complejas (Elith et al. 2008), por lo cual han sido
utilizados en investigaciones de diversos tipos (Tang et al. 2017; de Souza et al. 2018; Amoroés et al.
2018). Para la evaluacién de diferentes combinaciones de variables usando Step GAM, se utiliz6 el
Criterio de Informacion Akaike (AIC) para la comparacion y determinacion del modelo adecuado,
teniendo en cuenta un AAIC<2 (Martins et al. 2015; Krause et al. 2019).
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2.3 Resultados

2.3.1 Precipitaciones

El analisis cluster de los datos de precipitacion mensual de 1995 a 2015 clasificé los meses del afio en
tres grupos (Figura 2.2b). El grupo I lo forman los meses con precipitacion >500 mm de lluvia,
correspondiente a la época de lluvias (julio, septiembre, octubre, noviembre y diciembre). EI grupo Il
lo forman los meses con precipitacion <500 mm de lluvia, correspondientes a la época seca (enero,
febrero, marzo, abril y junio). El grupo Il esta formado por meses de mayo y agosto, caracterizados
por tener precipitacion variable, pero basados en la cantidad de precipitacion y su ubicacion temporal,
se clasificd mayo como época seca y agosto como época de lluvia (Figura 2.2a). De acuerdo a estos
resultados, los muestreos de abril y junio se clasificaron como parte de la época seca y los muestreos
de septiembre y noviembre como parte de la época de lluvia, por lo cual se analizaron de manera

conjunta representando cada época (Figura 2.2).

Figura 2.2. Precipitacion en la bahia de Buenaventura. (a) Precipitacién mensual total para 2015 (barras
grises) y patrén historico de precipitacion (1931-2015) (linea negra), y (b) Analisis Cluster de la precipitacion
en la Bahia de Buenaventura.
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2.3.2 Variaciones ambientales de la columna de agua

Se observaron patrones temporales y espaciales en las variables fisicoquimicas del agua, mostrando
variaciones entre épocas climaticas en salinidad, siendo mayor en la época seca, primer semestre
(promedio+EE; 25.9+0.6 PSU) y menor en la época de lluvia, correspondiente al segundo semestre
(19.1+0.8 PSU), en todas las areas de estudio (Figura 2.3a). Las salinidades mas bajas (16.4+0.9 PSU)
se registraron en el area cercana a la desembocadura de los rios (Al) en la época de lluvia y las mas
altas (27.5+0.7 PSU) en el area con mayor influencia marina (A4), en la época seca. La mayor
variabilidad en la salinidad se registrd en la época de lluvia en A3 (Coeficiente de variacion 28.3 %).
La temperatura mostr6 poca variacion entre épocas, siendo mas alta en la época seca (29.6+0.2 °C) y
mas baja (28.7+0.1 °C) en la época de lluvia. Las temperaturas mas altas se registraron en la época seca
en A4 (29.9+0.6 °C) y las mas bajas en la época de lluvia en Al (28.3+0.1 °C) (Figura 2.3b). Con
relacion al oxigeno disuelto, se observé un patron espacial, con altas concentraciones (6.4+0.2 mg 1)
en las areas con predominante influencia marina (A3 y A4) y bajas concentraciones (5.5+0.1 mg I'*) en
las areas internas (Al y A2) (Figura 2.3c). Los valores de pH mostraron pequefias variaciones en las
areas internas en época seca (Al: 7.8+0.1; A2: 7.8+<0.1) y época de lluvia (Al: 7.7+<0.1; A2:
7.8+<0.1). Sin embargo, variaciones estacionales de pH fueron observadas en las areas externas (A3 y
A4), con la mayor variabilidad en A3, con los valores mas altos (8.2+0.1) en la época seca y los mas
bajos (7.7+0.1) en la época de lluvia (Figura 2.3d).

Figura 2.3. Variables ambientales: (a) salinidad, (b) temperatura, (c) oxigeno disuelto y (d) pH (promediotEE)
en funcion de las épocas seca y de lluvias y las areas de muestreo. Precipitacion<500 mm, época seca (barras

blancas), Precipitacion>500 mm, época de lluvia (barras negras). Area 1 (A1), Area 2 (A2), Area 3 (43) y Area
4 (A4).
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2.3.3 Variaciones del tamafio de grano, MO y HgT en sedimentos de
diferentes profundidades

Para la caracterizacion de los sedimentos se evaluaron variaciones espaciotemporales y en profundidad
(fracciones de sedimentos correspondientes a las profundidades 0 a5 cm, 5a 10 cmy 10 a 15 cm) en
la composicion granulométrica (sedimentos gruesos >500 pum, sedimentos medios de 100 a 500 umy
sedimentos finos <100 um), el contenido de materia organica y la concentracion de HgT. La
composicion granulométrica no present6 diferencias significativas (Analisis de varianza multivariada
basado en permutaciones — PERMANOVA) entre profundidades (p(PERM)=0.0740), ni en las
interacciones profundidad-area (p(PERM)=0.9203), profundidad-época (p(PERM)=0.1385) vy
profundidad-area-época (p(PERM)=0.6880). La composicion granulométrica presenté diferencias
significativas entre areas y las épocas de muestreo (p(PERM)=0.0001) y para la interaccion area-época
(p(PERM)=0.0018). De la misma manera, la concentracion de materia organica (MO) en los sedimentos
no presentd diferencias significativas entre profundidades (p(PERM)=0.6262), ni en las interacciones
profundidad-area (p(PERM)=0.3089), profundidad-época (p(PERM)=0.7972) y profundidad-area-
época (p(PERM)=0.9615), pero si se encontraron diferencias significativas entre 4areas
(p(PERM)=0.0001), épocas (p(PERM)=0.0042) y en la interaccion &rea-época (p(PERM)=0.0002).

Por otra parte, las concentraciones de mercurio total (HgT) en sedimentos no presentaron diferencias
significativas entre las fracciones de profundidad (p(PERM)=0.3663), ni en las interacciones
profundidad-area (p(PERM)=0.532), profundidad-época (p(PERM)=0.6005) y profundidad-area-
época (p(PERM)=0.8937). Se observaron diferencias significativas en HgT en sedimentos entre areas
de muestreo (p(PERM)=0.0001) y épocas de muestreo (p(PERM)=0.0001), pero no para la interaccion
area-época (p(PERM)=0.4487). Al no registrarse diferencias significativas en la composicion
granulométrica, MO y HgT entre las tres fracciones de profundidad, ni sus interacciones, los analisis
espaciotemporales de las caracteristicas granulométricas, MO y HgT en los sedimentos se hicieron con
la fraccion de 0 a 5 cm de profundidad, por ser la que estan en interaccién directa con la columna de

agua.

2.3.4 Variaciones en el tamafio de grano, MO y HgT en sedimentos
superficiales

Los sedimentos superficiales (0 a 5 cm de profundidad), en la fraccion correspondiente a tamafio de

grano grueso (>500 um), presentaron diferencias significativas entre épocas de muestreo

(p(PERM)<0.001), siendo mayor en época de lluvia (promedio+DE; 58.8+15.9 %) y menores en época

seca (20.4+£10.5 %). Entre &reas de muestreo se observaron diferencias significativas (o (PERM)<0.01),
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presentandose los mayores valores en Al, A2 y A4 (40.5+28.1, 43.8+26.8 y 44.5+21.9 %,
respectivamente) y los menores en A3 (29.4+14.9 %) (Figura 2.4a). Los sedimentos de tamafio medio
(100 a 500 um) presentaron diferencias significativas entre épocas de muestreo (p(PERM)<0.001),
siendo mayores en época seca (70.3+13.0 %) y menores en época de lluvia (32.1+17.8 %).
Espacialmente, se presentaron diferencias significativas entre &reas de muestreo (p(PERM)<0.01), con
una tendencia inversa a los sedimentos gruesos, presentando los valores mayores en A3 (65.7+£18.1 %)
y los menores en Al, A2y A4 (47.0+£27.7, 44.8425.2 y 47.2+23.9 %, respectivamente) (Figura 2.4b).
Por otra parte, los sedimentos finos (<100 um) no presentaron diferencias significativas entre épocas
de muestreo (p(PERM)>0.05, época seca 9.4+7.5 % y época de lluvia 9.2+5.9 %). En contraste, entre
areas de muestreo si se presentaron diferencias significativas (p(PERM)<0.05), registrandose los
mayores valores en Al (12.5+4.3 %) y los menores en A3 (4.9+5.3 %) (Figura 2.4c).

Figura 2.4. Promedio+DE de las diferentes fracciones de tamafio de grano de los sedimentos: Sedimentos
gruesos, >500 um (a), Sedimentos medios, 100 a 500 um (b) y Sedimentos finos, <100 um (c), en funcién de las
épocas y areas de muestreo. Epoca seca (barras grises), Epoca de lluvia (barras negras). Area 1 (A1), Area 2
(A2), Area 3 (A3) y Area 4 (A4). Las diferencias significativas entre Areas de muestreo se representan con
letras mayusculas. Las diferencias significativas entre épocas de muestreo estan representadas por asteriscos
(P(PERM)<0.001***).
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En los sedimentos superficiales, la MO presentd diferencias significativas entre épocas de muestreo
(p(PERM)<0.05), siendo mayor en época de lluvia (7.2+3.5 %) y menor en época seca (5.3£2.9 %).
Asi mismo, se observaron diferencias significativas entre &reas de muestreo (p(PERM)<0.001), con los
mayores valores en Al, A2y Ad (7.0£3.1, 7.7£2.6 y 7.3£3.5 %, respectivamente) y los menores en A3
(3.1+1.7 %) (Figura 2.5a). Por su parte, el HgT en sedimentos presentd valores entre 0.010 ug g* y
0.150 ug g, registrandose diferencias significativas entre épocas (p(PERM)<0.001), siendo mayor en
época de lluvia (0.089+0.041 pg g™*) y menor en época seca (0.051+0.033 pg g*). Por otra parte,
espacialmente se encontraron diferencias significativas (p(PERM)<0.001), con los valores mas altos en
Al, A2 y A4 (0.079+0.035, 0.096+0.038 y 0.073+0.041 pg g, respectivamente) y los mas bajos en A3
(0.032+0.027 pg g*) (Figura 2.5b). Para la MO y el HgT en sedimentos no se observaron diferencias

significativas en la interaccion area-época.

Figura 2.5. Concentraciones de materia organica (OM) (a) y mercurio total (THg) (b), en funcién de las épocas
y areas de muestreo. Epoca seca (barras grises), Epoca de lluvia (barras negras). Area 1 (A1), Area 2 (A2),
Area 3 (A3) y Area 4 (A4). Las diferencias significativas entre Areas de muestreo se representan con letras
mayusculas. Las diferencias significativas entre épocas de muestreo estan representadas por asteriscos
(p<0.05*, p<0.01** y p<0.001***).
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2.3.5 Influencia del tamafio de grano, MO y variables fisicoquimicas de la
columna de agua sobre la concentracion de mercurio en sedimentos

Para evaluar la influencia del tamafio de grano, la materia organica (MO) y variables fisicoquimicas de
la columna de agua en la acumulacién de mercurio en los sedimentos, primero se analizaron todas las
variables individualmente (GAM univariado) y posteriormente se analizaron en conjunto (Step GAM
multivariado), para determinar la influencia de las diferentes variables en interaccion. Las variables
relacionadas con las caracteristicas de los sedimentos presentaron una mayor correlacion con la
concentracion de mercurio que las variables fisicoquimicas del agua (Tabla 2.1). Las variables que
individualmente presentaron una influencia significativa sobre HgT en sedimentos fueron: MO,
Sedimentos grueso, medios y finos, salinidad, OD y pH. Se destaca que las variables referentes a las
caracteristicas de los sedimentos presentaron desviacion explicada superior al 40%, especialmente MO
(75.2 %) y sedimentos medios (62.6 %), que fueron las variables con mayor influencia individual sobre

el HgT en sedimentos.

Tabla 2.1. Correlaciones univariadas del tamafio de grano, materia organica (MO) y variables fisicoquimicas
del agua con la concentracion de mercurio en sedimentos, usando analisis GAM univariados, donde edf es el
grado del polinomio de la funcién suavizada. En negrilla las variables significativas.

Varigcién R?
edf exrzlol/g?da Ajustado F-valor p-valor

Sedimentos

Sedimentos gruesos 1.00 41 0.397 31.94 0.001

Sedimentos medios 1.00 62.6 0.618 76.92 0.001

Sedimentos finos 2.06 49.2 0.469 16.33 0.001

MO 1.47 75.2 0.744 73.81 0.001
Fisicoquimicos del agua

Salinidad 3.17 24.4 0.19 2.86 0.033

Temperatura 1 4.93 0.0286 2.383 0.129

Oxigeno disuelto 3.30 32.2 0.27 4.492 0.003

pH 2.79 22.8 0.179 2.887 0.031

De las variables relacionadas con el sedimento, los sedimentos gruesos presentaron una correlacién
lineal directa, aunque fueron los que presentaron menor correlacion con el HgT en sedimentos (Tabla
2.1y Figura 2.6a). Los sedimentos medios presentaron una correlacién lineal inversa fuerte con el HgT
en sedimentos (Tabla 2.1 y Figura 2.6b). Por su parte, los sedimentos finos presentaron una correlacion
no lineal de grado dos con el HgT en sedimentos, pudiéndose observar una disminucion en la

acumulacion de HgT cuando el porcentaje de sedimentos finos supero el 15 % (Tabla 2.1 y Figura
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2.6¢). Por ultimo, la MO presentd una fuerte correlacion con el contenido de HgT en sedimentos,
evidenciandose una relacion directamente proporcional entre estas variables (Tabla 2.1 y Figura 2.6d).

Figura 2.6. Modelos GAM individuales para mercurio total (HgT) en sedimentos en funcion de los tamafios de
grano y materia organica (MO). Las marcas de graduacion intermedias en el eje x representan los datos
observados. El eje Y representa el HgT en sedimentos bajo una funcién ajustada. Las lineas punteadas
muestran un rango de dos errores estandar.
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En cuanto a las variables fisicoguimicas de la columna de agua, la salinidad presentd una relacion no
lineal con el HYT en sedimentos, observandose los mayores valores de HgT entre 16 y 19 PSU (Figura
2.7a). La temperatura mostré una relacién lineal inversa con el HgT en sedimentos y fue la Unica
variable que no tuvo correlacion significativa (Tabla 2.1 y Figura 2.7b). Por otra parte, el oxigeno
disuelto present6 una correlacion no lineal con el HgT en sedimento, siendo la variable fisicoquimica
del agua con mayor correlacion, observandose los mayores valores menores de HgT asociados a
concentraciones menores a 5.5 mg I* y mayores a 7.5 mg I (Tabla 2.1 y Figura 2.7c). Por Gltimo, el
pH presentd una correlacion no lineal con el HgT en sedimentos, observandose un aumento en los

valores de HgT cuando el pH fue menor a 7.8 (Tabla 2.1 y Figura 2.7d).
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Figura 2.7. Modelos GAM individuales para HgT en sedimentos superficiales en funcion de las variables
fisicoquimicas de la columna de agua. Las marcas de graduacion intermedias en el eje x representan los datos
observados. El eje Y representa el HgT en sedimentos bajo una funcion ajustada. Las lineas punteadas muestran
un rango de dos errores estandar.
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El andlisis en conjunto de las variables tamafio de grano, MO vy fisicoquimicos de la columna de agua,
que interactuaron influenciando la concentracion de HgT en sedimentos (Step GAM), indico que el
mejor modelo esta conformado por MO, sedimentos gruesos, sedimentos medios, sedimentos finos,
salinidad, temperatura y oxigeno disuelto (Tabla 2.2). Este modelo mostro correlaciones positivas con
la MO y la temperatura, negativa con sedimentos gruesos, sedimentos medios y OD y no lineales con
los sedimentos finos y la salinidad (Tabla 2.2). Este modelo tuvo un ajuste muy alto (R>=0.906;
Desviacion explicada=92.7%), pero solo las variables MO y salinidad fueron significativas, por lo cual
se puede inferir que el ajuste del modelo esta sobreestimado por la inclusion de variables no
significativas (Tabla 2.2). Teniendo esto en cuenta, se construyé un modelo que incluyé solamente las
dos variables significativas, logrando un modelo con mayor parsimonia y un buen ajuste (R?=0.841;
Desviacion explicada=85.9%; Tabla 2.2). En este modelo la MO presentd una correlacion lineal
positiva (Figura 2.8a) y la salinidad una correlacion no lineal, observandose los mayores valores de
HgT en sedimentos con salinidades entre 17 y 22 PSU (Figura 2.8b).
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Tabla 2.2. Modelos multivariadas para explicar la influencia del tamafio de grano, materia organica (MO) y
variables fisicoquimicas del agua con la concentracion de mercurio en sedimentos, usando analisis Step GAM.
En la columna Modelo Step GAM, se representa el modelo general y en la columna Modelo Step GAM Reducido,
se representa el modelo depurado a partir de las variables significativas. Los valores entre paréntesis
representan correlaciones lineales. Los asteriscos sefialan las variables estadisticamente significativas en los
modelos (p<0.05*, p<0.01** y p<0.001***).

Modelo Step Modelo Step
GAM GAM reducido
n 48 48
R? Ajustado 0.906 0.841
Des. Explicada (%) 92.7 85.9
AlC -313.0124 -
Coeficiente o grado del polinomio

MO (0.0103)*** (0.0103)***
Sedimentos gruesos (-0.2859) -
Sedimentos medios (-0.2866) -
Sedimentos finos 1.872 -
Salinidad 3.533** 4.42%**
Temperatura (0.0018) -
Oxigeno disuelto (-0.0071) -
pH - -

Figura 2.8. Modelo GAM multivariado para mercurio total (HgT) en sedimentos en funcion de las variables
significativas a) Materia organica (MO) y b) salinidad. Las marcas de graduacion intermedias en el eje X
representan los datos observados. El eje Y representa el HgT en sedimentos bajo una funcion ajustada. Las lineas
punteadas muestran un rango de dos errores estandar.
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2.4 Discusion

2.4.1 Variaciones espaciotemporales en la columna de agua

Las variables fisicoquimicas como la salinidad, temperatura, oxigeno disuelto y pH mostraron
variaciones asociadas a las épocas climaticas y a las diferentes zonas del estuario, similares a las
comUnmente descritas para un estuario positivo (Day et al. 2012). Los mayores valores en todas las
variables se presentaron en la época seca y en la parte externa del estuario, posiblemente relacionados
con la menor precipitacion en esta época, con la disminucion de la entrada de agua dulce y los gradientes
ambientales desde el estuario interno al externo (Wolanski et al. 2004, 2006; Sun et al. 2009; Barletta
and Lima 2019). El incremento en los valores de salinidad en la época seca no solo esta relacionado
con la disminucion del ingreso de agua dulce, sino también con el aumento de la intrusién marina en
el estuario, lo cual genera las dinamicas espaciotemporales ambientales caracteristicas de un estuario
(Day et al. 2012).

Las mayores temperaturas observadas en época seca, puede explicarse principalmente por la interaccion
directa con la atmosfera, al observarse una mayor incidencia de la radiacion solar en esta época (Otero
2005; Diaz 2007), ademas se ha registrado que la capa superficial del mar presenta su mayor
temperatura desde abril a junio, comparado con la menor temperatura que normalmente se presenta
desde diciembre a marzo, en afios que no son influenciados por el fendmeno ENSO-EI nifio (Méalikov
and Villegas 2005). Espacialmente, la mayor temperatura observada en la zona externa puede
relacionarse con la menor influencia de los rios, que aportan aguas de menor temperatura, al originarse
en la cordillera de los Andes y ser cortos y caudalosos (Cantera and Blanco 2001; Diaz 2007). Por su
parte, el aumento en la concentracion de oxigeno disuelto y pH, puede estar relacionado con el aumento
de la influencia marina en el estuario durante la época seca y en la zona externa, al estar reportado en
estuarios tropicales mayores concentraciones de oxigeno y pH mas altos asociadas a condiciones mas
marinas (Chango and Nacimba 2015; Costa et al. 2018), lo cual también ha sido observado en
Buenaventura (Gamboa-Garcia et al. 2018; Molina et al. 2020; Dugue et al. 2020).

2.4.2 Variaciones en el tamafio de grano, MO y HgT en sedimentos

El andlisis de las diferentes fracciones de profundidad en los sedimentos no presentd diferencias
significativas para el tamafio de grano, MO y la concentracion de HgT. Esto posiblemente puede
explicarse por alteraciones hidrodindmicas, relacionadas con variaciones en el ingreso de agua dulce,
escorrentia y mareas (Cantera and Blanco 2001; Quintana et al. 2020) y con modificaciones antrépicas

como dragados y construccion de infraestructuras portuarias (van Maren et al. 2015; Chakraborty et al.
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2019; Cukrov et al. 2020), que producen resuspension y mezcla de sedimentos y sustancias asociadas
como la MO y el HgT. En el estuario Bahia de Buenaventura se registran estos impactos ambientales
asociados fuertemente con las operaciones de dragado, observandose efectos negativos en la calidad
ambiental marina y la pesca artesanal (Montenegro and Torres 2016; INVEMAR 2017).

El tamafio de grano en los sedimentos superficiales mostré una mayor proporcién de sedimentos
gruesos (>500 um) y medios (100 a 500 pm), y una menor de finos (<100 um). Esto puede relacionarse
con la gran cantidad de agua aportada por los rios al estuario (1254 m3s™) (Cantera and Blanco 2001),
acorde a lo reportado en estudios anteriores para la Bahia de Buenaventura (Lucero et al. 2006;
Gamboa-Garcia et al. 2018). En este estudio, los sedimentos gruesos y medios presentaron valores
inversos espacial y temporalmente, siendo mayor la cantidad de sedimentos gruesos en época de lluvia
y en las areas con mas influencia de los rios y del mar, mientras que los sedimentos medios fueron mas
abundantes en época seca y en areas con influencia intermedia de rios y del mar. El contraste entre estas
dos fracciones del sedimento probablemente se explique por variaciones hidrodinamicas relacionadas
con el caudal de los rios, que aumenta el transporte de particulas gruesas en épocas de lluvia, mientras
que en la época seca se favorece el transporte de particulas de menor tamafio (Li and Li 2018; Quintana
et al. 2020). Espacialmente, el contraste entre las fracciones de sedimentos gruesos y medios se ha
observado en diferentes estuarios, posiblemente explicado por la interaccion hidrodindmica entre los
flujos de agua dulce y corrientes marinas (Garcia-Ordiales et al. 2018; Vane et al. 2020). Por su parte,
la menor presencia de sedimentos finos concuerda con lo reportado para la Bahia de Buenaventura
(Gamboa-Garcia et al. 2018) y otros estuarios (Garcia-Ordiales et al. 2018; Vane et al. 2020), y su
variabilidad espacial puede relacionarse con diferentes caracteristicas hidrodinamicas, que dificultan el
asentamiento de particulas finas (Gamboa-Garcia et al. 2018) y por la resuspension y transporte de

sedimentos inducido por operaciones de dragado (van Maren et al. 2015).

La MO y el HgT en sedimentos superficiales mostraron patrones similares de variacion espacial y
temporal, siendo mayor su concentracién en época de lluvia y en las areas con mayor influencia de los
rios y del mar. Esta correspondencia en la variacion puede explicarse por la formacion de complejos
MO-HgT, que son fundamentales para los procesos de acumulacion y movilidad del mercurio en
sedimentos (Lacerda and Fitzgerald 2001; Han et al. 2006; Azaroff et al. 2019). Por su parte, la mayor
concentracién de MO y HgT en sedimentos en época de lluvia probablemente esté relacionada con el
aumento en la descarga de los rios y la escorrentia, a través de las cuales ingresa materia organica
disuelta y mercurio, como se ha registrado en la Bahia de Buenaventura y otros estuarios (Barletta et
al. 2012; Saniewska et al. 2018; Gamboa-Garcia et al. 2020). Asi mismo, las concentraciones altas en

la zona de influencia de los rios, posiblemente se den porque sus descargas son fuente de metales
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pesados en estuarios (Kehrig et al. 2003; Cogua et al. 2012; Saniewska et al. 2018), lo cual concuerda
con lo encontrado anteriormente en este y otros estuarios (Gamboa-Garcia et al. 2020; Vane et al.
2020). Por otra parte, las altas concentraciones de HgT en sedimentos observadas en el area A4, puede
explicarse por cambios fisicoquimicos que favorecen la deposicion de mercurio en sedimentos,
principalmente relacionadas con variaciones en el pH y la salinidad (Fiorentino et al. 2011; Cogua et
al. 2012; Vane et al. 2020) y por cambios hidrodindmicos que se intensifican en zonas de mayor mezcla,
como la transicién a mar abierto (Chakraborty et al., 2019). Este patrén de distribucion también ha sido
observado en diferentes estuarios (Kehrig et al. 2003; Garcia-Ordiales et al. 2018; Vane et al. 2020).
Ademas, el area A4 puede recibir parte de los sedimentos finos y la materia organica que no se

depositaron en la parte interna por la hidrodindmica y el efecto de la corriente de los rios en esa zona.

2.4.3 Influencia individual del tamafio de grano, MO y variables
fisicoquimicas sobre la concentracion de mercurio en sedimentos

La totalidad de las variables del sedimento y la columna de agua evaluadas tuvieron una influencia
individual significativa sobre la concentracion de HgT en sedimentos, a excepcion de la temperatura.
Esto representa una dindmica compleja de los procesos de distribucion y acumulacion del mercurio en
los sedimentos del estuario Bahia de Buenaventura (Chakraborty et al. 2019; Quintana et al. 2020), que
se relacionan con la complejidad ambiental de los ecosistemas estuarinos (Elliott and Quintino 2007;
Teichert et al. 2017; Liand Li 2018; Pérez-Ruzafa et al. 2019). Esta dindmica compleja de distribucién
y acumulacién del mercurio en sedimentos, puede estar mediada por la interaccion de diferentes
variables ambientales con los procesos quimicos e hidrodinamicos que controlan la deposicion y
resuspensién del mercurio en estuario (Wasserman et al. 2002; Fiorentino et al. 2011; Garcia-Ordiales
et al. 2018; Curtis et al. 2019; He et al. 2019; Chakraborty et al. 2019; Padalkar et al. 2019).

En relacién a las variables del sedimento, individualmente se correlacionaron de manera lineal la
cantidad de sedimentos gruesos (correlacion directa) y medios (correlacion inversa) con el HgT en
sedimentos. El tipo opuesto de correlacion entre los sedimentos gruesos y medios es similar al
observado para su abundancia espacial y temporal. Asi mismo, la correlacion directa entre sedimentos
gruesos y HgT en sedimentos puede explicarse porque la disponibilidad de particulas de mayor tamafio
a las cuales se pueda unir el mercurio facilita su acumulacion en los sedimentos (Padalkar et al. 2019).
Esta correlacion depende de la fraccion del sedimento a la cual se asocie la materia organica (He et al.
2019; Padalkar et al. 2019), la cual mostré los valores mas altos en las mismas épocas y areas de

muestreo que los sedimentos gruesos. Esto también puede explicar la correlacion inversa entre
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sedimentos medios y HgT en sedimentos, al presentar tendencias espaciales y temporales inversas a los
sedimentos gruesos. Por otra parte, los sedimentos finos y la MO se correlacionaron individualmente
de manera no lineal con el HgT en sedimentos, presentando polinomios de valores cercanos a 1, que
describen unas correlaciones con tendencias similares a una correlacion lineal directa. Esta correlacion
positiva puede explicarse por asociacion de MO y sedimentos finos y la fuerte unién del mercurio con
la MO por su afinidad quimica, que facilita los procesos de adsorcién (Zhao et al. 2019; Cukrov et al.
2020; Vane et al. 2020). Estas correlaciones se han observado en el estuario Bahia de Buenaventura
(Gamboa-Garcia et al. 2020) y en otros estuarios (Garcia-Ordiales et al. 2018; Quintana et al. 2020).

La influencia individual de las variables fisicoquimicas del agua sobre la concentracién de HgT en
sedimentos fue no lineal. La salinidad y el pH representaron las variaciones temporales, al asociar las
mayores concentraciones de HgT con condiciones de agua dulce en el estuario, y el OD represento las
variaciones espaciales, asociando las mayores concentraciones de HgT con las areas de mayor
influencia de los rios (bajo oxigeno disuelto) y del mar (alto oxigeno disuelto). Por su parte, las mayores
concentraciones de HgT en sedimentos presentes en condiciones de baja salinidad, probablemente
correspondan al ingreso de mercurio aportado por los rios y la escorrentia (Saniewska et al. 2018; Chen
et al. 2020; Li et al. 2020) y a que a menores salinidades se reduce la competencia del mercurio por
mantenerse unido a la materia organica, permaneciendo fijo en el suelo y aumentando su concentracion
(Wasserman et al. 2002; Fiorentino et al. 2011). En este sentido, los resultados de este estudio
concuerdan con los encontrados para otros estuarios (Kehrig et al. 2003; Cogua et al. 2012; Gamboa-
Garcia et al. 2020). Asi mismo, se ha reportado que la influencia de la salinidad sobre el HgT en
sedimentos puede ser variable, dependiendo de las caracteristicas intrinsecas a cada sistema (Garcia-
Ordiales et al. 2018; Curtis et al. 2019; L. et al. 2020).

Por otra parte, las mayores concentraciones de HgT en sedimentos encontradas a pH entre 7 y 7.8,
posiblemente se expliquen porque estas condiciones favorecen la formacion de complejos metal-sulfuro
(Rickard and Luther 2007), que facilitan la acumulacién de mercurio (Quintana et al. 2020). En este
estudio, este rango de pH se asocia a la influencia de agua dulce en el estuario, lo cual puede
relacionarse con el ingreso de mercurio a través de la descarga de los rios (Saniewska et al. 2018).
Finalmente, los valores altos de HgT en sedimentos asociados a oxigenos disueltos bajos, puede
explicarse por su asociacion a areas de influencia de rios, que son puntos importantes de ingreso de
mercurio a los estuarios (Saniewska et al. 2018). Asi mismo, bajos valores de pH pueden estar asociados
a la descomposicion de MO (Day et al. 2012), la cual estéa relacionada con el HgT en sedimentos
(Lacerda and Fitzgerald 2001; Han et al. 2006; Azaroff et al. 2019). Por otra parte, los valores altos de

HgT en sedimentos relacionados con oxigenos disueltos altos, que en este estudio estan asociados a
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condiciones marinas, posiblemente corresponda a variaciones fisicoquimicas inducidas por el oxigeno,
como variaciones en el potencial redox (Quintana et al. 2020) e hidrodindmicas, como la desaceleracion
de los flujos de agua (Chakraborty et al. 2019), que facilitan la acumulacion de mercurio en sedimentos.

2.4.4 Influencia sinérgica del tamafio de grano, MO y variables
fisicoquimicas sobre la concentracion de mercurio en sedimentos

La influencia individual de multiples variables en la dinAmica de distribucion y acumulacion del
mercurio en sedimentos, hacen necesaria la evaluacion conjunta de variables, que permita identificar
efectos sinérgicos y reducir las interacciones, para lograr un mejor entendimiento de los procesos de
distribucion y acumulacion del mercurio. Sin embargo, en este estudio, solo dos variables, la salinidad
y la MO, fueron significativas, simplificando el modelo, como es recomendado en estudios de mercurio
y otros contaminantes (Foster et al. 2019; Kim et al. 2020; Thomas et al. 2020). En dicho modelo, la
MO puede constituir el medio de transporte y de acumulacién del HgT, mientras que, los cambios en
la salinidad pueden representar el gradiente espacial y temporal de la dindmica hidroclimatica y
ambiental, y sus efectos sobre los procesos de distribucion y acumulacion de HgT en los sedimentos
estuarinos. Por su parte, la inclusion de la MO en el modelos puede relacionarse con las caracteristicas
quimicas de la MO, que facilita la adsorcion del mercurio y la formacion de complejos MO-Hg, que
son factores de reconocida importancia para la movilidad y acumulacién de mercurio en estuarios
(Lacerda and Fitzgerald 2001; Han et al. 2006; Azaroff et al. 2019; Padalkar et al. 2019; Zhao et al.
2019; Cukrov et al. 2020; Vane et al. 2020). Por otra parte, la salinidad es el mejor descriptor de la
dinamica espacial y temporal de los estuarios (Day et al. 2012; Whitfield et al. 2012; Barletta and Lima
2019), y los cambios en la salinidad reflejan las variaciones en el ingreso de agua dulce, que es una
fuente importante de mercurio en estuarios (Saniewska et al. 2018; Chen et al. 2020; Li et al. 2020),

como ha sido sugerido para la Bahia de Buenaventura (Gamboa-Garcia et al. 2020).

2.5 Conclusiones

En este estudio, las variables ambientales mostraron variaciones espaciales y temporales similares a las
comunmente descritas para un estuario positivo y en el sedimento no se encontraron diferencias
significativas entre fracciones de profundidad para el tamafio de grano, MO y la concentracion de HgT.
En cuanto al sedimento superficial, se observé que la MO y el HgT mostraron patrones similares de
variacion, siendo mayores en época de lluvia y en la parte interna del estuario. Por otra parte, la
influencia individual de multiples variables representa una dindmica compleja de los procesos de

distribucién y acumulacion del mercurio en los sedimentos del estuario Bahia de Buenaventura.
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Finalmente, el modelo que mejor explica la acumulacion de HgT en sedimentos se basé en la MO y la
salinidad. La MO presentd una relacion directamente proporcional con el HgT en sedimentos y
representa el medio de transporte y acumulacion del HgT. La salinidad presentd una relacion no lineal
con el HgT, en la cual las mayores concentraciones de HgT se observaron en salinidades entre 17 y 22
PSU. Los cambios en la salinidad representan la influencia de las variaciones hidroclimaticas y los
gradientes ambientales del estuario.
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Capitulo 3: Influencia de las condiciones
ambientales en la acumulacion de mercurio en
peces de la bahia de Buenaventura

3.1 Introduccién

Los estuarios son sistemas con una alta complejidad ambiental, al ser el ecotono entre los
ecosistemas dulce acuicolas y marinos, siendo de gran valor ecoldgico, pero también impactados por
multiples problematicas (Cooper et al. 1994; Day et al. 2012; Barletta and Lima 2019). Por esta
razon, son ecosistemas clave para el estudio de la contaminacién por mercurio, al recibirlo
directamente a través de los rios y tener condiciones ambientales que permiten su especiacion y
acumulacion (Rodriguez Martin-Doimeadios et al. 2004). EI mercurio (Hg) se encuentra
naturalmente en los ecosistemas en forma inorgéanica y organica (Morel et al. 1998; Olivero and
Johnson 2002). Su origen puede ser natural, liberado por erupciones volcénicas y erosion del suelo,
0 antrépico, liberado por la quema de combustibles fésiles, la mineria de oro, entre otros (Weinberg
2010). Pese a la notable reduccién en las emisiones de mercurio de origen antropico registrado en
las Gltimas décadas y que se espera que estas emisiones sigan disminuyendo (Pacyna et al. 2006), en
la actualidad se estima que de 2200 a 4000 toneladas de mercurio se siguen vertiendo a la atmosfera
cada afio en todo el mundo (UNEP 2019). Asi mismo, la eficiencia del transporte de mercurio
asociado a materiales en suspensién, le permite redistribuirse ampliamente y llegar a diferentes
ecosistemas, por lo cual es un contaminante de especial interés (Mason and Fitzgerald 1993;
Tsutsumi et al. 2019; UNEP 2019).

Las formas quimicas en las que el mercurio total (HgT) se encuentra en los ecosistemas produce
variaciones en sus efectos, siendo el metilmercurio (MeHg) de especial interés por su lipofilicidad y
toxicidad (Harris et al. 2003; Tavares et al. 2011), el cual se puede generar en el ambiente desde su
forma inorganica (Hg*") en ecosistemas acuéticos (Engstrom 2007; Walker 2008). Algunos de los

efectos del mercurio inorganico en los organismos son: irritacién del tracto intestinal y dafio
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hepatico, y del mercurio organico son: paralisis progresiva y efectos neurotdxicos, afectando los
fetos de manera preferente (Adams et al. 2010; Al-Saleh et al. 2011). Por sus efectos, el mercurio
puede llegar a afectar la salud del hombre y el equilibrio ecol6gico de los ecosistemas (Pereira et al.
2010). El mercurio después de entrar a los ecosistemas puede dar lugar a procesos de bioacumulacion
y biomagnificacion desde la base de las redes tréficas, presentdndose un flujo activo en los
ecosistemas (AMAP/UNEP 2015; Jaingam 2018; Tsutsumi et al. 2019). Asi mismo, la
biodisponibilidad, especiacion y movilidad del mercurio en los sedimentos es influenciada por la
materia organica (MO), por la formacion de complejos Hg-MO (Lacerda and Fitzgerald 2001; Han
et al. 2006). En los estuarios el flujo de mercurio y otros metales en la interface agua-sedimento es
influenciado por organismos benténicos, a través de su alimentacién y bioturbacion (Meyer 1996;
Benoit et al. 1998; Mason and Lawrence 1999; Muresan et al. 2007; Cardoso et al. 2008).

Otros factores que influyen en la dindmica del mercurio en los estuarios son las variables
ambientales, las caracteristicas de los sedimentos y los cambios hidroclimaticos e hidrodinamicos
(Kim et al. 2004; Acquavita et al. 2012; Taylor et al. 2012; Costa et al. 2012; Bratkic¢ et al. 2013;
Fox et al. 2014). En estuarios tropicales la precipitacion es determinante en el flujo del mercurio, al
modificar el caudal de los rios y la escorrentia, que son importantes fuentes de entrada de este metal
(Barletta et al. 2012). Por otra parte, las comunidades de peces, segun su composicion y abundancia,
influyen en el flujo de mercurio, por la capacidad diferencial de cada especie en la bioacumulacion
y la variedad de relaciones tréficas que afectan la biomagnificacion (Power et al. 2002; Adams et al.
2010; Rizzo et al. 2011; Adams and Paperno 2012; Bisi et al. 2012).

En los Gltimos afios se ha registrado el flujo de mercurio en diferentes ecosistemas costeros (Costa
et al. 2012; Barletta and Lima 2019), registrandose concentraciones de mercurio total que podrian
ser peligrosas en diferentes especies de peces en Brasil (Kehrig et al. 2002; Barletta et al. 2012; Di
Beneditto et al. 2012) y Surinam (Mol et al. 2001). En Colombia se compar6 las concentraciones de
mercurio total en peces de estuarios contaminados y poco contaminados, encontrando mayores
concentraciones en los peces de la Bahia de Cartagena, lugar mas expuesto a la contaminacién por
la presencia de una planta de Cloro-alkali (Chlor-alkali plant) hasta el afio 1977 (Alonso et al. 2000).
Asi mismo, se han hecho comparaciones en el flujo de mercurio y metilmercurio en redes tréficas
planctivoras y detritivoras, encontrando que los procesos de biomagnificacion varian segin la fuente
energética primaria de los individuos (Cogua 2011). En cuanto a otros organismos marino costeros,
se han reportado concentraciones de mercurio total altas en mdsculo y plumas de Pelecanus
occidentalis (Burgos et al. 2014) y malformaciones en cangrejos (Campos et al. 2015) asociadas a

la contaminacién con mercurio en la Bahia de Cispata.
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En el estuario Bahia de Buenaventura las concentraciones de mercurio total podrian estar
aumentando y llegar a generar efectos negativos para el ecosistema (Ospina y Pefia 2003; Gamboa-
Garcia 2017; Panesso 2017; Gamboa-Garcia et al. 2020), junto a otros impactos registrados para este
estuario como variaciones en la calidad del agua (Duque et al. 2020), contaminacién por materia
organica (Martinez et al. 2019) y microplasticos (Vasquez 2020; Vidal 2020). Asi mismo, las
concentraciones de mercurio total (HgT) en sedimento en la Bahia de Buenaventura en estudios
anteriores (0,2 y 0,6 pg g*) (Velasquez and Cortés 1997), son similares a las registradas para
estuarios con flujo de HgT, como en la Bahia de Cartagena (0,18 ug g™) (Cogua et al. 2012).
Procesos activos de bioacumulacion de mercurio han sido reportados para la Bahia de Buenaventura,
detectandose concentraciones de HgT superiores a 0.5 pg g™ en plumas de Pelecanus occidentalis
(Gamboa-Garcia et al. 2018b) y anormalidades nucleares de eritrocitos en las especies de peces
Mugil cephalus, Cathorops multiradiatus y Stellifer fuerthii, asociados a las concentraciones de HgT
en sangre (Duque and Cogua 2016). Ademas, se ha registrado la acumulacion de HgT en varias
especies de macroinvertebrados, pudiendo presentar riesgos para el consumo humano (Gamboa-
Garcia et al. 2020). Por esto, teniendo en cuenta que en el Pacifico colombiano hay relativamente un
alto consumo per capita de pescado (Villanueva and Flores-Nava 2019), puede representar riesgo
para poblaciones que tiene como principal fuente de proteina el pescado (US EPA 2000, 2004;
Marrugo et al. 2007a, b). Este riesgo ya se ha documentado para diferentes poblaciones en Colombia

(Gracia H. et al. 2010) y especificamente para el Pacifico colombiano (Ardila 2000).

En este contexto, es importante identificar los factores que influyen en los procesos de acumulacion
de mercurio en peces en ecosistemas complejos y dindmicos como los estuarios. Por lo tanto, el
objetivo de esta investigacion fue determinar la dindmica espacial y temporal de acumulacion de
HgT en peces del ecosistema estuarino Bahia de Buenaventura y su relacion con variaciones en las
condiciones ambientales, evaluando la hipotesis de que la dinamica del mercurio en los peces
estuarinos varia segun la especie y esta influenciada por diferentes factores conductores del proceso
de acumulacion de HgT, como la biodisponibilidad, las concentraciones de HgT en el ambiente, las

caracteristicas fisioldgicas y bioldgicas, entre otras.

3.2 Metodologia

3.2.1 Area de estudio

El estuario de la Bahia de Buenaventura es un sistema localizado en la costa pacifica colombiana
(3°48°09.99°°-3°52°38.57"° N; 77°06°30.75°°-77°09°25.96°> W), Pacifico Oriental Tropical (Figura
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3.1). Este estuario se encuentra ubicado en la Zona de Convergencia Intertropical y en proximidades
de la cordillera de los Andes, siendo una de las regiones mas humedas del mundo (Cantera and
Blanco 2001). La Bahia de Buenaventura tiene una temperatura promedio de 25.9 °C, una humedad
relativa que oscila entre 80-95 %, con 228 a 298 dias de lluvia en el afio y una precipitacion anual
de 6508 mm (Lobo-Guerrero 1993). De enero a junio la precipitacién mensual promedio es de 200
a 500 mm, época seca y de julio a diciembre de 500 a >700 mm, época de lluvia, con las mayores
precipitaciones para el afio en que se llevo a cabo el presente estudio (2015) en noviembre (755 mm)
y la menor en junio (272 mm) (Fuente: Instituto de Hidrologia, Meteorologia y Estudios
Ambientales). La profundidad promedio de la bahia es de 5 m y tiene dos rios tributarios principales,
Anchicaya y Dagua (427 m? s™), que le dan caracteristicas de estuario positivo (Gamboa-Garcia et
al. 2018). Este estuario se puede considerar como un sistema bien mezclado al presentar diferencias
entre la salinidad de fondo y superficie menores a 2 PSU (Otero 2005). Para esta investigacion, la
Bahia de Buenaventura fue dividida en cuatro areas segun el gradiente de salinidad, la geomorfologia
y las caracteristicas ambientales (Figura 3.1). En la parte interna de la bahia se ubicaron dos areas,
al sur el Area 1 (A1), siendo influenciada directamente por los rios y en el norte el Area 2 (A2), con
menos influencia de los rios. En la parte del estuario con mayor influencia marina, parte externa, se
ubicaron las otras dos areas, al sur el Area 3 (A3), con influencia de los rios y al norte el Area 4 (A4),
con menos influencia de los rios. Es importante destacar que este ecosistema esta fuertemente
intervenido, presentando una poblacion estimada para 2019 de 432501 habitantes (DANE 2005) y

albergar el puerto mas importante de Colombia (Diaz 2007).

Figura 3.1. Estuario de la Bahia de Buenaventura indicando la ubicacion de las cuatro areas de muestreo

(Al, A2, A3y A4). La zona con lineas grises diagonales representa el area urbana.
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3.2.2 Métodos de muestreo

En este estudio se colectaron muestras de peces, sedimentos y se midieron in situ variables
fisicoquimicas en cuatro areas del estuario (A1, A2, A3 y A4) (Figura 3.1), en cuatro muestreos en
el transcurso de un afo. Las muestras se tomaron a una profundidad de 2.1 £ 0.6 m (promedio +
D.E.). Las campafias de muestreo se llevaron a cabo en los meses de abril, junio, septiembre y
noviembre de 2015. Las muestras de abril y junio se analizaron de manera conjunta, representando
la época seca y las muestras de septiembre y noviembre representando la época de lluvias. En cada
campafia de muestreo se tomaron tres muestras de todas las variables en cada una de las cuatro areas

de muestreo.

Las muestras de peces se colectaron usando redes de arrastre artesanales, con tiempos de arrastre de
10 minutos (tres réplicas), a una velocidad entre 3.1 y 4.0 km h™, con éareas de arrastre entre 790 y
1011 m™. Antes de cada arrastre, se midieron en el agua las variables ambientales salinidad,
temperatura (°C), oxigeno disuelto (DO (mg 1)) y pH, a una profundidad de 50 cm (Sonda Thermo
Scientific Orion Five Stars). Adicionalmente, antes de cada arrastre, se recolectaron muestras de
sedimento usando un corazonador de 50.8 mm de diametro, tomando los primeros 5 cm de
sedimento, para medir el contenido de materia organica (MO) y determinar la concentracion de

mercurio total (HgT) en sedimento.

3.2.3 Trabajo de laboratorio

A las muestras de sedimento obtenidas se les determiné el contenido de MO, usando la técnica de
calcimetria a una temperatura de 450 °C por 4 h (Danovaro 2010). La identificacion de los peces se
hizo siguiendo a Fischer et al. (1995a, b), Nelson (2006), Marceniuk et al. (2009, 2017), Robertson
and Allen (2015) y Froese and Pauly (2017). A todos los peces se les midié la longitud total (LT),
Longitud Estandar (LE) y peso total (g). También se tomaron muestras de masculo, removiendo una
porcién de la piel del lado izquierdo, usando cuchillos estériles de porcelana, cortando una porcién
de 3 cm de ancho por el alto del pez, desde el origen de la aleta dorsal en direccion anteroposterior
(Cogua 2011). La liofilizacion de todas las muestras se hizo a una temperatura de -80 °C y con una

presién de vacio de 0,120 milibares, por 36 h.

La determinacion de la concentracion de HgT (peso seco) en sedimento y masculo de peces se hizo
usando un Analizador Directo de Mercurio (DMA-80 marca MILESTONE), con un limite de
deteccion de 0.0001 pg g, siguiendo el Método 7473 propuesto por la EPA (US EPA 1998), previa

liofilizacién, pulverizacion y homogenizacion de las muestras. Para todas las cuantificaciones de



64

HgT se garantiz6 una curva de calibracion con R?>0.99, utilizando estandares certificados DORM2.
Los controles de calidad y los estandares para la curva de calibracion se midieron al menos dos
veces, cuidando que la variabilidad entre los valores para una misma muestra fuera menor al 10% y

que los porcentajes de recuperacion sean minimo del 95%.

3.2.4 Anadlisis estadisticos

Para evaluar diferencias espaciales y temporales en las variables fisicoquimicas del agua, MO vy el
HgT en sedimentos se usaron analisis de varianza multivariados basados en permutaciones
(PERMANOVA), partiendo de matrices de similaridad, basadas en distancias Euclidianas, datos sin
transformar y 10000 permutaciones (Clarke 1993; Clarke and Warwick 2014; Anderson 2017). Para
evaluar las variaciones en el contenido de HgT en musculo de los peces, se escogieron siete especies
representativas para el estuario Bahia de Buenaventura (Molina et al. 2020), especialmente con alta
frecuencia de ocurrencia. Asi mismo, se usaron analisis PERMANOVA, usando la LT como
covariable (Andersen and Depledge 1997; Coelho et al. 2013), a partir de datos transformados
(Log(x+1)), matrices de similaridad basadas en distancias Euclidianas y 10000 permutaciones.
Ademas, para la construccion de las pruebas pos hoc se usé pair-wise tests (Anderson 2005;
Anderson et al. 2008; Clarke and Warwick 2014; Clarke and Gorley 2015).

Para evaluar la influencia de variables fisicoquimicas de la columna de agua, la MO y la
concentracién de HgT en sedimentos sobre la acumulacién de HgT en musculo de los peces, se
construyeron modelos GAM (Modelos Aditivos Generalizados) a partir de funciones Bayesianas.
En muchos casos los modelos estadisticos tradicionales no son adecuados para representar sistemas
complejos con relaciones no lineales de variables (Rudy et al. 2016). Los GAM, al permitir evaluar
relaciones no lineales complejas (Elith et al. 2008) ha sido utilizado en investigaciones de diferentes
campos de la ciencia (Tang et al. 2017; de Souza et al. 2018; Amorés et al. 2018). Para la
construccion de estos modelos se usaron las concentraciones de HgT en musculo divididas por la
longitud total, para reducir el efecto del tamafios de los peces en las comparaciones. Se evaluaron
modelos con diferentes combinaciones de variables, usando el AIC (Criterio de Informacion Akaike)
para la comparacién y determinacion del modelo adecuado, teniendo en cuenta un AAIC<2 (Martins
et al. 2015; Krause et al. 2019).
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3.3 Resultados

3.3.1 Variaciones ambientales de la columna de agua

Se observaron patrones temporales y espaciales en las variables fisicoquimicas del agua. Para la
salinidad, se observaron diferencias significativas (p(PERM)<0.01) entre épocas climaticas, siendo
mayor en la época seca (promedio + DE; 25.9 + 2.9 PSU) y menor en la época de lluvia (19.1 + 3.9
PSU). Espacialmente, la salinidad presentd diferencias significativas (p(PERM)<0.01), siendo
menor en el estuario interno en Al (20.7 £ 5.8 PSU) y mayor en el estuario externo en A3 y A4 (23.6
+ 4.8y 23.6 +4.7 PSU, respectivamente). Por otra parte, en la interaccion entre épocas y areas no se
observaron diferencias significativas (p(PERM)>0.05), presentandose las salinidades mas bajas en
el area cercana a la desembocadura de los rios (A1) en la época de lluvia (16.4 + 2.2 PSU) y las mas
altas en época seca, en areas con mayor influencia marina (A3 y A4), con salinidades superiores a
26 PSU (Tabla 3.1). La mayor variabilidad en la salinidad se registr6 en la época de lluvia en A3
(Coeficiente de variacion 28.3%). Por su parte, la temperatura mostr variaciones significativas entre
épocas (p(PERM)<0.01), siendo mas alta en la época seca (29.6 £ 1.1 °C) y mas baja en la época de
lluvia (28.7 £ 0.6 °C). Espacialmente no se presentaron diferencias significativas entre areas de
muestreo (p(PERM)>0.05). Ademas, en la interaccidn entre épocas y areas de muestreo no se
observaron diferencias significativas (p(PERM)>0.05), pero se registraron las temperaturas mas
altas en la época seca en A4 (29.9 + 1.4 °C) y las mas bajas en la época de lluvia en A1 (28.3 £ 0.2
°C) (Tabla 3.1). Con relacién al oxigeno disuelto (OD), no se observaron diferencias significativas
entre épocas de muestreo (p(PERM)>0.05), pero si entre areas (p(PERM)<0.01), con altas
concentraciones en el area de mayor influencia marina (A4: 6.6 + 0.9 mg 1Y) y bajas concentraciones
en la parte interna del estuario (A2: 5.4 + 0.4 mg I'Y) (Tabla 3.1). En la interaccion entre épocas y
areas de muestreo el OD no mostré diferencias significativas (p(PERM)>0.05), sin embargo se
observaron las mayores concentraciones en la parte externa del estuario (A4) en época de lluvia (6.7
+ 1.3 mg I'Y) y menores en la parte interna del estuario en época de lluvia (A1: 5.4 + 1.0 mg ™) y en
época seca (A2: 5.4 + 0.2 mg I™Y). Finalmente, los valores de pH mostraron diferencias significativas
entre épocas de muestreo (p(PERM)<0.01), observandose los mayores valores en época seca (7.9 +
0.3) y los menores en época de lluvia (7.8 £ 0.2). Espacialmente, se encontraron diferencias
significativas (p(PERM)<0.01), observandose el pH mas alto en A4 (8.0 £ 0.1) y el més bajo en Al
(7.7 £ 0.1). Asi mismo, se presentaron diferencias significativas en la interaccion entre épocas y

areas de muestreo (p(PERM)<0.01), registrandose el mayor pH en época seca en A3 (8.2 +0.3) y
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los méas bajos en época seca y en época de lluvia en la parte interna del estuario principalmente, con
valores menores a 7.8 (Tabla 3.1).

Tabla 3.1. Variables fisicogquimicas del agua y MO y HgT en sedimentos, en funcion de las épocas y areas de
muestreo (promedio = DE). Area 1 (A1), Area 2 (A2), Area 3 (A3) y Area 4 (A4). Las diferencias significativas
se representan con letras mintsculas, pruebas pos hoc Permanova pair-wise test (0(PERM)<0.05).

ey lemperatura DO L pH MO%  ediméntos
(H9/9)

Al 25.0+48 29.4+0.6 5.6+0.4 7.8#0.2¢c  4.6+1.7  0.055+0.020

Seca A2 252426 29.4+0.7 5.4+0.2 7.8#0.1c  8.1+34  0.082+0.046

A3 26.0+0.9 29.6+1.5 6.3+0.2 8.2+0.3a  2.6+1.3  0.021+0.009

A4 275+18 29.9+1.4 6.6+0.4 8.1+0.1ab  5.8+1.6  0.047+0.015

Al 164422 28.3+0.2 5.4+1.0 7.7¢01c  9.4+21  0.103+0.031

A2 19.3+2.0 28.9+0.2 5.5+0.6 7.8#0.1¢c  7.3+1.7  0.110+0.022

Lluvia A3 21.2+6.0 28.5+0.8 5.9+0.8 7.740.4c  3.6+2.0  0.044+0.034

A4 19.7431 29.2+0.5 6.7+1.3 7.9+0.0bc  8.7+4.4  0.098+0.044
. Seca 25.9+29a 29.6+l.1a  6.0+0.6 7.9+03a  5.3%29b 0.051+0.033 b
Epoca Lluvia 19.1#3.9b  28.7#0.6b  5.9+1.0 7.840.2b  7.2435a 0.089+0.041a
Al  20.7458b  28.9+0.7 55+40.7bc 7.7+0.1c  7.0#3.1a 0.079+0.035a
) A2  222+38ab 29.1+0.5 5.4+04c  7.8%0.1bc 7.7#2.6a 0.096+0.038a
Area A3  236+48a  29.0+1.3 6.1+0.6ab 7.9+0.4ab  3.1#1.7b 0.032+0.027 b
A4 236+47a  29.5+1.0 6.640.9a 8.0+0.1a  7.3+35a 0.073+0.041a

3.3.2 Variaciones en la MO y HgT en sedimentos superficiales

Los sedimentos superficiales presentaron diferencias significativas en la MO entre épocas de
muestreo (p(PERM)<0.05), siendo mayor en época de lluvia (promedio + SD; 7.2 + 3.5 %) y menor
en época seca (5.3 + 2.9 %). Asi mismo, se observaron diferencias significativas entre areas de
muestreo (p(PERM)<0.01), con los mayores valoresen AL, A2y A4 (7.0+3.1,7.7+26y7.3+3.5
%, respectivamente) y los menores en A3 (3.1 £ 1.7 %) (Tabla 3.1). La MO no present6 diferencias
significativas en la interaccion de épocas y areas de muestreo (p(PERM)>0.05). Por su parte, el HgT
en sedimento presentd diferencias significativas entre épocas (p(PERM)<0.01), siendo mayor en
época de lluvia (0.089 + 0.041 pg g™) y menor en época seca (0.051 + 0.033 pg g™). Por otra parte,
espacialmente se encontraron diferencias significativas (p(PERM)<0.01), con los valores mas altos
en Al, A2 y A4 (0.079 + 0.035, 0.096 + 0.038 y 0.073 + 0.041 ug g, respectivamente) y los mas
bajos en A3 (0.032 + 0.027 pg g?) (Tabla 3.1). El HgT en sedimento no presentd diferencias

significativas en la interaccion entre épocas y areas de muestreo (p(PERM)>0.05).
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3.3.3 Variaciones en la concentracion de mercurio en peces

Se analiz6 el contenido de mercurio total (peso seco) en musculo de 2127 peces, distribuidos en 67
especies, pertenecientes a 50 géneros y 28 familias en el estuario de la Bahia de Buenaventura. Todas
las especies estudiadas presentaron concentracion de HgT en sus tejidos. Las especies con la mayor
concentracion de HgT pertenecieron a la familia Scianidae, destacdndose Larimus argenteus
(promedio + DE; 1.431 + 0.978 pg g™), al presentar concentraciones 2.5 veces mayores que la
segunda especie con mayor contenido de HgT, Stellifer mancorensis (0.574 + 0.212 pg g*) (Tabla
3.2). La especie con menor contenido de HgT fue Cetengraulis mysticetus (0.068 + 0.020 pg g*), de
la familia Engraulidae (Tabla 3.2). Algunas especies con un sélo individuo presentaron
concentraciones menores, pero el bajo nimero de muestras no permite su comparacion. Asi mismo,
el individuo que presentd mayor contenido de HgT fue un ejemplar de L. argenteus (2.8676 pg g*),
con longitud total (LT) de 35.5 cm y peso de 475 g, capturado en época seca en Al, y el individuo
con menor contenido de HgT pertenecid a la especie Sphoeroides trichocephalus (0.0103 pg g?),

con LT de 6.4 cmy peso de 7 g, capturado en época de lluvia en A2.

Asi mismo, se determiné que el 11.7% de los peces evaluados presentaron concentraciones de HgT
mayores a 0.5 ug g™, el 34.1% entre 0.2 y 0.5 pg g y el 54.2% presentaron concentraciones menores
a 0.2 ug g. La maxima concentracion de HgT sugerida para la poblacion general y consumidores
esporadicos es de 0.5 pg g* y para la poblacion vulnerable, mujeres embarazadas, nifios y
consumidores frecuentes es de 0.2 pg g* (WHO 1990). Como algunas especies fueron raramente
capturadas, para evaluar las variaciones en la acumulacién de HgT entre &reas y épocas de muestreo,
se seleccionaron las especies: Urotrygon rogersi, Cathorops multiradiatus, Achirus mazatlanus,
Achirus klunzingeri, Sphoeroides trichocephalus, Daector dowi y Citharichthys gilberti, al ser
reportadas como especies representativas para el estuario Bahia de Buenaventura (Molina et al.
2020) y especialmente por tener alta frecuencia de ocurrencia, lo cual permite la comparacion de

areas y épocas de muestreo.
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Tabla 3.2. Concentracion de HgT (peso seco) en musculo, peso y longitud total de 67 especies de peces
(promedio + DE). Las especies estan organizadas de mayor a menor segun el contenido de HgT. Las especies
escogidas para analisis individuales se presentan en negrilla.

Especie Promedic_)ngT Peso promedio LT promedio Familia
(Mg g™) () (cm)

Larimus argenteus 9 1.431+0.978 346.8+126.5 31.3+3.6 Scianidae
Stellifer mancorensis 3 0.574+0.212 41.3+2.1 14.1+0.5 Scianidae
Ophioscion typicus 78 0.573+0.268 41.3+£12.7 16.4x1.5 Scianidae
Stellifer melanocheir 43 0.529+0.206 32.5+£8.7 14.2+1.4 Scianidae
Stellifer chrysoleuca 48 0.522+0.222 45.3+9.7 16.4+1.8 Scianidae
Opisthopterus equatorialis 11 0.517+0.142 13.5+1.4 14.5+0.5 Pristigasteridae
Rhencus macracanthus 1 0.513 418 311 Haemulidae
Achirus scutum 22 0.510+0.326 33.61£9.7 11.9+1.4 Achiridae
Urotrygon rogersi 129 0.488+0.323 137.3+69.9 26.0+5.0 Urolophidae
Sphoeroides annulatus 66 0.408+0.310 117.0+147.9 15.7+5.8 Tetraodontidae
Sphoeroides rosenblatti 8 0.383+0.244 100.5+93.4 15.9+3.8 Tetraodontidae
Stellifer fuerthii 13 0.365+0.208 35.1+8.9 14.1+1.3 Scianidae
Chloroscombrus orqueta 43 0.335+0.233 14.5+9.2 12.6+2.5 Carangidae
Centropomus armatus 13 0.324+0.126 69.3£29.4 19.1+2.9 Centropomidae
Cathorops multiradiatus 103 0.312+0.149 53.2453.4 18.1+3.5 Ariidae
Centropomus robalito 3 0.309+0.011 60.0£16.1 18.6+1.7 Centropomidae
Achirus mazatlanus 69 0.306+0.198 38.7+21.1 12.5+2.1 Achiridae
Diodon holocanthus 2 0.302+0.216 124.0+89.1 13.1+2.7 Diodontidae
Ariopsis simonsi 34 0.296+0.136 40.8+22.6 16.9+3.1 Avriidae
Haemulopsis nitidus 63 0.291+0.158 37.5£16.3 14.1+2.2 Haemulidae
Rypticus bicolor 11 0.288+0.061 37.1+£17.0 13.7£1.8 Serranidae
Odontognathus panamensis 12 0.282+0.168 13.3+2.2 13.8+0.8 Pristigasteridae
Haemulopsis leuciscus 1 0.277 193 25.2 Haemulidae
Diapterus aureolus 10 0.267+0.174 16.4+4.9 10.6+1.2 Gerreidae
Notarius troschelii 27 0.267+0.096 42.9+21.5 17.6+2.8 Ariidae
Hypanus longus 1 0.234 515 95 Dasyatidae
Narcine leoparda 32 0.229+0.090 83.1+42.4 18.9+3.6 Narcinidae
Anchoa nasus 10 0.227+0.076 5.2+2.3 10.2+£1.7 Engraulidae
Lutjanus argentiventris 1 0.220 153 21.8 Lutjanidae
Lutjanus guttatus 12 0.214+0.107 50.0+£36.5 15.6£3.3 Lutjanidae
Synodus scituliceps 31 0.210+0.101 60.4+52.5 22.0+4.9 Synodontidae
Lile stolifera 114 0.206+0.093 9.7+2.3 10.6+0.8 Clupeidae
Achirus klunzingeri 126 0.205+0.212 77.3183.5 15.2+3.8 Achiridae
Batrachoides pacifici 18 0.204+0.115 47.2459.9 13.645.1 Batrachoididae
Eucinostomus argenteus 12 0.194+0.094 29.2+15.8 12.7+2.5 Gerreidae
Ophidion fulvum 1 0.193 19 16 Ophidiidae
Sphoeroides trichocephalus 224 0.172+0.091 8.1+3.5 7.1+0.9 Tetraodontidae
Menticirrhus panamensis 20 0.169+0.076 80.8+80.3 17.6+6.2 Scianidae
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Diplectrum pacificum
Selene orstedii
Cynoscion phoxocephalus
Genyatremus dovii
Daector dowi
Cynoscion stolzmanni
Syacium ovale
Eucinostomus currani
Diapterus peruvianus
Rhonciscus branickii
Menticirrhus nasus

Pseudupeneus grandisquamis

Citharichthys gilberti
Chaetodon humeralis
Anchovia macrolepidota
Selene peruviana
Polydactylus approximans
Parapsettus panamensis
Chaetodipterus zonatus
Selene brevoortii
Paralonchurus peruanus
Symphurus chabanaudi
Prionotus horrens
Paralonchurus dumerilii
Eugerres periche
Cetengraulis mysticetus
Arothron hispidus
Gymnura marmorata
Bagre pinnimaculatus

N NN

[Sa T

15

27

71
199

17
29
36
14
48
17
100

T S =

0.166+0.077
0.155+0.136
0.140+0.003
0.140+0.018
0.138+0.091
0.137
0.135+0.038
0.135+0.097
0.133+0.065
0.128+0.090
0.127
0.124+0.111
0.118+0.069
0.116+0.008
0.116+0.057
0.112+0.047
0.103+0.058
0.101+0.028
0.100+0.032
0.085+0.038
0.082+0.052
0.081+0.090
0.078+0.019
0.073
0.072+0.011
0.068+0.020
0.037
0.022
0.016

38.0+26.0
15.5+4.9
23.0+5.7
32.0+22.6
35.3+20.1
49
23.2+14.7
18.5+6.6
27.7£11.5
14.6+10.9
79
25.5+18.9
18.6+12.7
22.0+14.1
16.1+8.5
7.2+4.5
33.8+25.4
10.1+5.2
14.9+9.3
8.9+3.8
117.4+104.6
15.8+7.5
6.4+3.3
167
17.3+3.8
23.5+6.2
882
87
3

14.2+3.5
11.0+0.3
13.8+0.4
11.5+3.3
14.7+2.8
17.5
13.1+3.6
10.5£1.0
12.7+1.9
0.8+2.4
20.5
12.2+2.6
12.2+2.5
8.8+1.3
12.9+1.8
9.4+1.2
15.243.2
7.2+0.9
7.8+1.2
9.2+1.3
21.7%55
13.3+2.0
7.8+1.4
27.7
11.9+0.9
15.5+0.8
31
15
10.1

Serranidae
Carangidae
Scianidae
Haemulidae
Batrachoididae
Scianidae
Paralichthyidae
Gerreidae
Gerreidae
Haemulidae
Scianidae
Mullidae
Paralichthyidae
Chaetodontidae
Engraulidae
Carangidae
Polynemidae
Ephippidae
Ephippidae
Carangidae
Scianidae
Cynoglosidae
Triglidae
Scianidae
Gerreidae
Engraulidae
Tetraodontidae
Gymnuridae
Avriidae

Para evaluar las variaciones en la acumulacion de HgT en musculo de las especies de peces

seleccionadas, se usé como covariable la longitud total (LT). Para las especies U. rogersi, C.

multiradiatus, A. klunzingeri, S. trichocephalus, D. dowi y C. gilberti se determiné que la LT, usada

como covariable, tiene un efecto significativo en la concentracion de HgT en muasculo

(p(PERM)<0.01). Por otra parte, para la especie A. mazatlanus la LT no fue significativa como

covariable (p(PERM)>0.05).

Para la especie Urotrygon rogersi, la de mayor biomasa en este estudio, se determinaron diferencias

significativas en la concentracion de mercurio entre épocas de muestreo (p(PERM)<0.01),

registrandose los mayores valores de HgT en época de lluvia (promedio £ EE; 0.0211 + 0.0029 g
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g’ cm™) y los menores en época seca (0.0160 + 0.0018 pg g* cm™). Asi mismo, se obtuvieron
diferencias significativas entre &reas de muestreo (p(PERM)<0.01), siendo mayores en A3 (0.0205
+0.0015 pg g* cm™), intermedios y variables en A2 y A4 (0.0165 + 0.0048 y 0.0182 + 0.0019 pg
g’ cm?, respectivamente) y menores en Al (0.0115 + 0.0013 pg g™ cm™). La especie U. rogersi
también presento diferencias significativas en la interaccion entre épocas y areas de muestreo
(p(PERM)<0.05), con las mayores concentraciones en la época de lluvia en el A3 (0.0236 + 0.0020
ug gt cm™) y las menores en época de lluvia en A1 (0.0047 + 0.0031 pg g* cm™) (Tabla 3.3).

La especie Cathorops multiradiatus no present6 diferencias significativas en las concentraciones de
HgT en musculo entre épocas de muestreo (p(PERM)>0.05), sin embargo, los valores mayores se
presentaron en la época de lluvia (0.0180 + 0.0026 pg g™ cm™) y los menores en época seca (0.0159
+0.0022 pug g cm™). Por otra parte, se detectaron diferencias significativas entre areas de muestreo
(p(PERM)<0.01), encontrandose los mayores valores en A3 y A4 (0.0210 + 0.0037 y 0.0196 +
0.0012 pg g* cm™, respectivamente), concentraciones intermedias y variables en A2 (0.0200 +
0.0037 pg g* cm™) y menores en Al (0.0142 + 0.0006 pg g* cm™). Asi mismo, se presentaron
diferencias significativas en la interaccion entre épocas y areas de muestreo (p(PERM)<0.01), con
las mayores concentraciones en época seca en A4 y en época de lluvia en A3 (0.0219 £ 0.0015y
0.0262 +0.0032 pg g™ cm™) y las menores en época seca en Al (0.0129 + 0.0006 pg g™ cm™) (Tabla
3.3).

Por otra parte, el lenguado Achirus mazatlanus no presentd diferencias significativas en las
concentraciones de HgT en musculo entre épocas (p(PERM)>0.05), presentando valores de 0.0254
+0.0066 g g™ cm™ en época seca y de 0.0249 + 0.0034 pg g* cm™ en época de lluvia. Esta especie
tampoco presentd diferencias entre areas de muestreo (p(PERM)>0.05). Sin embargo, los mayores
valores se midieron en Al (0.0265 + 0.0054 pg g* cm™) y los menores en A2 (0.0228 + 0.0030 pg
g* cm™). Ademas, en la interaccion entre épocas y éareas, tampoco se determinaron diferencias
significativas (p(PERM)>0.05), registrandose las mayores concentraciones en época seca en A3
(0.0351+0.0138 pg g* cm™) y las menores en época de lluvia en A4 (0.0147+0.0044 pg g* cm™)
(Tabla 3.3).

El lenguado Achirus klunzingeri no presentd diferencias significativas en las concentraciones de HgT
en musculo entre épocas (p(PERM)>0.05), pero las concentraciones en época seca fueron de 0.0134
+0.0017 pg gt cm™ y en época de lluvia de 0.0137 + 0.0017 pg g* cm™. Por otra parte, entre areas
de muestreo, se observaron diferencias significativas (p(PERM)<0.01), registrandose los mayores
valores en A3 (0.0226 + 0.0048 ug g cm™) y los menores en A4 (0.0110 + 0.0013 pg g™ cm™). De
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igual forma, se presentaron diferencias significativas para la interaccion entre épocas y areas de
muestreo (p(PERM)<0.05), observandose los mayores valores en época seca en A2 (0.0246 + 0.0058
ug gt cm™) y la menor en época de lluvia en A4 (0.0064 + 0.0005 pg g* cm™) (Tabla 3.3).

Para la especie Sphoeroides trichocephalus, la mas abundante en esta investigacion, no se detectaron
diferencias significativas en la concentracion de HgT en masculo entre épocas (p(PERM)>0.05). Sin
embargo, la concentracion para la época seca fue de 0.0250 + 0.0023 pg g* cm™ y para la época de
lluvia de 0.0226 + 0.0022 ug g* cm™. Espacialmente, se presentaron diferencias significativas entre
todas las areas de muestreo (p(PERM)<0.01), observandose la mayor concentracion en A3 (0.0306
+0.0014 pg g cm™), seguida por A4 (0.0247 +0.0017 ug g* cm™), después estuvo Al (0.0185 +
0.0008 pg g* cm™) y por dltimo A2 (0.0152 + 0.0011 pg g* cm™). Asi mismo, se observaron
diferencias significativas en la interaccién entre épocas y areas de muestreo (p(PERM)<0.05),
observandose los mayores valores en A3 en época seca y de lluvia (0.0297 + 0.0018 y 0.0324 +
0.0025 pg g* cm'™, respectivamente) y A4 en época seca (0.0295 + 0.0032 ug g* cm™), y los menores
en A2 en época seca (0.0122 + 0.0006 ug g* cm™) (Tabla 3.3).

Por otra parte, la especie Daector dowi present6 diferencias significativas en la concentracion de
HgT entre épocas de muestreo (p(PERM)<0.05), observandose las mayores concentraciones en
época de lluvia (0.0115 + 0.0025 pug g™ cm™) y las menores en época seca (0.0084 + 0.0012 pg g*
cm?). En contraste, no se presentaron diferencias significativas entre areas de muestreo
(P(PERM)>0.05), pero el mayor promedio se midié en A2 (0.0103 +0.0017 pg g* cm™) y el menor
en A4 (0.0071 +0.0010 pg g* cm™). Asi mismo, tampoco se observaron diferencias en la interaccion
entre épocas y areas de muestreo (p(PERM)>0.05), pero el mayor valor se registré en A3 en época
de lluvia (0.0124 +0.0019 ug g* cm™) y el menor en A4 también en época de lluvia (0.0039 + 0.0000
ug gt cm™) (Tabla 3.3).

Finalmente, la especie de lenguado izquierdo Citharichthys gilberti present6 diferencias
significativas en la concentracion de HgT entre épocas de muestreo (p(PERM)<0.01), observandose
los mayores valores en la época de lluvia (0.0109 + 0.0013 pug g™ cm™) y los menores en época seca
(0.0089 + 0.0008 pg g* cm™). Espacialmente, se encontraron diferencias entre areas de muestreo
(p(PERM)<0.01), siendo mayores en Al, A2 y A3 (0.0107 £ 0.0011, 0.0105 £+ 0.0012 y 0.0114 +
0.0011 pg g* cm?, respectivamente) y menores en A4 (0.0084 + 0.0004 pg g* cm?).
Adicionalmente, se observaron diferencias significativas en la interaccion entre épocas y areas de

muestreo (p(PERM)<0.05), registrandose los mayores valores en la época de lluvia en A3 (0.0150 +
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0.0018 pg g* cm™) y los menores en A4 en época de lluvia (0.0089 + 0.0006 pug g* cm™®) yen A3y
A4 en época seca (0.0082 + 0.0008 y 0.0080 + 0.0004 g g* cm™, respectivamente) (Tabla 3.3).
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Tabla 3.3. Concentracion de HgT en musculo (promedio + EE) divididas por la talla (ug g* cm™ peso seco) para las siete especies de peces representativas del
estuario Bahia de Buenaventura, en funcion de las épocas y areas de muestreo. Las diferencias significativas se representan con letras mindsculas, pruebas pos

hoc Permanova pair-wise test (p(PERM)<0.05).

U. rogersi C. multiradiatus A. mazatlanus A. klunzingeri S. trichocephalus D. dowi C. gilberti
Al 0.0122+0.0013 ¢ 0.0129+0.0006 ¢ 0.0199+0.0044 0.0090+0.0011 cd 0.0185+0.0012 b 0.0083+0.0010 0.0100+0.0012 b
Seca A2 0.0164+0.0043 abc 0.0221+0.0052 ab 0.0246+0.0058 a 0.0122+0.0006 ¢ 0.0103+0.0020 0.0105+0.0012 b
A3 0.0149+0.0014 bc 0.0132+0.0002 bc 0.0351+0.0138 0.0209+0.0041 ab 0.0297+0.0018 a 0.0083+0.0017 0.0082+0.0008 ¢
Ad 0.0192+0.0020 b 0.0219+0.0015 a 0.0257+0.0058 0.0146+0.0020 b 0.0295+0.0032 a 0.0074+0.0011 0.0080+0.0004 ¢
Al 0.0047+0.0031 d 0.0165+0.0010 b 0.0280+0.0065 0.0147+0.0039 abc 0.0185+0.0011 b 0.0113+0.0020 0.0127+0.0022 ab
Lluvia A2 0.0165+0.0076 bcd 0.01650.0050 abc 0.0228+0.0030 0.0169+0.0009 ab 0.0179+0.0018 b 0.0099+0.0000
A3 0.0236+0.0020 a 0.0262+0.0032 a 0.0249+0.0034 0.0244+0.0090 ab 0.0324+0.0025 a 0.0124+0.0019 0.0150+0.0018 a
Ad 0.0117+0.0042 cd 0.0184+0.0016 b 0.0147+0.0044 0.0064+0.0005 d 0.0201+0.0011 b 0.0039+0.0000 0.0089+0.0006 ¢
Epoca Seca 0.0160+0.0018 b 0.0159+0.0022 0.0254+0.0066 0.0134+0.0017 0.0250+0.0023 0.0084+0.0012 b 0.0089+0.0008 b
Lluvia | 0.0211+0.0029 a 0.0180+0.0026 0.0249+0.0034 0.0137+0.0017 0.0226+0.0022 0.0115+0.0025 a 0.0109+0.0013 a
Al 0.0115+0.0013 b 0.0142+0.0006 b 0.0265+0.0054 0.0120+0.0021 bc 0.0185+0.0008 ¢ 0.0092+0.0010 0.0107+0.0011 a
Area A2 0.0165+0.0048 ab 0.0200+0.0037 ab 0.0228+0.0030 0.0193+0.0020 ab 0.0152+0.0011 d 0.0103+0.0017 0.0105+0.0012 a
A3 0.0205+0.0015 a 0.0210+0.0037 a 0.0258+0.0033 0.0226+0.0048 a 0.0306+0.0014 a 0.0100+0.0013 0.0114+0.0011 a
A 0.0182+0.0019 ab 0.0196+0.0012 a 0.0230+0.0046 0.0110+0.0013 ¢ 0.0247+0.0017 b 0.0071+0.0010 0.0084+0.0004 b
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3.3.4 Influencia de las condiciones ambientales en la bioacumulacion de
Mmercurio en peces

Para determinar la influencia de las condiciones ambientales en la bioacumulacién del mercurio en
peces, se desarrollaron andlisis GAM univariados y multivariados para cada una de las especies
representativas seleccionadas. En estos analisis se tuvo como variables independientes la salinidad,
temperatura, OD, pH, MO y HgT en sedimentos, y como variable dependiente la concentracion de
HgT en musculo dividida por la LT, de cada una de las siete especies de peces. Las variables que
presentaron correlaciones significativas con la concentracion de mercurio en la mayoria de especies
fueron la temperatura, con cinco especies y la salinidad, pH y HgT en sedimentos, con cuatro
especies (Tabla 3.4). Asi mismo, las especies de peces que presentaron mayor numero de
correlaciones significativas fueron U. rogersi y S. trichocephalus, correlacionandose con todas las
variables y C. gilberti, que se correlacion6 con cinco variables. Por otra parte, las especies A.
mazatlanus y A. klunzingeri no presento correlacion significativa entre la concentracion de HgT en

musculo y las variables ambiental evaluadas (Tabla 3.4).
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Tabla 3.4. Correlaciones univariadas de las variables ambientales con el contenido de mercurio en las
especies de peces representativas, usando analisis GAM univariados. Salinidad (Sal), temperatura (Tem),
oxigeno disuelto (OD), materia organica (MO) y concentracion de mercurio en sedimentos (HgT Sed). Los
valores de los grados de libertad efectivos (edf) representan el grado del polinomio ajustado por el modelo.

Efecto suavizado Sal Tem oD pH MO  HgT Sed
c edf 2,759 2.609 3.064 1 1 3.405
%'g P-valor 0.006 0.006 0020 0005 0024 0.006
1< 5’ Desviacion explicada (%)  11.1 11.0 105 6.1 4.0 12.8
2 AdjR? 0.091 0.093 0.082 0.054 0.035 0.143
‘é.’% edf 4519 6.338 3.144 3.013 1 1
g'css P-valor <0.001 <0.001 0.108 0.188 0.250 0.003
= = Desviacion explicada (%)  24.3 29.8 9.4 7.9 1.3 8.2
© 2 Adj. R 0.214 0.252 0.061 0.052 0.003 0.074
9 edf 1 1 1.726 1 1.385 1
§ & P-valor 0.652 0.467 0550 0.816 0.486 0.243
ég Desviacion explicada (%) 0.3 0.8 3.3 0.1 2.5 2.0
E Adj. R? 0.001 0.001 0.001 0.001 0.001 0.001
= edf 2.209 2424 1 1.262 1 1
2 S p-valor 0.343 0152 0090 0.864 0.860 0.183
S E Desviacion explicada (%) 37 54 23 05 002 14
= Adj. R? 0.020 0.030 0.001 0.001 0.001 0.001
fa c—:’u edf 8.267 3.114 7.278 5471 3.664 1
g?} P-valor <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001
§ ;5 Desviacién explicada (%)  42.0 239 213 291 144 11.9
c%§ Adj. R? 0.398 0.229 0.186 0.273 0.129 0.115
'g edf 1 1 1 4.372 1 1.42
S P-valor 0.147 0.036 0.392 <0.001 0.893 0.563
% Desviacion explicada (%) 3.1 6.4 1.1 41.4  0.03 2.3
8 Adj.R? 0.016 0.053 0.012 0.374 0.011 0.002
2 edf 1.751 2927 1 2015 106 2.672
£ E P-valor <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 0.319  0.049
Ers % Desviacion explicada (%)  12.6 10.9 7.9 15.5 0.7 5.6
o Adj. R? 0.118 0.094 0.074 0.146 0.001 0.042

La variable ambiental que individualmente explico mejor y significativamente la concentracion de
HgT en musculo para la especie de raya U. rogersi, la de mayor peso promedio, fue la concentracion
de HgT en sedimentos (desviacion explicada 12.8%), la cual se correlaciond de manera no lineal,
observandose los mayores valores de HgT en musculo cuando las concentraciones de HgT en
sedimentos estuvieron entre 0.07 y 0.12 pg g* (Tabla 3.4, Figura 3.2a). En el caso del bagre C.
multiradiatus, las mayores correlaciones fueron con la salinidad (desviacion explicada 24.3%) vy la

temperatura (desviacion explicada 29.8%), las cuales se correlacionaron de manera no lineal. Las
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mayores concentraciones de HgT en musculo se asociaron a dos rangos de salinidades, de 15a 18y
23 a 27 PSU (Tabla 3.4, Figura 3.2b). Asi mismo, se observaron picos de concentracion de HgT en
musculo a varias temperaturas, identificAndose los mayores a 27.5y 29.5 °C (Tabla 3.4, Figura 3.2c).
Por otra parte, el HgT en el pez globo S. trichocephalus, la especie mas abundante, presentd la mayor
correlacion con la salinidad (desviacion explicada 42%), la cual se correlacion6 de manera no lineal,
observandose dos picos de contenido de HgT en masculo, a 15y 25 PSU. (Tabla 3.4, Figura 3.2d).
En cuanto a los peces sapo D. dowi, la mayor correlacion fue no lineal con el pH (desviacién
explicada 41.4%), observandose un aumento en el HgT en musculo cuando el pH fue mayor a 8.5
(Tabla 3.4, Figura 3.2e). Finalmente, el HgT en el lenguado C. gilberti presenté la mayor correlacion
con el pH (desviacion 15.5%), de manera no lineal, aumentando cuando el pH fue menor a 8, de
manera opuesta a lo observado para D. dowi (Tabla 3.4, Figura 3.2f). En contraste, no se
determinaron correlaciones significativas entre el HgT en musculo de las especies A. mazatlanus y

A. klunzingeri y las variables ambientales.
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Figura 3.2. Variables ambientales con mayor correlacion significativa con el HgT en musculo de peces. El
eje y representa el HgT en peces bajo una funcidn suavizada de las variables ambientales mercurio en
sedimentos (THg Sed), salinidad (Sal), Temperatura (T) y pH. Las lineas punteadas muestran el rango de dos
errores estandar. Las marcas de graduacion intermedias en el eje x representan los datos observados.
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En cuanto a la interaccion de diferentes variables ambientales sobre las concentraciones de HgT en
musculo de peces (GAM multivariados), el modelo propuesto para U. rogersi incluye correlaciones
no significativas con la salinidad (lineal) y temperatura (no lineal) y significativas con MO (lineal,
positiva) y HgT en sedimentos (no lineal) (Tabla 3.5), observandose mayor HgT en mdsculo cuando

el HgT en sedimentos estuvo entre 0.07 y 0.11 pg g™ o fue menor a 0.03 pg g™ (Figura 3.3a). Por
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otra parte, para C. multiradiatus el modelo incluye las variables temperatura (no lineal) y oxigeno
disuelto (lineal), de manera no significativa y a la salinidad y el HgT en sedimentos con un ajuste no
lineal y significativo (Tabla 3.5). Para C. multiradiatus, las mayores concentraciones de HgT en
musculo se registraron en salinidades entre 22 y 27 PSU (Figura 3.3b) y HgT en sedimentos menores
a 0.06 pug g™ (Figura 3.3c). Para la especie S. trichocephalus, el modelo incluy6 cuatro variables,
todas significativas, presentando un ajuste lineal positivo para el pH, lineal negativo para el HgT en
sedimentos y no lineal para la temperatura y el oxigeno disuelto (Tabla 3.5), observandose las
mayores concentraciones de HgT en masculo a bajas temperaturas (Figura 3.3d) y en dos rangos de
oxigeno disuelto, uno de 4.9 a5.6 mg I™* y otro de 6.9 a 7.6 mg I™* (Figura 3.3€). Por su parte, el HgT
en musculo de la especie D. dowi fue explicado por un modelo que incluyé de manera no
significativa las variables temperatura (lineal negativa), MO (lineal negativa) y HgT en sedimentos
(no lineal), siendo significativa Gnicamente el pH, presentando un ajuste no lineal (Tabla 3.5),
observandose los mayores valores de HgT en musculo cuando el pH fue mayor a 8.5 (Figura 3.3f).
Finalmente, el HgT en muasculo de C. gilberti se model6 usando la salinidad y el pH con un ajuste
lineal negativo y el HgT en sedimentos con ajuste lineal positivo, presentandose para las tres
variables correlaciones significativas (Tabla 3.5). Cabe resaltar que para el HgT en musculo de las
especies A. mazatlanus y A. klunzingeri no se encontr6 ningiin modelo con variables que presentaran

ajuste significativo.
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Tabla 3.5. Influencia conjunta de variables ambientales sobre el HgT en musculo de especies de peces
representativas, usando analisis Step GAM. Salinidad (Sal), temperatura (T), oxigeno disuelto (OD), pH,
materia organica en sedimentos (MO) y HgT en sedimentos (HgT Sed). Los valores entre paréntesis
representan correlaciones lineales. Los asteriscos sefialan las variables estadisticamente significativas en los
modelos (p<0.05*, p<0.01** y p<0.001***).

Urotrygon Cathorops Achirus Achirus Sphoeroides Daector  Citharichthys
rogersi multiradiatus mazatlanus Kklunzingeri trichocephalus  dowi gilberti
N 129 103 69 126 224 69 184
R2 ajustado 0.183 0.372 0.005 0.048 0.433 0.381 0.166
Desviacion 23 44.1 2.03 7.91 45.8 44.5 18
explicada (%)
AIC -810.410 -762.253 -354.424 -719.638 -1448.859 -546.322 -1396.443
Coeficiente o grado
del polinomio
Sal (-0.0001) 3.971** - (0.0008) - - (-0.0002)*
Tem 2.527 4373 - 2.116 2.512*** (-0.0007) -
oD - (-0.0014) - (-0.0035) 5.378*** - -
pH - - - - (0.0104)*** 4.088*** (-0.0079)***
MO (0.0023)* - - - - (-0.0005) -
HgT Sed 2.790* 1.848* (-0.1205) - (-0.0828)** 1.618 (0.0222)*
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Figura 3.3. Variables ambientales con correlacion no lineal significativa sobre el HgT en musculo segun el
GAM multivariado. El eje y representa el HgT en peces bajo una funcién suavizada de las variables
ambientales mercurio en sedimentos (HgT Sed), salinidad (Sal), Temperatura (T), oxigeno disuelto (OD) y
pH. Las lineas punteadas muestran el rango de dos errores estandar. Las marcas de graduacién intermedias
en el eje x representan los datos observados.
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3.4.1 Variaciones espaciotemporales de las condiciones ambientales, MO
y HgT en sedimentos

Las variables ambientales (salinidad, temperatura, oxigeno disuelto y pH) presentaron una dinamica

caracteristica de un estuario positivo (Day et al. 2012). Temporalmente, los valores mayores en todas

las variables se presentaron en la época seca y espacialmente en la parte externa del estuario,

probablemente asociadas con variaciones hidroclimaticas y con la ecoclina del estuario (Wolanski
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et al. 2004, 2006; Sun et al. 2009; Barletta and Lima 2019). Las mayores salinidades en la época
seca pueden corresponder al menor ingreso de agua dulce y a la influencia marina en el estuario
externo, como es comuUn en estos ecosistemas (Day et al. 2012). Temporalmente, el incremento en
la temperatura en época seca puede relacionarse con un aumento de la radiacion solar sobre la
superficie del agua en esta época (Otero 2005; Diaz 2007). Asi mismo, la menor temperatura
observada en el estuario interno podria explicarse por el aporte de agua de menor temperatura de los
rios, caracterizados por ser cortos, caudalosos y originarse en la cordillera de los Andes (Cantera and
Blanco 2001; Diaz 2007). Finalmente, los mayores valores de oxigeno disuelto y pH en el estuario
externo y la época seca, podria asociarse con una mayor influencia marina, como se ha reportado
para estuarios tropicales (Chango and Nacimba 2015; Costa et al. 2018) y para la Bahia de
Buenaventura en estudios anteriores (Gamboa-Garcia et al. 2018; Molina et al. 2020; Duque et al.
2020).

Espacial y temporalmente la MO y el HgT en sedimentos presentaron variaciones similares, con
mayores concentraciones en areas con influencia de rios y en época de lluvia. La asociacion de estas
variables podria relacionarse con la formacion de complejos MO-HgT, que son muy importantes
para la acumulacion y transporte del mercurio (Lacerda and Fitzgerald 2001; Han et al. 2006;
Azaroff et al. 2019). Temporalmente, las mayores concentraciones de MO y HgT en sedimentos
asociada a la época de lluvia puede explicarse por el aumento del ingreso de MO y HgT asociado al
material suspendido, a través de la escorrentia y la descarga de los rios, lo cual ha sido registrado en
Buenaventura (Gamboa-Garcia et al. 2020) y en otros sistemas estuarinos (Barletta et al. 2012;
Saniewska et al. 2018). Espacialmente, las mayores concentraciones de MO y HgT en sedimentos
en la zona de influencia de los rios podrian indicar que la descarga de los rios es una fuente
importante de mercurio para los estuarios (Kehrig et al. 2003; Cogua et al. 2012; Saniewska et al.
2018), como ha sido registrado para el estuario del rio Conwy en Reino Unido (Vane et al. 2020) y
para la Bahia de Buenaventura (Gamboa-Garcia et al. 2020). Cabe resaltar que en la época de lluvia,
en la parte interna del estuario, el HgT en sedimentos es mayor a 0.1 ug g™, que es la concentracion

maxima recomendada en sedimentos (WHO 1990).

Las variaciones en las condiciones ambientales, la MO y en HgT en sedimento, acordes a lo que
comunmente se espera para un estuario positivo, hacen que el estuario Bahia de Buenaventura sea

un buen modelo para estudiar los procesos de acumulacién de mercurio en peces.
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3.4.2 Mercurio en peces del estuario Bahia de Buenaventura

La presencia de mercurio en las 67 especies estudiadas y que el 50.7% de las especies y el 48.5% de
los individuos analizados presenten concentraciones de HgT superiores a 0.2 pg g*, sugiere que en
el estuario Bahia de Buenaventura el proceso de bioacumulacion de mercurio esta ocurriendo y se
puede estar dando a partir de concentraciones de HgT en sedimento independientemente de su
magnitud (altas o bajas), pudiendo ser importantes las variaciones ambientales, la toxicocinética y
los habitos tréficos de cada especie en los procesos de bioacumulacién (Chumchal et al. 2010; Dang
and Wang 2012; Ahonen et al. 2018; Fonseca et al. 2019; Le Croizier et al. 2019; Gamboa-Garcia
et al. 2020). Asi mismo, procesos de bioacumulacion de mercurio han sido reportados para la Bahia
de Buenaventura, detectandose concentraciones de HgT superiores a 0.5 pug g* en plumas de
Pelecanus occidentalis (Gamboa-Garcia et al. 2018b) y anormalidades nucleares de eritrocitos en
las especies de peces Mugil cephalus, Cathorops multiradiatus y Stellifer fuerthii, asociados a las

concentraciones de HgT en sangre (Duque and Cogua 2016).

La especie Larimus argenteus presenté la mayor concentracion de HgT en este estudio, siendo
superior a lo reportado para esta especie en el Golfo de California (Ruelas-Inzunza et al. 2012) y en
el estado de Guerrero en México (Spanopoulos-Zarco et al. 2014). Asi mismo, se ha reportado la
acumulacion de otros metales en L. argenteus (Spanopoulos-Zarco et al. 2017), lo cual podria indicar
gue es una especie que acumula rdpidamente metales pesados en su organismo. El alto contenido de
HgT en L. argenteus es de especial interés al ser una especie de importancia para la pesca artesanal
en la region (Rubio 1984), por lo cual, su consumo puede generar riesgos para la comunidad de
pescadores y la poblacion local, que son consumidores frecuentes. Por otra parte, L. argenteus es
una especie de importancia ecoldgica, al ser parte importante de la dieta de varios predadores tope,
especialmente tiburones (Polo-Silva et al. 2007; Rosas-Luis et al. 2016; Estupifian-Montafio et al.

2018), por lo que podria ser una especie clave en el flujo de mercurio en ecosistemas costeros.

3.4.3 Influencia de las condiciones ambientales en la bioacumulacién de
Mercurio en peces

Las especies de peces seleccionadas para el analisis individual de las variaciones en la acumulacion

de HgT en mdsculo, presentaron diferentes patrones espaciotemporales. Asi mismo, los analisis

GAM univariados y multivariados, mostraron la influencia en proporciones diferentes y de diferentes

variables, sobre el HgT en masculo para cada especie. Esto indica una dindmica compleja de los

flujos de mercurio en el estuario Bahia de Buenaventura, la cual, segln lo registrado en diferentes

estudios, posiblemente este influenciada por las caracteristicas biologicas de cada especie (Costa et
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al. 2009; Cogua 2011), variaciones ambientales (Costa et al. 2009; Barletta et al. 2012), variaciones
en las concentraciones iniciales de mercurio (Chumchal et al. 2008; van der Velden et al. 2013;
Fonseca et al. 2019) y diferencias tréficas (Power et al. 2002; Cogua 2011; Adams and Paperno
2012; Le Croizier et al. 2019).

La especie de raya U. rogersi, presentd mayor concentracion de HgT en época de lluvia y en la parte
externa del estuario. Asi mismo, la mayor influencia individual significativa sobre el HgT en U.
rogersi fue de la MO. Sin embargo, el modelo multivariado incluy6 como variables significativas la
MO y el HgT en sedimento. Temporalmente, la acumulacién de HgT en esta especie puede
relacionarse con la mayor concentracién de MO y HgT en sedimento, que aumenta en época de lluvia
en los estuarios por la descarga de los rios y la escorrentia (Kehrig et al. 2003; Saniewska et al.
2018), lo cual puede explicar la inclusion de la MO en el modelo multivariado como una correlacion
lineal positiva. Esto concuerda con lo observado para otra especie de la familia Urotrygonidae
(Urobatis halleri), la cual presenta mayor HgT en masculo en ambientes mas contaminados (Lyons
et al. 2017). Por otra parte, la mayor acumulacion de HgT en U. rogersi en época de lluvia puede
asociarse con el aumento de HgT en sus presas, observandose mayor concentracion de HgT en
macroinvertebrados en época de lluvia en el estuario Bahia de Buenaventura (Gamboa-Garcia et al.
2020).

Espacialmente, la mayor acumulacién de HgT en U. rogersi en el area con menos MO (estuario
externo), podria explicarse porque menores cantidades de MO pueden aumentar la disponibilidad
del mercurio, al reducirse la fuerza que une los complejos MO-HgT (Han et al. 2006; Azaroff et al.
2019). Asi mismo, la influencia no lineal del HgT en sedimentos sobre la acumulacion de HgT en
esta especie puede relacionarse con variaciones en las condiciones que determinan su
biodisponibilidad, como las fluctuaciones ambientales, las tasas de acumulacion y especiacion y el
tipo de MO (He et al. 2019; Padalkar et al. 2019). De esta forma, en el modelo multivariado la MO
y el HgT en sedimentos se asocia con la presencia y biodisponibilidad de HgT en el ambiente,
representando en conjunto algunas variaciones espaciotemporales en el proceso de acumulacién de
HgT en U. rogersi. Por otra parte, la concentracion de HgT en esta especie es mayor a la de otros
Myliobatiformes segiin su tamafio (Ruelas-Inzunza et al. 2013; Horvat et al. 2014; Lyons et al. 2017;
Soulen et al. 2019; Murillo-Cisneros et al. 2019), lo cual, junto a su importancia ecol6gica como
predador (Navia et al. 2010; Silva-Garay et al. 2018) la convierten en una especie con potencial para

ser utilizada como bioindicador para la contaminacion por mercurio.
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Por su parte, el bagre C. multiradiatus, mostré una dindmica espacial en la acumulacion de HgT,
observandose las mayores concentraciones en el area externa del estuario. Asi mismo, se observo la
mayor influencia individual significativa sobre el HgT en C. multiradiatus de las variables salinidad
y temperatura. Sin embargo, el modelo multivariado incluy6 como variables significativas la
salinidad y el HgT en sedimento. La mayor acumulacion de HgT en esta especie se presento en el
estuario externo, area con menor concentracion de HgT en sedimentos, puede estar mediada por
variaciones en la biodisponibilidad del mercurio relacionados con cambios fisicoquimicos (Kennish
2017; He et al. 2019). En otros estuarios se ha observado que valores bajos de HgT en sedimentos

pueden corresponder a valores altos de HgT en peces (Fonseca et al. 2019).

Para C. multiradiatus el efecto de los cambios fisicoquimicos del estuario pueden estar representados
por la influencia no lineal de la salinidad segin el modelo multivariado (Whitfield et al. 2012; Day
etal. 2012; Barletta and Lima 2019). El efecto de estos cambios fisicoquimicos aumenta en las zonas
de mayor mezcla, como la desembocadura de los rios y en la transicién a mar abierto, en las cuales
se producen cambios en la solubilidad de metales que favorecen la biodisponibilidad (Kennish 2017;
Pecoraro et al. 2019; Chakraborty et al. 2019). Este patron espacial de acumulacién de HgT ha sido
reportado para otros bagres marinos (Cathorops spixii y Genidens genidens) en estuarios de Brasil
(Azevedo et al. 2009a; Pecoraro et al. 2019). Por otra parte, en el estuario Bahia de Buenaventura se
ha encontrado que equinodermos, poliquetos y moluscos son presas importantes para C.
multiradiatus (Gallego 2018) y presentan menor concentracion de HgT en el estuario externo
(Panesso 2017), al igual que el HgT en sedimentos. Esto contrasta con la mayor acumulacion de
HgT en C. multiradiatus en la zona externa del estuario y puede indicar la susceptibilidad de esta
especie a la contaminacion por mercurio, pudiendo acumular concentraciones importantes de
mercurio a partir de concentraciones iniciales bajas (Chen et al. 2009; Cogua 2011), explicando la

inclusion del HgT en sedimentos como parte del modelo multivariado.

Los niveles de HgT en misculo de C. multiradiatus en este estudio son mayores a los registrados
para otros peces de la familia Ariidae en estuarios del Océano Atlantico (Azevedo et al. 2009a, b,
2011; Pecoraro et al. 2019) y Mar Caribe (Cogua 2011), pero menores a los registrados el Pacifico
mexicano (Martinez-Salcido et al. 2018). Los resultados muestran la importancia de monitorear el
contenido de HgT en C. multiradiatus, al ser considerada una especie de interés para la pesca
artesanal en la region (Rubio 1984), y ser consumida por la comunidad de pescadores y la poblacion

local como parte de su dieta tradicional.
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La acumulacién de HgT en el pez globo S. trichocephalus mostré una dindmica espacial, con las
mayores concentraciones en el area externa del estuario. Asi mismo, la salinidad presentd la mayor
influencia individual significativa sobre el contenido de HgT en S. trichocephalus. Sin embargo, el
modelo multivariado incluy6 como variables significativas la temperatura, el OD, pH y el HgT en
sedimento. El proceso de acumulaciéon del HgT en esta especie es complejo y puede estar mas
influenciada por las variaciones ambientales relacionadas con la biodisponibilidad del mercurio que
con la cantidad del mercurio en el ambiente, como se ha observado en otros ecosistemas costeros
(Azevedo et al. 2009a, 2011; Pecoraro et al. 2019), pudiéndose presentar flujos de HgT hacia
organismos estuarinos a partir de bajas concentraciones en sedimentos (Chen et al. 2009; Cogua
2011). Esto puede explicar la relacion lineal inversa del HgT en S. trichocephalus y el HgT en

sedimentos segun el modelo multivariado.

Para S. trichocephalus las variaciones ambientales en la zona de transicién a condiciones marinas
pueden ser especialmente influyentes en la acumulacion de HgT, explicando la inclusion del pH, el
OD y temperatura en el modelo multivariado. Estas variables ambientales se relacionan con los
procesos de adsorcion y desorcion del mercurio en sedimentos y los procesos de metilacion, que son
fundamentales para la biodisponibilidad (Power et al. 2002; Chen et al. 2009; Kennish 2017). Otro
factor que puede estar influyendo en el aumento de HgT en S. trichocephalus en la zona externa del
estuario, son los cambios hidrodinamicos producto del encuentro de las masas de agua dulce y salada
y el efecto de las mareas, lo cual puede facilitar la deposicion, resuspension y biodisponibilidad del
mercurio (Chakraborty et al. 2019; Padalkar et al. 2019). Por otra parte, las concentraciones de HgT
en S. trichocephalus medidas en este estudio son similares a las reportadas para Sphoeroides
annulatus en la costa de Sinaloa, México (Ruelas-Inzunza et al. 2008, 2011) y mayores a las
registradas para Sphoeroides spengleri en las costas de Senegal (Le Croizier et al. 2019). La especie
S. trichocephalus, al ser la de mayor abundancia en el estuario Bahia de Buenaventura, pueden ser

importante para el flujo de mercurio en este ecosistema.

Por otra parte, la acumulacion de HgT en el pez sapo D. dowi, fue mayor en época de lluvia y
presentd una influencia significativa fuerte del pH de manera univariada y en el modelo multivariado.
La mayor acumulacion de HgT en D. dowi en época de lluvia puede asociarse con la mayor
concentracién de HgT en peces y crustaceos en época de lluvia (Gamboa-Garcia et al. 2020), los
cuales son sus presas principales en la Bahia de Buenaventura (Klusmann 2018). Asi mismo, puede
relacionarse con la mayor concentracién de HgT en sedimentos en época de lluvia por la descarga

de los rios y la escorrentia (Kehrig et al. 2003; Saniewska et al. 2018). Esto concuerda con lo
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observado para otra especie de la familia Batrachoididae (Porichthys porosissimus), para la cual se
ha registrado mayor contenido de HgT en época de lluvia (Bisi et al. 2012).

Por otra parte, la influencia del pH en el aumento en el HgT en D. dowi, puede explicarse por el
efecto de cambios fisicoquimicos sobre la solubilidad del mercurio, lo cual influye en su
biodisponibilidad y en los procesos de metilaciéon del mercurio (Chen et al. 2009; Kennish 2017). El
aumento en la concentracion de HgT en organismos al aumentar el pH puede asociarse a variaciones
en la biodisponibilidad y en la resuspension del mercurio presente en el sedimentos (Barkay et al.
1997; Chakraborty et al. 2019). En comparacion a otras especies de la familia Batrachoididae, el
HgT en D. dowi en este estudio es mayor al registrado para Porichthys analis en el Golfo de
California (Escobar-Sanchez et al. 2016) y Porichthys porosissimus en estuarios de Brasil (Bisi et
al. 2012), pero menor al registrado para Porichthys porossissimus en la costa argentina (Seeliger et
al. 1988).

En cuanto a la concentracién de HgT en el lenguado C. gilberti, fue mayor en la época de lluvia y
en la parte interna del estuario. Asi mismo, el pH mostré la mayor influencia individual significativa
sobre la acumulaciéon de HgT en C. gilberti. Sin embargo, el modelo multivariado incluyé como
variables significativas la salinidad, el pH y el HgT en sedimento. La relacion inversa con la salinidad
puede representar la influencia de variaciones espaciotemporales en la presencia de HgT en el
ecosistema, ya que el HgT en sedimentos fue mayor en épocas y zonas del estuario con menor
salinidad, siendo importantes las concentraciones iniciales de mercurio para el proceso de
acumulacion (Chumchal et al. 2008; Bisi et al. 2012; van der Velden et al. 2013). La importancia de
las concentraciones iniciales de mercurio para esta especie puede soportarse por la correlacion

directa con el HgT en sedimentos, como es ampliamente aceptado (Zhang et al. 2014; Zillioux 2015).

Por otra parte, la relacion inversa con el pH puede estar relacionada con la biodisponibilidad mediada
por los procesos de metilacién del mercurio, los cuales pueden ser favorecidos por disminuciones
del pH (He et al. 2019; Chen et al. 2019, 2020). En comparacién a otras especies de la familia
Paralichthydae, la concentracién de HgT en C. gilberti medida en este estudio es mayor a la
registrada para Paralichthys patagonicus en Rio de Janeiro, Brasil (Bisi et al. 2012), y menor a lo
registrado para Citharichthys spilopterus, para la misma area (Seixas et al. 2014), Paralichthys
woolmani, en el Golfo de California, México (Ruelas-Inzunza et al. 2008) y Paralichthys aestuarius,
en Sonora, México (Garcia-Hernandez et al. 2018). La influencia del HgT en sedimentos sobre la
acumulacion de HgT en masculo, podrian indicar la utilidad de C. gilberti como especie

bioindicadora para la contaminacion por mercurio.
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Finalmente, los lenguados A. mazatlanus y A. klunzingeri no mostraron patrones espaciales o
temporales claros en la acumulacion de HgT y tampoco presentaron correlaciones con las variables
ambientales, la MO o el HgT en sedimento de manera individual o multivariada. Asi mismo, para la
especie A. mazatlanus, la cual presenta mayor contenido de HgT, se ha reportado para la Bahia de
Buenaventura que se alimenta principalmente de peces y detritus (Tafurt 2020) y que la especie A.
klunzingeri, la cual presenta menor contenido de HgT, se alimenta principalmente de peces y
crustaceos (Tafurt 2020), lo cual contrasta con la asociacién habitual de mayores concentraciones de
mercurio en peces de niveles troficos mas altos. Por lo tanto, la acumulacion de mercurio en estas
dos especies de la familia Achiridae puede estar méas influenciada por la fisiologia y variaciones
toxicocinéticas que por la concentracion de mercurio en el ambiente y su biodisponibilidad in situ.
La fisiologia y toxicocinética de estas especies puede estar influenciando la eliminacién del mercurio
dependiendo del estado reproductivo y de desarrollo de los individuos (Wang and Wong 2003; Dang
and Wang 2012; Wang and Wang 2019), registrandose tasas de eliminacion de mercurio inorganico
de 0.021 d™ y de metilmercurio de 0.0048 d* para otros Pleuronectiformes (Trudel and Rasmussen
1997). Las concentraciones de HgT en A. mazatlanus y A. klunzingeri en este estudio son similares
a las registradas para A. mazatlanus en el Pacifico mexicano (Aguilar-Betancourt et al. 2016) y
mayores a las registradas para otros Pleuronectiformes de la costa norte de Francia (Henry et al.

2017), sin observarse patrones temporales claros de variacion en este estudio.

3.5 Conclusiones

Las variaciones en las condiciones ambientales, la MO y el HgT en sedimento, fueron acordes a lo
gue cominmente se espera para un estuario positivo, sugiriendo que la Bahia de Buenaventura es un
buen modelo para estudiar los procesos de acumulacion de mercurio en peces en estuarios tropicales.
Asi mismo, la presencia de mercurio en las 67 especies estudiadas y que mas de la mitad de las
especies analizadas presenten concentraciones de HgT superiores a 0.2 pg g™ (peso seco), sugiere
que en la Bahia de Buenaventura el proceso de bioacumulacién de mercurio esta ocurriendo. La
especie Larimus argenteus present6 la mayor concentracion de HgT en este estudio, lo cual podria
indicar que es una especie que acumula rapidamente metales en su organismo, por lo que podria ser

una especie clave en el flujo de mercurio.

Por otra parte, se observé una dindmica compleja de la concentracion de mercurio en musculo de
peces del estuario Bahia de Buenaventura, presentandose diferentes patrones espaciales y temporales
en la acumulacién de mercurio y la influencia de diferentes variables sobre el HgT en misculo para

cada especie. Segun el andlisis de los modelos multivariados se identifico tres grupos de peces segun
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los principales factores conductores del proceso de acumulacion de HgT, que fueron la
biodisponibilidad, las concentraciones iniciales en el ambiente y la fisiologia especifica de las
especies. Estos factores influencian de manera conjunta la acumulacion de mercurio en los peces,
pero segun el analisis de las correlaciones se propone el factor mas influyente para cada especie. La
biodisponibilidad fue factor mas influyente en la acumulacién de HgT de las especies C.
multiradiatus, S. trichocephalus y D. dowi. Asi mismo, la concentracion inicial de HgT en el
ambiente fue el factor mas influyente para C. gilberti. Ademas, las caracteristicas fisiologicas
pudieron tener mayor influencia en la acumulacion de HgT en las especies A. mazatlanus y A.
klunzingeri. Por su parte, la especie U. rogersi, al presentar una influencia mixta de la
biodisponibilidad (por su correlacion no lineal con las concentraciones de HgT en sedimentos) y de
las concentraciones iniciales (por su correlacién lineal positiva con la MO) y al ser un predador
importante, fue la especie que mostré mayor potencial para ser utilizada como bioindicador para la

contaminacién por mercurio en este estuario.
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Capitulo 4: Influencia de la estructura del
ensamblaje de peces en la acumulacion de
mercurio en la Bahia de Buenaventura

4.1 Introduccién

Los estuarios son ecosistemas complejos de importancia ecolégica y social que estan expuestos a
maltiples impactos y estresores de origen natural y antrépico (Dauvin and Ruellet 2009; Day et al.
2012; Barletta and Lima 2019). Asi mismo, en los estuarios por sus caracteristicas ambientales
ocurre la especiacion y metilacién del mercurio (Engstrom 2007; Walker 2008), el cual recibe
directamente a través de los rios y la escorrentia (Kehrig et al. 2003; Rodriguez Martin-Doimeadios
et al. 2004; Saniewska et al. 2018). La dindmica del mercurio en estuarios es controlada por
variaciones en las condiciones que determinan su biodisponibilidad (Chen et al. 2008; He et al. 2019;
Padalkar et al. 2019), por las concentraciones iniciales de mercurio en el ambiente (Chumchal et al.
2008; van der Velden et al. 2013; Fonseca et al. 2019) y especialmente por las relaciones tréficas
(Power et al. 2002; Cogua 2011; Adams and Paperno 2012; Le Croizier et al. 2019).

Las dindmicas tréficas influyen en el flujo de mercurio ya gue una vez este elemento empiezan a
bioacumularse, se acepta que su dinamica es controlada principalmente por las relaciones troficas
(Morel et al. 1998; Diaz et al. 2001; Chapman 2002; Schmitt-Jansen et al. 2008; Beyer et al. 2014),
las cuales a su vez dependen de la estructura de la comunidad debido a cambios en la composicion
y abundancia relativa de especies, migraciones, eventos de reclutamiento y variaciones en las tasas
de crecimiento poblacional (Lindeman 1942; Paine 1980; Day et al. 2012), siendo parte importante
en el transporte de energia y materia como funciones de los ecosistemas (Naeem et al. 1999; Scherer-
Lorenzen 2005). Esto ha sido evidente a través de diferentes estudios, los cuales concluyen que la
acumulacion de mercurio es fuertemente influenciada por procesos tréficos (Cabana and Rasmussen

1994; Bowles et al. 2001; Jaeger et al. 2009; Tadiso et al. 2011), junto con otras investigaciones en
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la que se ha encontrado que factores ambientales y las concentraciones iniciales también influyen

este proceso (Loseto et al. 2008; Bowling et al. 2011).

Por otra parte, las relaciones troficas controlan el flujo de materia y energia en los ecosistemas y
estan determinadas por la estructura de las comunidades (Lindeman 1942; Paine 1980; Scherer-
Lorenzen 2005). Esta influencia es producto de la respuesta heterogénea y asincrénica de las
diferentes especies a los cambios ambientales y a nuevas oportunidades que se presentan como
producto de perturbaciones, permitiendo que a mayor biodiversidad, aumente la estabilidad del
ecosistema (Sankaran and McNaughton 1999; Yachi and Loreau 1999; Loreau et al. 2001; Naeem
et al. 2002). Por lo anterior, es de esperarse que un ecosistema con mayor biodiversidad sea mas
estable y responde mejor a cambios ambientales, garantizando el desarrollo de sus funciones
ecosistémicas, relacionadas principalmente con los flujos de materia y energia en los ecosistemas
(McNaughton 1977; Sankaran and McNaughton 1999; Yachi and Loreau 1999; Loreau et al. 2001;
Naeem et al. 2002). Adicionalmente, la respuesta de diferentes organismos al mercurio
(caracteristicas toxicocinéticas) es heterogénea e influye en los procesos de bioacumulacién y por
ende en la dindmica del mercurio en el ecosistema (Diaz et al. 2001; Adams and Paperno 2012). Por
lo cual, es de esperarse que la heterogeneidad de respuestas a la contaminacidn por mercurio aumente

con la diversidad, representada en la estructura de las comunidades.

La gran mayoria de los efectos del mercurio en los organismos acuaticos se pueden clasificar como
cronicos y sub-letales (Boening 2000; Scheuhammer et al. 2015), por lo que observar efectos de la
contaminacién por mercurio en la estructura de las comunidades es poco comun (Evers 2017). Estos
efectos solo son evidentes cuando las concentraciones de mercurio en el ambiente son
extremadamente altas y se presenta efectos toxicoldgicos agudos (Bank 2012), encontrandose
algunos estudios sobre los efectos del mercurio sobre la estructura de las comunidades (Sigmon et
al. 1977; Henderson et al. 2012; Grant et al. 2016). Por lo anterior, la mayor parte de las evaluaciones
de los efectos del mercurio se concentran en evaluar efectos cronicos y las concentraciones del
mercurio en compartimentos bidticos y abidticos de los ecosistemas, junto con los procesos gque
controlan su acumulacion, centrandose en especies especificas y el riesgo por consumo para el
hombre (Boening 2000; Bank 2012; Costa et al. 2012; Scheuhammer et al. 2015; Evers 2017). En
este contexto, si se tiene en cuenta que el flujo de mercurio en ecosistemas acuaticos se da
principalmente por la via tréfica y que las relaciones tréficas son determinadas por la estructura de
la comunidad, se podria esperar que cambios en la estructura de la comunidad influyan sobre el flujo
de mercurio en los ecosistemas, siendo importante para la ecotoxicologia entender ;Cual es la

influencia de la estructura de las comunidades en la dindmica del mercurio en estuarios?
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Partiendo de lo expuesto anteriormente, se plantea como hipétesis que las variaciones en la estructura
de las comunidades modifican el flujo de mercurio total en estuarios tropicales. Esta influencia se
podria dar a través de cambios tréficos, aumentos en el ingreso y flujo de mercurio asociados a la
productividad secundaria y cambios en la variedad de respuestas a la contaminacion por mercurio
asociados a la diversidad de especies. Por esto, el objetivo de esta investigacion fue determinan la
influencia de la estructura del ensamblaje de peces en la acumulacion de mercurio en la Bahia de
Buenaventura, tomando como modelo biol6gico los ensamblajes peces y como ecosistema tipo el

estuario Bahia de Buenaventura.

4.2 Metodologia

4.2.1 Area de estudio

El estuario de la Bahia de Buenaventura es un sistema localizado en la costa pacifica colombiana
(3°48°09.99°°-3°52°38.57°" N; 77°06°30.75°-77°09°25.96”> W), Pacifico Oriental Tropical (Figura
4.1). Este estuario se encuentra ubicado en la Zona de Convergencia Intertropical y en proximidades
de la cordillera de los Andes, siendo una de las regiones mas himedas del mundo (Cantera and
Blanco 2001). La Bahia de Buenaventura tiene una temperatura de 25.9 °C, una humedad relativa
que oscila entre 80-95 %, con 228 a 298 dias de lluvia en el afio y una precipitacion anual de 6508
mm (Lobo-Guerrero 1993). De enero a junio la precipitacion mensual promedio es de 200 a 500
mm, época seca y de julio a diciembre de 500 a >700 mm, época de lluvia, con las mayores
precipitaciones para el 2015 en noviembre (755 mm) y la menor en junio (272 mm) (IDEAM 2016).
La profundidad promedio de este estuario es de 5 m y tiene dos rios tributarios principales,
Anchicaya y Dagua (427 m3 s™), que le dan caracteristicas de estuario positivo (Gamboa-Garcia et
al. 2018). Este estuario se puede considerar como un sistema bien mezclado al presentar diferencias
entre la salinidad de fondo y superficie menores a 2 psu (Otero 2005). Para esta investigacion, la
Bahia de Buenaventura fue dividida en cuatro areas segun el gradiente de salinidad, la geomorfologia
y las caracteristicas ambientales (Figura 4.1). En la parte interna de la bahia se ubicaron dos areas,
al sur el Area 1 (A1), siendo influenciada directamente por los rios y en el norte el Area 2 (A2), con
menos influencia de los rios. En la parte del estuario con mayor influencia marina, parte externa, se
ubicaron las otras dos areas, al sur el Area 3 (A3), con influencia de los rios y al norte el Area 4 (A4),
con la mayor influencia marina. Es importante destacar que este ecosistema esta fuertemente
intervenido, presentando una poblacion estimada para 2019 de 432501 habitantes (DANE 2005) y

albergar el puerto mas importante de Colombia (Diaz 2007).
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Figura 1. Estuario de la Bahia de Buenaventura, Pacifico colombiano, indicando la ubicacion de las cuatro
areas de muestreo (A1, A2, A3y A4). La zona con lineas grises diagonales representa el area urbana.
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4.2.2 Métodos de muestreo

En este estudio se colectaron muestras de peces y sedimentos en cuatro areas del estuario (Al, A2,
A3y A4) (Figura 4.1), en cuatro muestreos en el transcurso de un afio. Las muestras se tomaron a
una profundidad de 2.1+0.6 m (promedioD.E.). Las campafas de muestreo se llevaron a cabo en
los meses de abril, junio, septiembre y noviembre de 2015. Las muestras de abril y junio se
analizaron de manera conjunta, representando la época seca y las muestras de septiembre y
noviembre representando la época de lluvias. En cada campafia de muestreo se tomaron tres muestras
de todas las variables en cada una de las cuatro &reas de muestreo.

Las muestras de peces se colectaron usando redes de arrastre artesanales, con tiempos de arrastre de
10 minutos y un area de arrastre promedio de 900.7+76.0 m?. Antes de cada arrastre, se colectaron
muestras de sedimento usando un corazonador de 5.1 cm de didmetro, tomando los primeros 5 cm

de sedimento, para determinar la concentracion de mercurio total (HgT) en sedimento.
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4.2.3 Trabajo de laboratorio

La identificacion de los peces se hizo siguiendo a Fischer et al. (1995a,b), Nelson (2006), Marceniuk
et al. (2009, 2017), Robertson and Allen (2015) y Froese and Pauly (2017). A todos los peces se les
midio la longitud total (LT, cm), Longitud Estandar (LE, cm) y peso total (g). También se tomaron
muestras de musculo usando cuchillos estériles de porcelana (Cogua 2011). Las muestras de musculo
y sedimento para determinacion de HgT fueron liofilizadas a una temperatura de -80 °C y con una
presion de vacio de 0,120 milibares por 36 h.

La determinacion de la concentracion de HgT (peso seco) en sedimento y musculo de peces se hizo
usando un Analizador Directo de Mercurio (DMA-80 marca MILESTONE), con un limite de
deteccion de 0.0001 pg g™, siguiendo el Método 7473 propuesto por la EPA (US EPA 1998), previa
liofilizacion, pulverizacion y homogenizacion de las muestras. Para todas las cuantificaciones de
HgT se garantiz6 una curva de calibracion con R? > 0.99, utilizando estandares certificados DORM2.
Los controles de calidad y los estandares para la curva de calibracién se midieron al menos dos
veces, cuidando que la variabilidad entre los valores para una misma muestra fuera menor al 10% y

que los porcentajes de recuperacion sean minimo del 95%.

4.2.4 Analisis estadisticos

Las diferencias en descriptores ecoldgicos de la comunidad de peces (nimero de especies, densidad
y biomasa) fueron evaluadas con ANOVA de dos vias (0=0.05), con la época (seca y lluvia) y el
area de muestreo (A1, A2, A3 y A4) como factores principales. Para comprobar la homogeneidad
de varianzas se usé la prueba de Cochran (¢=0.05) y se revisaron los graficos de residuales para
evaluar la normalidad. Los datos originales se transformaron usando el método de Box-Cox para
aumentar la normalidad (Box and Cox 1964). Cuando se detectaron diferencias significativas en la
ANOVA se uso la prueba post hoc de Bonferroni (0=0.05) (Quinn and Keough 2002).

Para evaluar la eficiencia de los procesos de bioacumulacion de mercurio se calcul6 el Factor de
Transferencia Biota-Sedimento (FTBS), de acuerdo con la férmula: FTBS = HgT en peces (peso
seco)/HgT en sedimento (peso seco) (Oliver 1984; USEPA 2003; Burkhard 2009; Djikanovi¢ et al.
2018), para siete especies representativas para el estuario Bahia de Buenaventura (Molina et al.
2020), caracterizadas por tener alta frecuencia de ocurrencia, habitos bentdnicos y ser residentes
permanentes del estuario. Asi mismo, para evaluar las variaciones espaciales y temporales en los
FTBS se usaron analisis de varianza basados en permutaciones (PERMANOVA) (Clarke 1993;
Clarke et al. 2014; Anderson 2017), usando la LT como covariable (Andersen and Depledge 1997;
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Coelho et al. 2013; Gamboa-Garcia et al. 2020), a partir de datos sin transformar, matrices de
similaridad basadas en distancias Euclidianas y 10000 permutaciones. Adicionalmente, se
construyeron pruebas pos hoc pair-wise tests (Anderson 2005; Anderson et al. 2008; Clarke et al.
2014; Clarke and Gorley 2015).

Para evaluar la influencia de los descriptores ecol6gicos del ensamblaje de peces (nimero de
especies, densidad y biomasa, de todas las especies para cada época y area de muestreo) sobre la
eficiencia de la bioacumulacién de HgT en peces (FTBS), se construyeron analisis GAM (Modelos
Aditivos Generalizados) a partir de funciones Bayesianas. Para la construccion de estos modelos se
usaron los FTBS de las siete especies de peces como variables respuesta. Se evaluaron modelos con
diferentes combinaciones de variables, usando el AIC (Criterio de Informacion Akaike) para la
comparacion y determinacion del modelo adecuado, teniendo en cuenta un AAIC<2 (Martins et al.
2015; Krause et al. 2019; Duque et al. 2020). En muchos casos los modelos estadisticos tradicionales
no son adecuados para representar sistemas complejos con relaciones no lineales de variables (Rudy
et al. 2016). Los GAM, al permitir evaluar relaciones no lineales complejas (Elith et al. 2008), por
los cual han sido utilizados en investigaciones de diferentes campos de la ciencia (Tang et al. 2017
de Souza et al. 2018; Amoros et al. 2018; Duque et al. 2020).

4.3 Resultados

4.3.1 Estructura de la comunidad de peces

Las capturas de peces variaron entre areas y épocas de muestreo. Se colectaron 4674 peces (132 kg),
pertenecientes a 29 familias y 69 especies, registrandose una densidad promedio de 0.112+0.015
individuos m? y una biomasa promedio de 3.168+0.397 g m™. La comunidad de peces de la Bahia
de Buenaventura estuvo dominada por las familias Sciaenidae, con 12 especies, Gerreidae y
Haemulidae, con cinco especies y Ariidae, Carangidae y Tetraodontidae, con cuatro especies. Las
especies dominantes fueron Sphoeroides trichocephalus, con el 35% de la densidad total y

Urotrygon rogersi, con el 23% de la biomasa total.

Asi mismo, el namero de especies no presento diferencias significativas entre épocas de muestreo
(p>0.05), observandose 15.25+1.18 especies en época seca (promediotEE) y 13.04+1.16 especies
en época de lluvia. Espacialmente, se observaron diferencias significativas entre areas de muestreo
(p<0.01), siendo mayor el nimero de especies en Al (16.25+2.19), A3 (15.75+1.62) y A4

(15.08+0.92) y menor en A2 (9.50+0.96). Adicionalmente, se presentaron diferencias significativas
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en la interaccion entre épocas y areas de muestreo (p<0.05), registrandose la mayor cantidad de
especies en época seca en Al (21.00+£2.59) y la menor en época seca en A2 (10.00+1.57) y en época
de lluvia en Al (11.50%2.32) y A2 (9.00+1.21) (Tabla 4.1).

Por su parte, la densidad no presentd diferencias significativas entre épocas de muestreo (p>0.05),
registrandose 0.13+0.02 individuos m™ en época seca y 0.09+0.02 individuos m™ en época de lluvia.
Espacialmente, se observaron diferencias significativas entre areas de muestreo, registrandose la
mayor densidad en A3 (0.16+0.03 individuos m?) y la menor en A2 (0.05+0.01 individuos m).
Adicionalmente, en la interaccion entre épocas y areas de muestreo se presentaron diferencias
significativas, observandose las mayores densidades en época seca en Al, intermedias en A3 en
época seca y de lluvias y las menores en las demas muestras (Tabla 4.1). Finalmente, la biomasa no
presento diferencias entre épocas, registrandose 3.50+0.50 g m™ en época seca y 2.83+0.62 g m™ en
época de lluvia. Espacialmente, se presentaron diferencias significativas entre areas de muestreo,
siendo mayor en Al (4.10+0.77 g m?) y A3 (4.83+1.09 g m™), intermedias en A4 (2.60+0.38 g m™
y menores en A2 (1.14+0.20 g m?) (Tabla 4.1).

Tabla 4.1. NUmero de especies, densidad y biomasa en funcién de las épocas y areas de muestreo

(Promedio+EE). Las diferencias significativas se representan con letras minusculas, pruebas post hoc de
Bonferroni (p<0.05).

NUmero de Densidad Biomasa
especies (individuos m?) (gm?)
Al 21.00+2.59a 0.25+0.06 a 5.79+0.83
Epoca A2 10.00+1.57 b 0.06+0.01 b 1.32+0.40
Seca A3 15.17+1.11ab 0.15+0.02 ab 4.37+£1.12
A4 14.83+1.76 ab  0.08+0.01 b 2.52+0.48
Al 11.50+2.32 b 0.06+0.02 b 2.41+0.87
Epoca A2 9.00+1.21b 0.04+0.01 b 0.97+0.12
Lluvia A3  16.33#+3.19ab  0.18+0.07 ab 5.29+1.96
A4 15.33+0.76ab  0.08+£0.01 Db 2.67+0.65
Epoca Seca  15.25+1.18 0.13+0.02 3.50+0.50
Lluvia 13.04+1.16 0.09+0.02 2.83+0.62
Al 16.25+2.19a 0.15+£0.04 ab 4.10£0.77 a
. A2 9.50+0.96 b 0.05+0.01 b 1.14+0.20 b
Area A3 15.75+1.62 a 0.16+0.03 a 4.83+1.09 a
A4 15.08+0.92 a 0.08+0.01 ab 2.60+0.38 ab
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4.3.2 Variaciones en la concentracién de HgT en sedimentos y peces

La concentracion de HgT en sedimentos (peso seco) presentd variaciones temporales y espaciales.
Temporalmente, se observaron diferencias significativas entre épocas de muestreo (p(PERM)<0.01),
siendo mayor en época de lluvia (0.089+0.041 pg g*) y menor en época seca (0.051+0.033 pg g*).
Espacialmente, se encontraron diferencias significativas entre areas de muestreo (p(PERM)<0.01),
con los valores mas altos en Al, A2 y A4 (0.079+0.035, 0.096+0.038 y 0.073+0.041 pg g™,
respectivamente) y los mas bajos en A3 (0.032+0.027 ug g*). EI HgT en sedimento no presentd
diferencias significativas en la interaccion entre épocas y areas de muestreo (p(PERM)>0.05) (Figura
4.2).

En este estudio se determino el contenido de HgT en musculo (peso seco) para 67 especies (2127
individuos) en el estuario Bahia de Buenaventura, encontrandose presencia de HgT en todas las
especies. Asi mismo, se observé que el 46% de los peces presentaron concentraciones de HgT
mayores a 0.2 pg g, pudiendo generar riesgos por consumo, siendo 0.2 pg g* la maxima
concentracion sugerida para el consumo por la poblacién vulnerable, mujeres embarazadas, nifios y
consumidores frecuentes (WHO 1990). Por otra parte, varias especies presentaron frecuencia de
ocurrencia baja dificultando la comparacion entre épocas y areas de muestreo, por lo cual se
seleccionaron siete especies representativas para la Bahia de Buenaventura (Molina et al. 2020), que
presentaron alta frecuencia de ocurrencia, habitos bentonicos y que fueran residentes permanentes
del estuario. Las especies seleccionadas para andlisis individuales fueron: Urotrygon rogersi,
Cathorops multiradiatus, Achirus mazatlanus, Achirus klunzingeri, Sphoeroides trichocephalus,
Daector dowi y Citharichthys gilberti (Figura 4.2).

Las comparaciones espaciotemporales del contenido de mercurio de los peces se hicieron a partir de
las concentraciones en musculo divididas por la longitud total. La especie que presentd la mayor
concentracién de HgT fue U. rogersi, observandose diferencias significativas en la concentracién de
mercurio entre épocas de muestreo (p(PERM)<0.01), registrandose los mayores valores de HgT en
época de lluvia (promedio+EE; 0.0211+0.0029 pg g* cm™) y los menores en época seca
(0.0160+0.0018 pg g* cm™). Asi mismo, se determinaron diferencias significativas entre areas de
muestreo (p(PERM)<0.01), siendo mayores en A3 (0.0205+0.0015 pg g* cm™), intermedios y
variables en A2 y A4 (0.0165+0.0048 y 0.0182+0.0019 ug g™ cm™, respectivamente) y menores en
Al (0.0115+0.0013 pg g* cm™). Por otra parte, de las especies seleccionadas la que presentd las
menores concentraciones de HgT fue C. gilberti, identificAndose diferencias significativas en la
concentracién de HgT entre épocas de muestreo (p(PERM)<0.01), observandose los mayores valores

en la época de lluvia (0.0109+0.0013 pg g* cm™) y los menores en época seca (0.0089+0.0008 ug
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g™’ cm™). Espacialmente, se observaron diferencias entre areas de muestreo (p(PERM)<0.01), siendo
mayores en Al, A2 y A3 (0.0107+0.0011, 0.0105+0.0012 y 0.0114+0.0011 pg g* cm?,
respectivamente) y menores en A4 (0.0084+0.0004 ug g™ cm™).

Figura 4.2. Contenido de HgT (peso seco) en peces y sedimento en funcion de las épocas y areas de
muestreo (PromedioxEE). Las barras grises corresponden a la época seca y las negras a la época de lluvia.
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4.3.3 Bioacumulacion de HgT en peces (Factores de Transferencia
Biota-Sedimento)

Se determinaron los FTBS para las siete especies seleccionadas determinandose diferencias

significativas entre especies, siendo mayor para la especie U. rogersi (12.72+1.12) y menor para la

especie C. gilberti (2.40+0.17) (Tabla 4.2). EI mayor FTBS individual fue de 67.91 y se observo en
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un individuo de U. rogersi (LT de 32 cm y peso de 201 g) capturado en época seca en A3.
Adicionalmente, se destaca un individuo de C. multiradiatus (LT de 18.7 cm y peso de 46 Q)
capturado en época de lluvia en A3, al presentar un FTBS de 44.57. EI menor FTBS fue de 0.09 y
se observd en un individuo de S. trichocephalus (LT de 6.4 cm y peso de 7 g) capturado en época de
lluvia en A2.

Tabla 4.2. Factor de acumulacion biota-sedimento (FTBS), LT y Peso para las siete especies de peces
representativas de la Bahia de Buenaventura. Las diferencias significativas se representan con letras
minusculas, pruebas pos hoc Permanova pair-wise test (o(PERM)<0.05). Las especies estan organizadas de
mayor a menor FTBS. (*)Los Niveles troficos corresponden a los reportados en Fishbase (Froese and Pauly
2019).

n_ FTBS LT (cm) Peso (g) Nivel Tréfico™
Urotrygon rogersi 129 12.72+#1.12a  26.02+2.29a  137.26+12.08a  3.9+0.63
Cathorops multiradiatus 103 5.75+0.57b  18.08+1.78b  53.2445.25c¢ 4.4+0.8
Sphoeroides trichocephalus 224 4.82+0.32cd  7.12+0.48e  8.11+0.54 f 3.3+0.4
Achirus mazatlanus 69  4.76+0.57bc  12.52+1.51d  38.70+4.66 d 3.2+0.45
Daector dowi 69  4.29+0.52cd  14.69+1.77c  35.28+4.25d 3.5+0.5
Achirus klunzingeri 126 4.20+0.37d  15.20+1.35c 77.25+6.88b 3.4+0.4
Citharichthys gilberti 199 2.40+0.17e  12.22+0.87d 18.57+1.32¢ 4.1+0.63

Para evaluar las variaciones en la eficiencia del proceso de bioacumulacion de HgT se analizaron los
FTBS para las siete especies de peces seleccionadas, observandose variaciones espaciales y
temporales. Asi mismo, para reducir el efecto de la edad de los organismos en el proceso de
bioacumulacién se us6 como proxy la longitud total (LT), incluyéndose en los analisis como
covariable. Se observo un efecto significativo de la LT sobre los FTBS (p(PERM)<0.01) en las
especies U. rogersi, C. multiradiatus, S. trichocephalus, A. klunzingeri y C. gilberti. Por otra parte,

para las especies A. mazatlanus y D. dowi la LT no presenté un efecto significativo (p(PERM)>0.05).

Para la especie de raya U. rogersi se presentaron diferencias significativas en el FTBS entre épocas
de muestreo (p(PERM)<0.01), registrandose los mayores valores en época seca (14.71+£1.55) y los
menores en época de lluvia (9.88+1.20). Espacialmente se presentaron diferencias significativas
entre las areas de muestreo (p(PERM)<0.01), registrandose los mayores FTBS en A3 (17.11+1.81)
y los menores en Al, A2 y A3 (6.91 a 9.45). Por otra parte, no se observaron diferencias

significativas en la interaccién entre épocas y areas de muestreo (p(PERM)>0.05) (Tabla 4.3).

El bagre marino C. multiradiatus no presentd diferencias significativas en el FTBS entre épocas de
muestreo (p(PERM)>0.05), sin embargo, el mayor valor se registré en época seca (6.05+0.58) y el

mayor en época de lluvia (5.42+1.00). Por otra parte, se observaron diferencias significativas entre
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areas de muestreo (p(PERM)<0.01), registrandose el mayor FTBS en A3 (22.53+6.42) y el menor
en Al (3.82+0.25). Adicionalmente, se presentaron diferencias significativas en la interaccion entre
épocas y éareas de muestreo (p(PERM)<0.01), siendo mayores en A3 en época de lluvia
(27.09+10.42) y época seca (15.70+£2.99), y menores en la parte interna en las épocas seca y de
lluvia, con FTBS entre 3.74 y 8.04 (Tabla 4.3).

El pez globo S. trichocephalus presentd diferencias significativas entre épocas de muestreo
(p(PERM)<0.01), observandose el mayor FTBS en época seca (6.92+0.54) y el menor en época de
lluvia (2.25+0.19). Espacialmente se observaron diferencias significativas entre areas de muestreo
(p(PERM)>0.05), siendo mayor en A3 (9.32+0.66) y menor en A2 (0.97+0.11). Asi mismo, se
presentaron diferencias significativas en los FTBS en la interaccion entre épocas y areas de muestreo
(p(PERM)<0.01), siendo mayores en época seca en A3 (11.91+0.75) y menores en época seca en A2
(0.65+0.06) (Tabla 4.3).

En el lenguado A. mazatlanus los FTBS presentaron diferencias significativas entre épocas de
muestreo (p(PERM)<0.01), siendo mayores en época seca (8.49+2.30) y menores en época de lluvia
(38.72+0.33). Asi mismo, se presentaron diferencias significativas entre éareas de muestreo
(p(PERM)<0.01), observandose los mayores FTBS en Al (4.2510.62), A3 (5.87+1.49) y A4
(5.40+1.24) y los menores en A2 (2.78+0.40). Adicionalmente, se presentaron diferencias
significativas en la interaccion entre épocas y areas de muestreo (p(PERM)<0.01), registrandose los
mayores FTBS en época seca en A3 (26.96+8.00) y los menores en las demas muestras, con valores
entre 2.78 y 6.22 (Tabla 4.3).

El pez sapo D. dowi no presento diferencias significativas en los FTBS entre épocas de muestreo
(p(PERM)>0.05), registrandose un FTBS de 4.49+1.40 en época de lluvia y de 4.20+0.58 en época
seca. Espacialmente se presentaron diferencias significativas entre areas de muestreo
(p(PERM)<0.01), registrandose los mayores FTBS en A3 (7.17+1.25) y los menores en las areas de
muestreo AL, A2 y A4, con valores entre 2.42 y 2.74. Por otra parte, en la interaccion entre épocas

y areas de muestreo no se presentaron diferencias significativas (p(PERM)>0.05) (Tabla 4.3).

ElI FTBS en el lenguado A. klunzingeri present6 diferencias significativas entre épocas de muestreo
(p(PERM)<0.01), siendo mayor en época seca (5.90+0.75) y menor en época de lluvia (2.55+0.44).
Asi mismo, se observaron diferencias significativas entre areas de muestreo en los FTBS
(p(PERM)<0.01), siendo mayores en A3 (10.77+2.27), intermedios en A2 (4.52+1.31) y menores en
Al (2.89+0.45) y A4 (3.6920.63). Adicionalmente, los FTBS también presentaron diferencias en la
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interaccion entre épocas y areas de muestreo (p(PERM)<0.01), siendo mayores en época seca en A3
(16.39+3.02) y menores en época de lluvia en A4 (1.11+0.15) (Tabla 4.3).

Le lenguado izquierdo C. gilberti no presenté diferencias en los FTBS entre épocas de muestreo
(p(PERM)>0.05), con valores de 2.58+0.19 en época seca y de 2.08+0.25 en época de lluvia.
Espacialmente se presentaron diferencias entre areas de muestreo (p(PERM)<0.01), con mayores
valores de FTBS en A3 (4.66+0.52), intermedios en Al (2.37+0.25) y menores en A2 (1.50+0.84) y
A4 (1.7940.11). Por otra parte, los FTBS no presentaron diferencias significativas en la interaccion
entre épocas y areas de muestreo (p(PERM)>0.05) (Tabla 4.3).
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Tabla 4.3. Factor de Acumulacion Biota-Sedimento en funcidn de las epocas y areas de muestreo para las especies de peces seleccionadas (Promedio£EE). Las

diferencias significativas se representan con letras mindsculas, pruebas pos hoc Permanova pair-wise test (o(PERM)<0.05).

Urotry_gon Cath_orops Sphoeroides Achirus Daector dowi Achir_us _ C_ithari_chthys
rogersi multiradiatus trichocephalus mazatlanus klunzingeri gilberti
Al 7.45+0.93 3.74£0.34 c 2.89+0.39¢c  4.38+0.99b  3.01+0.60 2.88+0.39d  2.51+0.31
Seca A2 15.15+6.53 8.04+2.94 ¢ 0.65+0.06 f 2.93+0.97 9.73£2.98ab 1.50+0.84
A3 26.43£3.68 15.70+2.99ab 11.91+0.75a 26.96+8.00a 6.92+1.39 16.39+3.02a 5.36x0.51
Ad 10.52+1.32 9.81+0.73 b 4.91+0.63b 6.22+1.55b  2.92+0.85 571+091b  2.01+0.14
Al 1.56+1.41 3.96+0.37 ¢ 1.51+0.14de 4.22+0.74b  1.19+0.30 2.90£0.80d  1.93+0.34
Lluvia A2 3.62+1.19 3.87£1.99 ¢ 1.26+0.19e  2.78x0.40b  1.39+0.00 2.21+0.20 cd
A3 11.88+1.39 27.09£10.42a 4.23+0.49b  3.95+0.52b  7.51+2.34 5.16+£1.65bc  3.86+0.93
Ad 3.01+0.53 4.07+0.52 c 1.73x0.17d  2.92+0.98b  0.74+0.00 1.11+0.15e  1.50£0.17
Epoca Seca  14.71+1.55a 6.05+0.58 6.92+0.54a  8.49+2.30a  4.20+0.58 5.90+0.75a  2.58+0.19
Lluvia 9.88+1.20b  5.42+1.00 2.25¢0.19b  3.72+0.33b  4.49+1.40 2.55+0.44b  2.08+0.25
Al 6.91+0.92b  3.82+0.25¢ 2.20+0.23¢c  4.25+0.62a  2.42+0.45b 2.89+0.45c 2.37x0.25b
Area A2 7.95+3.09b  6.48+2.02 bc 0.97+0.11d 2.78+0.40b  2.74+0.87b 4.52+1.31b  1.50+0.84c
A3 17.11+1.81a 22.53+6.42a 9.32+0.66a 5.87¥1.49a 7.17£1.25a 10.77+2.27a 4.66+0.52a
Ad 9.45+1.21b  6.09+0.62 b 3.27£0.37b  540+1.24a 2.70£0.79b 3.69+0.63c  1.79+0.11c
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4.3.4 Influencia de la estructura de la comunidad sobre la
bioacumulacion de mercurio en peces

Se evaluo la influencia de la estructura de la comunidad en la bioacumulacion de HgT en peces,
usando analisis GAM univariados y multivariados para los FTBS de cada una de las especies
seleccionadas como variable dependiente y los descriptores ecoldgicos de la comunidad de peces
(nmero de especies, densidad y biomasa), como variables independientes. El descriptor de la
estructura de comunidad con mayor influencia individual fue la densidad, presentando correlaciones
significativas con todas las especies, seguida por la biomasa, que presentd correlaciones
significativas con cinco especies y por ultimo estuvo el nimero de especies, que presento
correlaciones significativas con cuatro especies (Tabla 4.4). Adicionalmente, los FTBS de las
especies U. rogersi, C. multiradiatus, S. trichocephalus y C. gilberti presentaron correlaciones
significativas con los tres descriptores de la estructura de la comunidad de peces, seguidos por A.
klunzingeri que presento correlaciones significativas con dos y A. mazatlanus con una, mientras que

D. dowi no present6 correlaciones significativas con ningln descriptor (Tabla 4.4).
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Tabla 4.4 Correlaciones univariadas de los descriptores de la estructura de la comunidad con los FTBS
para las especies de peces representativas, usando andalisis GAM univariados. Los valores de los grados de
libertad efectivos (edf) representan el grado del polinomio ajustado por el modelo.

: 2 A Variacion
edf p-valor R®Ajustado explicada (%)
Urot Numero de especies 7.53 <0.001 0.308 34.8
rotrygon .
rogersi Densidad 6.2 <0.001 0.211 24.9
Biomasa 5.24 0.008 0.129 16.5
Cath Numero de especies 8.51 <0.001 0.615 64.8
athorops )
multiradiatus Densidad 6.27 <0.001 0.376 41.4
Biomasa 8.03 <0.001 0.393 44.1
sph id Numero de especies 3.45 <0.001 0.113 12.7
phoeroides .
richocephalus  Densidad 75 <0001  0.335 35.7
Biomasa 5.66 <0.001 0.134 15.6
_ NGmero de especies 233 018 0.058 9
Achirus i 846 <0.001 0.577 63
mazatlanus Densidad : : :
Biomasa 1.35 0.409 0.009 2.84
Numero de especies 1.58 0.228 0.033 5.57
Daector dowi Densidad 1 0.154 0.016 3
Biomasa 1 0.425 0.005 0.95
Achi Numero de especies 3.28 0.419 0.031 5.64
chirus )
Klunzingeri Densidad 5,58 <0.001 0.176 21.3
Biomasa 1 0.049 0.023 3.08
Citharichth Numero de especies 6.07  0.002 0.108 13.5
Gl Densidad 727 <0001  0.168 19.9
Biomasa 5.6 0.001 0.108 13.4

Los descriptores de la estructura de la comunidad que individualmente explicaron mejor y
significativamente los FTBS para cada especie se presentan a continuacion. Para la especie U.
rogersi el descriptor que presentdé mayor correlacion individual con los FTBS fue el nimero de
especies (variacion explicada 34.8%), correlacionandose de manera no lineal, observandose los
mayores valores del FTBS cuando el nimero de especies fue de 18 a 20 (Tabla 4.4, Figura 4.3a). Asi
mismo, la especie C. multiradiatus presentd la mayor correlacion significativa con el namero de
especies (variacién explicada 64.8%), correlacionandose de manera no lineal y observandose los
mayores FTBS cuando el nimero de especies estuvo entre 6 y 10 (Tabla 4.4, Figura 4.3b). Por otra
parte, los FTBS de la especie S. trichocephalus presentaron la mayor correlacion significativa con la
densidad (variacion explicada 35.7%), con un ajuste no lineal, observandose los mayores FTBS
asociados a densidades cercanas a 0.18 individuos m? (Tabla 4.4, Figura 4.3c). Los FTBS de la

especie A. mazatlanus presentaron la mayor correlacion con la densidad (variacion explicada 63%),
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correlaciondndose de manera no lineal, observandose los mayores valores de FTBS cuando la
densidad estuvo entre 0.16 y 0.22 individuos m? (Tabla 4.4, Figura 4.3d). Adicionalmente, para la
especie A. klunzingeri el descriptor de la estructura de la comunidad que present6 mayor correlacion
individual con los FTBS fue la densidad (variacion explicada 21.3%), presentandose un ajuste no
lineal, asociandose los mayores valores de FTBS a densidades cercanas a 0.2 individuos m™ (Tabla
4.4, Figura 4.3¢). Finalmente, los FTBS de la especie C. gilberti presentaron la mayor correlacion
significativa con la densidad (variacion explicada 19.9%), con un ajuste no lineal, observandose los
mayores valores del FTBS cuando la densidad fue cercana a 0.15 individuos m™ (Tabla 4.4, Figura

4.3f).

Figura 4.3. Influencia individual de los descriptores de la estructura de la comunidad con mayor
correlacion significativa con el FTBS de las especies de peces seleccionadas. El eje y representa el FTBS
bajo una funcion suavizada de los descriptores de la estructura de la comunidad nimero de especies (S) y
densidad (Den). Las lineas punteadas muestran un rango de dos errores estandar. Las marcas de

graduacion intermedias en el eje x representan los datos observados.
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En cuanto a la interaccion de los diferentes descriptores de la estructura de la comunidad sobre los
FTBS de las especies de peces seleccionadas (GAM multivariado), el modelo propuesto para U.
rogersi incluye Gnicamente el nimero de especies, con un ajuste no lineal (Tabla 4.5), observandose
mayores FTBS cuando el nimero de especies fue de 8 a 10 y de 17 a 19 (Figura 4.4a). Por otra parte,
para C. multiradiatus el modelo incluy6 las variables niUmero de especies y biomasa de manera no
lineal y significativa (Tabla 4.5). Los FTBS fueron mayores cuando el nimero de especies estuvo
entre 8 y 10 especies (Figura 4.4b) y la biomasa entre 7 y 9 g m™ (Figura 4.4c). Para la especie S.
trichocephalus el modelo incluyo las tres variables de manera no lineal y significativa (Tabla 4.5).
Los FTBS disminuyeron cuando el nimero de especies fue mayor a 22 (Figura 4.4d), aumentaron
cuando la densidad fue mayora a 0.4 individuos m (Figura 4e) y presenté leves aumentos cuando
la biomasa presentd valores cercanos a 2y 6 g m o fue mayor a 10 g m (Figura 4.4f). Por su parte,
los FTBS para la especie A. mazatlanus fueron explicados por las variables nimero de especies
(lineal, no significativa) y densidad (no lineal) (Tabla 4.5), observandose los mayores FTBS cuando

la densidad fue cercana a 0.18 individuos m (Figura 4.4g).

Los FTBS para la especie D. dowi se correlacionaron con el nimero de especies y la densidad de
manera no lineal y significativa (Tabla 4.5). Los FTBS disminuyeron cuando el nimero de especies
fue mayor a 22 (Figura 4.4h) y aumentaron cuando la densidad fue mayor a 0.4 individuos m
(Figura 4.4i). Por otra parte, para los FTBS de la especie A. klunzingeri el modelo incluyé las tres
variables descriptoras de la estructura de la comunidad de manera no lineal y significativa (Tabla
4.5). Los FTBS presentaron un leve aumento cuando el nimero de especies fue menor a 10 especies
0 mayor a 20 especies (Figura 4.4j), fueron mayores cuando se presentaron valores intermedios de
densidad, entre 0.1 y 0.3 individuos m? (Figura 4.4k) y también fueron altos cuando la biomasa
estuvo entre 7'y 9 g m? (Figura 4.41). Finalmente, los FTBS de la especie C. gilberti se modelaron
incluyendo las variables nimero de especies, densidad y biomasa con un ajuste no lineal significativo
(Tabla 4.5). Para esta especie, en los FTBS no se observaron tendencias claras de correlacion con
los descriptores de la estructura de la comunidad, pese a ser significativos para el modelo. Los FTBS
permanecieron casi constantes independientemente de las variaciones en el nimero de especies,

densidad y biomasa (Figura 4.4m-0).
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Tabla 4.5. Influencia conjunta de descriptores de la estructura de la comunidad sobre los FTBS en especies
de peces representativas, usando analisis Step GAM. NUmero de especies, Densidad y Biomasa. Los valores
entre paréntesis representan correlaciones lineales. Los asteriscos sefialan las variables estadisticamente

significativas en los modelos (p<0.05*, p<0.01** y p<0.001***).

Coeficiente o grado del polinomio

o R? Variacion AIC % g

Ajustado  explicada (%) esl:)r:cei:a(; ®  Densidad Biomasa
Urotrygon 129 0.437 48.1 945798  9.93*** - -
rogersi
Cathorops 103 0.855 88.1 485528  10.77*** - 7.54%%*
multiradiatus
Sphoeroides 224 0.725 75.5 1102.853 7.19%** 7.63%%%  Q 47x*x
trichocephalus
Achirus 69  0.593 65.5 365.880  (0.59) 9.36%** -
mazatlanus
Daector dowi 69  0.698 77.9 351.973  9.09%** 9.00%** -
Achirus 126 0.431 49.8 714303  3.15%* 2.47%% 9.03***
klunzingeri
Citharichthys 199 317 37.1 784671  5.11%* 6.15%% 435

gilberti
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Figura 4.4 Influencia no lineal significativa de descriptores de la estructura de la comunidad sobre los
FTBS usando analisis GAM multivariados. El eje y representa los FTBS bajo una funcidn suavizada de los
descriptores de la estructura de la comunidad: NUmero de especies (S), Densidad (Den) y Biomasa (Bio).
Las lineas punteadas muestran un rango de dos errores estandar. Las marcas de graduacion intermedias en
el eje x representan los datos observados
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4.4 Discusion

4.4.1 Estructura de la comunidad de peces

En el estuario Bahia de Buenaventura 14 especies representaron el 90% de la densidad total de peces.
Esta dominancia se ha observado también en otros estuarios tropicales de América (Shervette et al.
2007; Feutry et al. 2010; Vilar et al. 2013) y en la Bahia de Buenaventura (Molina et al. 2020) y
puede estar relacionado con la mejor adaptacién de algunas especies de peces a las fuertes
variaciones ambientales y la amplia oferta de recursos como alimento y refugio que ofrecen los
estuarios (Whitfield 1999). Asi mismo, la especie dominante por su abundancia fue S.
trichocephalus, probablemente por su amplia tolerancia a variaciones ambientales y por su
preferencia por condiciones ambientales comunes en la Bahia de Buenaventura, como los fondos
blandos y aguas turbias (Nelson 2006; Robertson and Allen 2015), lo cual ha sido reportado en otros
estudios para este estuario (Duque et al. 2020). Por otra parte, la especie dominante por su biomasa
fue U. rogersi, principalmente en la zona externa del estuario con influencia de los rios. Esta
dominancia puede relacionarse con el suministro de recursos asociada a la descarga de los rios y la
oferta de alimento (Gamboa-Garcia et al. 2018; Molina et al. 2020).

Las variables indicadoras de la estructura del ensamblaje de peces (nimero de especies, densidad y
biomasa de todas las especies, en funcién de las areas y épocas de muestreo) presentaron patrones
de variacion espaciales similares, observandose los mayores valores en las areas de muestreo con
influencia de los rios. Este patron de variacion puede relacionarse con la adaptacion de los
organismos estuarinos a cambios ambientales, en la salinidad y los sélidos suspendidos, que se
intensifican en puntos de mayor mezcla de aguas como la desembocadura de los rios (Shervette et
al. 2007; Feutry et al. 2010; Day et al. 2012; Vilar et al. 2013; Chakraborty et al. 2019). Asi mismo,
debido a variaciones ambientales, en diferentes estuarios se han registrado cambios en la oferta
recursos que pueden influir en la estructura de los ensamblajes de peces (Nagelkerken et al. 2008;
Lima et al. 2015; Amorim et al. 2017). Para la Bahia de Buenaventura se ha reportado la influencia
de la calidad del agua sobre el nimero de especies, la densidad y la biomasa del ensamblaje de peces
(Dugue et al. 2020) y variaciones en el ensamblaje de peces a lo largo del gradiente ambiental de

este estuario (Molina et al. 2020).

4.4.2 Bioacumulacion de HgT en peces

Los valores promedio de los FTBS en las siete especies analizadas estuvieron entre 2.4y 12.7 en

este estudio, los cuales, al ser mayores a 1 demuestran que el proceso de bioacumulacion de HgT se
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estd dando en el estuario Bahia de Buenaventura (Rashed 2001; Polak-Juszczak 2012), pudiendo
ocurrir a partir de concentraciones de HgT bajas en sedimentos. El proceso de bioacumulacion de
HgT puede estar siendo influenciado por la presencia de HgT en el ambiente y su biodisponibilidad,
los patrones de historia de vida de los peces y por la biomagnificacion a través de la estructura de la
red trofica (Burkhard 2003; Arnot and Gobas 2006; Burkhard et al. 2012), siendo un proceso
complejo que debe ser analizado separadamente para cada especie. Esta complejidad se puede
observar en que el orden de los valores de FTBS no corresponden a los niveles troficos, tallas y pesos
de las especies de peces, pudiendo ser importantes las variaciones ambientales, la toxicocinética y
los habitos troficos de cada especie, relacionados con la estructura de la comunidad, en los procesos
de bioacumulacion (Chumchal et al. 2010; Dang and Wang 2012; Ahonen et al. 2018; Fonseca et
al. 2019; Le Croizier et al. 2019).

Asi mismo, se observo que el proceso de transferencia de HgT de los sedimentos a los peces fue mas
eficiente en época seca (a excepcion de D. dowi) y en la zona externa del estuario. Este patrén
espacial y temporal puede estar relacionado principalmente con la menor concentracion de MO en
sedimento en la época seca y en la parte externa del estuario (Gamboa-Garcia et al. 2018, 2020), lo
cual reduce la fuerza que une los complejos MO-Hg, (Lacerda and Fitzgerald 2001; Han et al. 2006;
Azaroff et al. 2019; He et al. 2019) y con fluctuaciones en la salinidad que favorecen la formacién
de complejos cloro-Hg, beneficiando la biodisponibilidad del Hg (Morel et al. 1998). Por esto, se
observa una relacién inversa entre la cantidad de MO y el FTBS (Chen et al. 2009). EI aumento en
la eficiencia del proceso de bioacumulacion cuando la MO es menor se ha observado en
macroinvertebrados de la Bahia de Buenaventura (Gamboa-Garcia et al. 2020). Adicionalmente,
para la Bahia de Buenaventura se han reportado efectos de la contaminacion por mercurio en peces
(Dugue and Cogua 2016) y acumulacién de mercurio en aves marinas (Gamboa-Garcia et al. 2019),

comprobando que el proceso de bioacumulacién se estd dando en este estuario.

4.4.3 Influencia de la estructura de la comunidad sobre la eficiencia de
la bioacumulacion de mercurio en peces

La evaluacion del proceso de bioacumulacién a través de los andlisis GAM univariados y
multivariados mostraron la influencia de diferentes combinaciones de descriptores de la estructura
de la comunidad sobre los FTBS de las especies seleccionadas. Esto puede indicar que la influencia
de la estructura de la comunidad es compleja y puede representar las variaciones en las rutas de flujo
de mercurio utilizadas de una especie a otra. Estas variaciones especificas para cada especie se

pueden asociar a variaciones en las condiciones que determinan la biodisponibilidad (He et al. 2019;
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Padalkar et al. 2019), en las concentraciones iniciales de mercurio (Chumchal et al. 2008; van der
Velden et al. 2013; Fonseca et al. 2019) y a diferencias troficas (Power et al. 2002; Cogua 2011;
Adams and Paperno 2012; Le Croizier et al. 2019). Las diferencias troficas influyen en la dindmica
del mercurio en los ecosistemas, ya que una vez este elemento empieza a bioacumularse, se acepta
que su dindmica es controlada principalmente por las relaciones tréficas (Morel et al. 1998; Diaz et
al. 2001; Chapman 2002; Schmitt-Jansen et al. 2008; Beyer et al. 2014), las cuales a su vez dependen
de la estructura de la comunidad debido a cambios en la composicién y abundancia relativa de
especies, migraciones, eventos de reclutamiento y variaciones en las tasas de crecimiento
poblacional (Lindeman 1942; Paine 1980; Day et al. 2012).

La especie de raya U. rogersi, present6 los mayores FTBS en la época seca y en la parte externa del
estuario. Adicionalmente, la mayor influencia individual significativa sobre los FTBS fue de la
variable nimero de especies, la cual fue la Unica variable incluida por el modelo multivariado.
Espacial y temporalmente los mayores FTBS pueden relacionarse con una mayor biodisponibilidad
de HgT mediada por menores concentraciones de MO (Lacerda and Fitzgerald 2001; Han et al. 2006;
Azaroff et al. 2019; He et al. 2019). La biodisponibilidad permite que en ecosistemas estuarinos, a
partir de concentraciones iniciales pequefias de HgT, puedan encontrarse altas concentraciones en
niveles troficos superiores, mediadas por la biomagnificacion (Morel et al. 1998; Zolfaghari et al.
2009; Tadiso et al. 2011). La influencia de la biodisponibilidad en la acumulacion de HgT puede
evidenciarse en gue los mayores FTBS se observaron asociados a menores concentraciones de HgT
en macroinvertebrados (Gamboa-Garcia et al. 2020), que son parte de la dieta de U. rogersi. El
efecto de la biodisponibilidad se ha observado en la Bahia de Buenaventura, en donde se ha reportado
la relacion inversa entre la MO y el HgT en sedimentos con la acumulacion de HgT en organismos
(Gamboa-Garcia et al. 2018, 2020).

Por otra parte, el aumento de los FTBS cuando el nimero de especies fue intermedio o bajo y la
disminucidn de los FTBS cuando aumento el nimero de especies, puede indicar que el aumento en
el nimero de especies disminuye la eficiencia de la transferencia de HgT del sedimento a los
individuos de U. rogersi. Esta disminucion puede estar asociada a la variabilidad en la capacidad
que tiene cada especie de acumular HgT (Power et al. 2002; Goto and Wallace 2009; Adams et al.
2010; Rizzo et al. 2011; Adams and Paperno 2012; Bisi et al. 2012) y que las respuestas ante
perturbaciones son especificas para cada especie, por lo cual aumenta con el nimero de especies
(Wohl et al. 2004; Valone and Barber 2008), pudiendo la variedad de respuestas ante perturbaciones
mejorar la respuesta de los ecosistemas a impactos (McNaughton 1977; Naeem et al. 1999; Covich

et al. 2004; leno et al. 2006). Adicionalmente, el aumento en el nimero de especies puede generar
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un aumento en las posibles rutas tréficas para la transferencia de mercurio, pudiendo generarse
procesos de dilucion tréfica por transferencia a cadenas troficas pelagicas. Finalmente, cabe
mencionar que el FTBS en este estudio para U. rogersi fue menor al registrado para otra especies de
raya de la familia Urotrygonidae en la Bahia de San Diego (Bay et al. 2016).

La especie C. multiradiatus presentd los mayores FTBS en la época seca y en la parte externa del
estuario. Asi mismo, se observo la mayor influencia individual significativa sobre los FTBS de C.
multiradiatus por la variable nimero de especies, sin embargo, el modelo multivariado incluy6 las
variables nimero de especies y biomasa. Las variaciones en los FTBS espaciales y temporales de la
especie C. multiradiatus presentaron un patron similar al de U. rogersi y puede explicarse por la
biodisponibilidad mediada por menores concentraciones de MO (Lacerda and Fitzgerald 2001; Han
et al. 2006; Azaroff et al. 2019; He et al. 2019). Adicionalmente, los FTBS altos en comparacion a
las otras especies analizadas se asociaron a bajas concentraciones de HgT en sedimentos, de manera
similar a lo registrado para otras especies de la familia Ariidae en estuarios de Brasil, en donde
mayores acumulaciones de HgT en misculo se presentaron en areas con menor concentracion de
HgT en sedimentos (Azevedo et al. 2009; Pecoraro et al. 2019). Los mayores FTBS en la parte
externa del estuario contrastan con bajas concentraciones de HgT en macroinvertebrados bentdnicos
registrados para Buenaventura (Panesso 2017), que son preses importantes para C. multiradiatus en
este estuario (Gallego 2018). Esto podria indicar que esta especie tiende a bioacumular mercurio

facilmente.

Por otra parte, para el bagre C. multiradiatus el aumento en el nimero de especies tiene un efecto
favorable al reducir los FTBS, observandose que cuando se presentan nimeros de especies bajos,
hay mayores FTBS y cuando el nimero de especies aumenta, disminuyen los FTBS. Esto podria ser
explicado por la hipétesis del seguro (insurance hypothesis), segin la cual, la biodiversidad protege
al ecosistema garantizando la continuidad de sus procesos funcionales y permitiéndole recuperarse
al ser perturbado (McNaughton 1977; Naeem et al. 1999; Yachi and Loreau 1999; Bouvier et al.
2012). En este caso, por las capacidades diferenciales en la bioacumulacién de cada especie (Power
et al. 2002; Goto and Wallace 2009; Adams and Paperno 2012), puede mejorar la respuesta de los
ecosistemas a impactos (Covich et al. 2004; leno et al. 2006), observandose una disminucion en los
FTBS. Esto podria estar relacionado con la transferencia de mercurio a cadenas tréficas pelagicas al
aumentar el namero de interacciones tréficas, como resultado del aumento del nimero de especies

presentes en el estuario.
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Asi mismo, el aumento de los FTBS en C. multiradiatus cuando la biomasa fue mayor, podria
relacionarse con el aumento del ingreso a la red tréfica y de la transferencia de mercurio asociada a
los procesos de produccién primaria y secundaria, necesarios para un aumento en la biomasa. Esto
ha sido observado en experimentos en los que el flujo de mercurio aumenta por efectos Botton-up,
a través del aumento en la biomasa (Jones et al. 2013). Resultados similares se han reportados para
comunidades bentdnicas de estuarios impactados, registrandose mayor biodisponibilidad de HgT
para redes troficas bentdnicas asociada a mayores densidades y biomasas (Goto and Wallace 2009).
El FTBS para C. multiradiatus fue el segundo mas alto en este estudio, lo cual concuerda con lo
reportado para Cathorops mapale en la Bahia de Cartagena, en donde fue la especie con el mayor
Factor de Biomagnificacion de HgT (Cogua 2011) y podria indicar que el género Cathorops es
sensible a la contaminacion por mercurio.

Los FTBS en la especie S. trichocephalus fueron mayores en época seca y en la parte externa del
estuario. Asi mismo, la densidad fue la variable con mayor correlacidn individual con los FTBS en
esta especie, sin embargo, el modelo multivariado incluyé los tres descriptores de la estructura de la
comunidad (nimero de especies, densidad y biomasa) como significativos para explicar las
variaciones en los FTBS. Las variaciones espaciales y temporales de los FTBS pueden explicarse
principalmente por aumentos en la biodisponibilidad del HgT asociados a menores concentraciones
de MO (Azaroff et al. 2019; He et al. 2019), que permiten alcanzar concentraciones altas de HgT en
peces a partir de concentraciones bajas en el sedimento (Morel et al. 1998; Tadiso et al. 2011), de
manera similar a las especies anteriormente analizadas. Adicionalmente, los mayores FTBS
registrados en la época seca y la parte externa del estuario coinciden con el aumento de la abundancia
de macroinvertebrados en las mismas épocas y areas del estuario (Gamboa-Garcia et al. 2018), que
son presas preferidas de S. trichocephalus (Robertson and Allen 2015), lo cual puede corresponder
al papel clave que tienen los macroinvertebrados en la transferencia de HgT del sedimento a niveles

troficos superiores (Henderson et al. 2012).

Por otra parte, la especie S. trichocephalus present6 una disminucion de los FTBS cuando aumento
el nimero de especies, lo cual sugiere que el aumento en el nimero de especies disminuye la
eficiencia de la transferencia de HgT del sedimento a los individuos, de forma similar a lo observado
para las especies anteriores. Esto puede explicarse porque un aumento en el nimero de especies
genera un aumento en la variedad de respuestas a la contaminacion por mercurio, relacionadas a las
caracteristicas toxicocinéticas especificas de cada especie (Goto and Wallace 2009; Cogua 2011;
Adams and Paperno 2012). Asi mismo, el aumento en el nUmero de especies puede dar lugar a

procesos dilucién tréfica al generarse nuevas rutas troficas que permitan la trasferencia de una parte
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del mercurio a redes troficas pelagicas. En diferentes ecosistemas se ha reportado que la variedad de
respuestas individuales puede mejorar la respuesta general de los ecosistemas a impactos (Covich et
al. 2004; leno et al. 2006), como se observa en este estudio para la contaminacién por mercurio. Esto
se ha observado en comunidades de microorganismos en experimentos de microcosmos, en las que
aumentos en el nimero de especies disminuyen la eficiencia de la transferencia de HgT (von
Canstein et al. 2002). Adicionalmente, se observé un aumento en los FTBS cuando aumento la
densidad de individuos. Esta relacion puede representar el aumento del flujo de mercurio asociado
al aumento de organismos, por el incremento de los procesos de produccion secundaria (Jones et al.
2013), lo cual concuerda con los reportado en otros estuarios, en donde mayores densidades de

individuos se asocian con aumentos en la biodisponibilidad de HgT (Goto and Wallace 2009).

La especie A. mazatlanus presentd los mayores FTBS en la época seca y en la parte externa del
estuario. Adicionalmente, la mayor influencia individual significativa sobre los FTBS fue de la
densidad, la cual fue la Unica variable incluida por el modelo multivariado como significativa. Las
variaciones de los FTBS entre épocas y areas de muestreo pueden relacionarse con aumentos en la
biodisponibilidad del HgT asociados a menores concentraciones de MO (Azaroff et al. 2019; He et

al. 2019), como se ha discutido para otras especies de este estudio.

Por otra parte, se observé un aumento de los FTBS asociados a densidades intermedias-bajas y una
disminucidn de los FTBS cuando aumento la densidad, lo cual puede estar relacionado con cambios
troficos inducidos por la variacion en la oferta de presas para A. mazatlanus, que en la Bahia de
Buenaventura se alimenta principalmente de peces y detritus (Tafurt 2020). Cuando se reduce la
densidad de peces en el estuario posiblemente A. mazatlanus se alimenta de las especies que
permanecen con mayor abundancia, las cuales, dependiendo de su contenido de HgT pueden
aumentar la bioacumulacién en los organismos que las consuman. Por otra parte, al aumentar la
densidad de peces A. mazatlanus podria diversificar su dieta, incluyendo especies que no acumulan
HgT tan eficientemente. Esto concuerda con lo reportado para diferentes ecosistemas acuaticos, en
los cuales cambios en el tipo y cantidad de items alimentarios dentro de un mismo nivel tréfico
influyen en la bioacumulacion de mercurio, sin generar cambios en el nivel tréfico (Cogua 2011;
Rizzo et al. 2011; Adams and Paperno 2012).

Por su parte, la especie D. dowi present6 los mayores FTBS en la época lluvia, a diferencia de las
demas especies en este estudio y en la parte externa del estuario. Adicionalmente, no presentd
correlaciones individuales significativas con ninguna de la variables descriptoras de la estructura de

la comunidad, sin embargo, el modelo multivariado incluyé como significativas las variables namero
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de especies y densidad. Temporalmente, los mayores FTBS registrados para D. dowi en la época de
lluvia puede asociarse con la mayor concentracion de HgT en peces y crustceos en esta misma
época (Gamboa-Garcia et al. 2020), los cuales son sus presas principales en la Bahia de
Buenaventura (Klusmann 2018). Adicionalmente, otro factor que puede estar relacionado es la
mayor concentracion de HgT en sedimentos en época de lluvia, asociados al aumento de la descarga
de los rios y la escorrentia (Kehrig et al. 2003; Saniewska et al. 2018). Este patron temporal ha sido
registrado para otras especies de la familia Batrachoididae, que presentaron mayor contenido de HgT
en época de lluvia (Bisi et al. 2012).

Espacialmente, los mayores FTBS pueden explicarse por los aumentos en la biodisponibilidad del
HgT asociados a menores concentraciones de MO (Azaroff et al. 2019; He et al. 2019), como es
comun para todas las especies analizadas. Por otra parte, la disminucion en los FTBS de la especie
D. dowi cuando aumenta el nimero de especies, puede indicar que el aumento en el nimero de
especies disminuye la eficiencia de la transferencia de HgT del sedimento a los individuos de esta
especie. Esta reduccion en la eficiencia de transferencia posiblemente esté relacionada con el
aumento en la variedad de respuestas a la contaminacion por mercurio (Goto and Wallace 2009;
Cogua 2011; Adams and Paperno 2012), lo cual puede mejorar la respuesta del ecosistema a la
contaminacién por mercurio. Esto se ha registrado para diferentes impactos en diferentes tipos de
ecosistemas (von Canstein et al. 2002; Covich et al. 2004; leno et al. 2006). Asi mismo, el aumento
de los FTBS cuando aument6 la densidad, de manera similar a lo observado para S. trichocephalus,
puede explicarse por el aumento del flujo de mercurio asociado al transporte de masa y energia

necesarios para la produccién de nuevos individuos (Jones et al. 2013).

Los FTBS en la especie A. klunzingeri fueron mayores en época seca y en la parte externa del
estuario. Asi mismo, la densidad fue la variable con mayor correlacion individual con los FTBS en
A. klunzingeri. Sin embargo, el modelo multivariado incluyd los tres descriptores de la estructura de
la comunidad (nimero de especies, densidad y biomasa) como significativos para explicar las
variaciones en los FTBS. De manera similar a la mayoria de las especies en este estudio, las
variaciones espaciales y temporales de los FTBS pueden explicarse por aumentos en la
biodisponibilidad del HgT asociados a menores concentraciones de MO (Azaroff et al. 2019; He et
al. 2019), que permiten alcanzar concentraciones altas de HgT en peces a partir de concentraciones
bajas en el sedimento (Morel et al. 1998; Tadiso et al. 2011).

Por otra parte, los FTBS en A. klunzingeri aumentaron cuando el nimero de especie fue alto,

contrario a lo observado para las especies U. rogersi, S. multiradiatus, S. trichocephalus y D. dowi,
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en las cuales el FTBS disminuyo al aumentar el nimero de especies. Esto podria explicarse por
cambios en la alimentacion de A. klunzingeri, que en la Bahia de Buenaventura se alimenta
principalmente de peces y crustaceos (Tafurt 2020). Esta especie puede consumir una mayor
proporcion de peces cuando aumenta la cantidad de especies de peces disponibles, acumulando
mayores cantidades de HgT, que cuando se alimenta de crustaceos. Por otra parte, se observé una
disminucién de los FTBS cuando aumento la densidad, que podria estar relacionada con cambios en
la composicion de la dieta que influyen en la bioacumulacion de HgT en peces (Cogua 2011; Rizzo
et al. 2011; Adams and Paperno 2012). En este caso, la disminucidon en los FTBS cuando aumenta
la densidad, posiblemente responda a la inclusion de especies con menores contenidos de mercurio
en la dieta de A. klunzingeri al aumentar su cantidad y ser mas facil su captura. Adicionalmente, el
aumento de los FTBS cuando se presentaron biomasas altas, posiblemente se relacionen con la
aceleracion del flujo de mercurio asociado a los procesos de produccién secundaria (Jones et al.
2013), a traves de los cuales el mercurio entra a las redes tréficas.

Finalmente, la especie C. gilberti presentd los mayores FTBS en la época seca y en la parte externa
del estuario. Asi mismo, la densidad fue la variable con mayor correlacion individual con los FTBS
para C. gilberti. Sin embargo, el modelo multivariado incluyd los tres descriptores de la estructura
de la comunidad como significativos para explicar las variaciones en los FTBS. Esta especie fue la
que present6 el menor FTBS y el menor ajuste por el modelo multivariado de las especies incluidas
en este estudio. Espacial y temporalmente las variaciones de los FTBS pueden explicarse por
aumentos en la biodisponibilidad del HgT asociados a menores concentraciones de MO (Azaroff et
al. 2019; He et al. 2019), como se observé para la mayoria de especies analizadas. Por otra parte,
pese a que el modelo multivariado incluyd el nimero de especies, la densidad y la biomasa como
significativas, no se observo una influencia clara de estas variables sobre los FTBS, los cuales
permanecieron casi constantes pese a las variaciones en los descriptores de la estructura de la
comunidad, posiblemente por el menor ajuste del modelo para esta especie. Estos resultados pueden
indicar que en C. gilberti se presenta una mayor influencia de otros factores que controlan el flujo
de mercurio, que de la estructura de la comunidad. Dentro de los factores que pueden estar
influenciando la bioacumulacién de HgT en esta especie pueden estar las concentraciones iniciales
de HgT en el ambiente, como se ha observado en diferentes estudios (Chumchal et al. 2008; Bisi et
al. 2012; van der Velden et al. 2013; Zhang et al. 2014; Zillioux 2015). Asi mismo, la
biodisponibilidad, mediada por variaciones ambientales, también puede influenciar la
bioacumulacién de HgT (He et al. 2019; Chen et al. 2019, 2020).
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4.5 Conclusiones

El estuario Bahia de Buenaventura presenté variaciones en el ensamblaje de peces relacionados con
los gradientes ambientales estuarinos, observandose los mayores valores de nimero de especies,
densidad y biomasa en zonas con mayor influencia de rios. Asi mismo, para las siete especies
analizadas se determinaron FTBS mayores a uno, lo cual indica que el proceso de bioacumulacion
esta ocurriendo en este estuario. Adicionalmente, se observé que el proceso de transferencia de HgT
de los sedimentos a los peces fue mas eficiente en época seca y en la parte externa del estuario. Por
otra parte, a partir del analisis de las correlaciones entre los descriptores de la estructura de la
comunidad y los FTBS se propusieron tres tipos de interaccion: 1) asociados a la variedad de
respuestas a la contaminacion por mercurio y a la dilucion tréfica, observadas cuando los FTBS
disminuyeron al aumentar el nimero de especies; 2) por el aumento en el transferencia de mercurio,
observadas cuando los FABS fueron mayores al aumentar la densidad y la biomasa; y 3) por posibles

variaciones tréficas, observadas cuando los FTBS disminuyeron al aumentar la densidad.

La variedad de respuestas a la contaminacion por mercurio y de posibles rutas tréficas fue influyente
para las especies U. rogersi, C. multiradiatus, S. trichocephalus y D. dowi. ElI aumento en la
transferencia de mercurio fue influyente para las especies C. multiradiatus, S. trichocephalus, D.
dowi y A. klunzingeri. Las posibles variaciones troficas fueron influyentes para las especies A.
mazatlanus y A. klunzingeri. Finalmente, para la especie C. gilberti no se observé una influencia
clara de los descriptores de la estructura de la comunidad. La influencia de diferentes combinaciones
de descriptores de la estructura de la comunidad sobre los FTBS de las especies seleccionadas indica
que la influencia de la estructura de la comunidad es compleja y puede representar variaciones en

los procesos de bioacumulacion de mercurio de una especie a otra.
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Conclusiones

Esta investigacion se enfoco principalmente en evaluar la influencia de la estructura de la comunidad,
representada en el nimero de especies, la densidad y la biomasa, sobre la bioacumulacion de
mercurio en ecosistemas estuarinos, diferenciandose de gran parte de los estudios referentes a los
efectos del mercurio en los ecosistemas, que se han enfocado en evaluar efectos crénicos y las
concentraciones del mercurio en compartimentos biéticos y abidticos de los ecosistemas, junto con
los procesos que controlan su acumulacion, centrandose en especies de interés comercial y en evaluar
el riesgo por consumo para el hombre. Adicionalmente, para poder identificar y analizar los posibles
efectos de la estructura de las comunidades sobre el flujo del mercurio en el estuario Bahia de
Buenaventura, se identificaron las variaciones espaciales y temporales del ensamblaje de peces y
como es influenciado por las variaciones ambientales y se determind la dindmica de acumulacién de
mercurio en sedimentos y peces, identificando patrones espaciales y temporales y determinando la

influencia de diferentes variables ambientales.

El ensamblaje de peces de la Bahia de Buenaventura estuvo dominado por 14 de las 69 especies
encontradas, representando el 90% de la densidad y el 81% de la biomasa. Asi mismo, el mayor
namero de especies, densidad y biomasa se encontraron asociados a las zonas con mayor influencia
de rios. Adicionalmente, se identificaron tres grupos de especies segun el uso que hacen del estuario.
El grupo de especies residentes del estuario fue el mas numeroso y mostro una amplia tolerancia a
variaciones ambientales. EI grupo de especies dependientes del estuario uso este ecosistema en
épocas especificas, como parte de su ciclo de vida. Finalmente, el grupo de especies oportunistas
estuvieron presentes en el estuario en areas especificas, asociadas a la oferta de recursos como
alimento y refugio. La Bahia de Buenaventura, pese a los mdltiples impactos ambientales, presenta
una dinamica ecoldgica compleja, por lo cual es importante determinar su dindmica ecosistémica

para poder planear su conservacion y uso con base en informacion cientifica pertinente.
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Las variaciones en las condiciones ambientales, la MO y el HgT en sedimento fueron acordes a lo
que comunmente se espera para un estuario positivo, sugiriendo que la Bahia de Buenaventura, es
un buen modelo para estudiar los procesos de acumulacién de mercurio en estuarios tropicales. En
este estudio, no se encontraron diferencias significativas entre fracciones de profundidad del
sedimento para el tamafio de grano, MO y la concentracion de HgT. Por otra parte, se observo que
la MO y el HgT mostraron patrones similares de variacion, siendo mayores en época de lluvia y en
la parte interna del estuario. Asi mismo, aunque se observé una dindmica compleja de los procesos
de distribucion y acumulacion del mercurio en los sedimentos, este proceso se pudo modelar a partir
de la MOy la salinidad, donde la MO representa el medio de transporte y acumulacion del HgT y la
salinidad representa la influencia de las variaciones hidroclimaticas y los gradientes ambientales del

estuario.

En la Bahia de Buenaventura se encontr6 que el proceso de bioacumulacion de mercurio en peces se
esta dando, detectandose la presencia de mercurio en todas las especies analizadas, registrandose
concentraciones de HgT superiores a 0.2 pug g-1 en mas de la mitad de las especies. Por otra parte,
se presentaron diferentes patrones espaciales y temporales en la acumulacion de mercurio y la
influencia de diferentes variables sobre el HgT en musculo para las siete especies de peces analizadas
individualmente. Adicionalmente, a partir de los analisis de correlacion entre las concentraciones de
HgT en peces y las variables ambientales se propusieron tres grupos de peces, segun los principales
factores conductores del proceso de acumulacion de HgT, que fueron la biodisponibilidad, las
concentraciones iniciales en el ambiente y la fisiologia especifica de las especies. La
biodisponibilidad fue influyente en la acumulacién de HgT de las especies C. multiradiatus, S.
trichocephalus y D. dowi. Asi mismo, la concentracion inicial de HgT en el ambiente fue influyente
para C. gilberti. Ademas, las caracteristicas fisioldgicas pudieron tener influencia en la acumulacion
de HQT en las especies A. mazatlanus y A. klunzingeri. Por su parte, aunque la especie U. rogersi
presentd una influencia mixta de la biodisponibilidad y las concentraciones iniciales, fue la especie
gue mostrd mayor potencial para ser utilizada como bioindicador para la contaminacién por mercurio

en este estuario.

Para las siete especies de peces analizadas individualmente se encontraron FABS mayores a uno y
se observo que el proceso de transferencia de HgT de los sedimentos a los peces fue mas eficiente
en época seca Yy en la parte externa del estuario. Por otra parte, a partir del analisis de la influencia
de los descriptores de la estructura del ensamblaje de peces sobre los FTBS, se propusieron tres tipos
de interaccion: 1) asociados a la variedad de respuestas a la contaminacién por mercurio y la dilucion

trofica, 2) por el aumento en la transferencia de mercurio por la produccién de biomasa y nuevos
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individuos y 3) por los cambios tréficos por variaciones en la oferta de alimento. La variedad de
respuestas a la contaminacion por mercurio se relacion6 con el nimero de especies y fue influyente
para las especies U. rogersi, C. multiradiatus, S. trichocephalus y D. dowi. ElI aumento del ingreso
y flujo de mercurio se presentd cuando los FABS fueron mayores al aumentar la densidad y la
biomasa, influenciando significativamente a las especies C. multiradiatus, S, trichocephalus, D.
dowi y A. klunzingeri. Los cambios troficos se relacionaron con la disminucion de los FABS cuando
aumento la densidad, influenciando significativamente a las especies A. mazatlanus y A. klunzingeri.



