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RESUMEN

La industria del salmén se ha transformado en la actividad de mayor progreso dentro
de la acuicultura en Chile. Sin embargo, la presencia de enfermedades parasitarias
ha obligado el uso de farmacos antiparasitarios (FA) para el control y prevencion de
infecciones en peces. Entre los FA comunmente utilizados por la industria se
encuentran benzoato de emamectina (EB), cipermetrina (CP), deltametrina (DE),
diflubenzuron (DI) y teflubenzuron (TE). El objetivo de este estudio fue evaluar el
riesgo de FA sobre crustdceos marinos mediante el uso de nuevas herramientas de
evaluacion tales como modelos predictivos multicompartimentales (fugacity model
nivel 1ll) y dispositivos de muestreo pasivo en agua a traves del polimero acetato de
vinil etileno (EVA). Estas herramientas permitieron predecir y estimar
concentraciones ambientales durante un escenario tipico de tratamientos en jaulas
de salmon en el sur de Chile. A su vez, para la validacion de datos modelados y
conocimiento de concentraciones ambientalmente relevantes fueron colectadas
muestras de sedimentos en areas con intensa actividad salmonera. Por otro lado,
mediante pruebas toxicoldgicas en laboratorio fue posible evaluar la sensibilidad en
crustaceos marinos locales tales como Tisbe longicornis (copépodo) vy
Monocorophium insidiosum (anfipodo). En cuanto a la caracterizacion del riesgo de
FA fueron utilizados en este estudio diferentes procedimientos de evaluacién tales
como métodos deterministicos y probabilisticos. Los resultados muestran que
predicciones obtenidas a través del modelo matematico se encontraron en acuerdo
con niveles detectados de FA en sedimento, encontrandose en el orden de pg kg™,
mientras que predicciones en agua reportan concentraciones en el rango de ng L™
En este dltimo caso, dicha prediccion en agua fue coincidente con niveles detectados
por el muestreador pasivo EVA, el cual registr6 niveles de CP en el rango de 2 a 4 ng
L™ durante un periodo de tratamientos en jaulas de salmones. Ensayos toxicol6gicos
sefalaron efectos agudos y crénicos sobre crustaceos marinos locales,
observandose en T. longicornis dificultades en el éxito reproductivo de hembras al
ser expuestas a los piretroides CP y DE (NOEC= 62.5 ng L™). Para ensayos con el
anfipodo M. insidiosum en sedimento fueron observadas respuestas letales y

subletales con los farmacos EB, CP y DE luego de 10 dias de exposicion. Estos
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anfipodos exhibieron una mayor sensibilidad a DE (LCso.10= 7.8 ug Kg™, 1C95%= 5-
11), sin embargo, fue posible observar claras respuestas a nivel bioquimico a través
de inducciones en la enzima glutationa S-transferasa (GST) y peroxidacion en lipidos
(TBARS) después de 2 dias de exposicion a CP y EB. Los resultados obtenidos
muestran que de acuerdo a las diferentes aproximaciones utilizadas en este estudio
el método deterministico representé una caracterizacion que podria sobreestimar el
riesgo en el ambiente, por lo que programas regulatorios utilizados en Chile podrian
favorecer a la sobreproteccion del riesgo sobre el ecosistema. Mientras tanto,
métodos probabilisticos mediante la obtencién de la concentracion peligrosa en el 5
% de las especies (HCs) mostraria un adecuado ajuste a través de distribuciéon de
sensibilidad en diferentes especies. De acuerdo a los métodos utilizados para la
caracterizacion de riesgos en las zonas estudiadas en el sur de Chile CP podria
manifestar un mayor riesgo para crustdaceos marinos de acuerdo a niveles de

exposicidn presentes en las zonas.

10



ABSTRACT

The salmon industry has become the activity with more progress in the aquaculture in
Chile. However, the occurrence of parasitic diseases has forced to use antiparasitic
pharmaceuticals (AP) for control and prevention of fish infections. Within the AP used
by the industry are emamectin benzoate (EB), cypermethrin (CP), deltamethrin (DE),
diflubenzuron (DI) and teflubenzuron (TE). The aim of this study was to assess the
risk of AP on marine crustaceans through the use of new tools such as
multicompartimental predictive model (fugacity model Level IlI) and water passive
sampler devices using the polymer ethylene vinyl acetate (EVA). These tools allowed
to predict and to estimate environmental concentrations during a typical scenario of
treatment on salmon cages in southern Chile. For the validation of modeled data
samples of sediment in areas with intensive salmon farm were collected. On the other
hand, through toxicological testing in laboratory was possible to assess the sensitivity
level of local marine crustaceans such as Tisbe longicornis (copepod) and
Monocorophium insidiosum (amphipod). For risk characterization deterministic and
probabilistic methods were used. The results showed that predictions obtained for the
mathematical model were in agreement with detected levels of AP in sediment, these
were in order of pg kg™*. Meanwhile, water predictions reported levels in order of ng L°
! for AP. These water predictions were in according to levels detected by using the
water passive sampler EVA, which reported CP concentrations in ranges between 2
to 4 ng L™ during the treatment period in salmon cages. Ecotoxicological testing
showed acute and chronic effects on local marine crustaceans, which were observed
for T. longicornis reproductive success in females when were exposed to pyrethroids
CP and DE (NOEC= 62.5 ng L™). Similarly, through whole sediment test with M.
insidiosum lethal and sublethal responses were observed when were exposed to EB,
CP and DE during 10 days of exposure. The amphipods showed high sensitivity to
DE (LCso.10= 7.8 pg Kg*, C195%= 5-11), while clear biochemical responses through
glutathione S-transferase (GST) and lipid peroxidation (TBARS) were observed after
2 days of exposure to CP and EB. According to the different approaches used in this
study the deterministic method showed overestimated risk characterization, indicating

that the regulatory program used by Chile could give an overprotection of risks in the
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ecosystem. While, probabilistic methods through the determination of the hazardous
concentration on the 5% of species (HCs) would show an acceptable adjustment
using species sensitivity distribution (SSD). In relation to the methods used for
characterizing risks in southern Chile, the chemical CP would show a risk on marine

crustaceans according to the levels of exposure detected in the study areas.
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ANTECEDENTES GENERALES

Un significativo crecimiento ha experimentado la acuicultura en Chile a partir de la
década de los noventa. Dentro de esta actividad, la industria del salmon ha
alcanzado sobre el 73% de la produccion, siendo una de las actividades acuicolas
con mayor importancia para el pais. Ademds, este repunte le ha otorgado
posicionarse segundo productor a nivel mundial, después de Noruega (FAO, 2010).
Productos como Salmo salar (salmén del atlantico), Oncorhynchus mykiss (trucha
arcoiris) y Oncorhynchus kisutch (salmén coho) han contribuido principalmente en el
crecimiento para las regiones de Los Lagos (X) y Aysén (XI). Sin embargo, la
actividad se ha visto afectada por la presencia de enfermedades que han
desencadenado pérdidas importantes en su produccion (FAO, 2012). Entre los afios
2009 - 2010 el cultivo de S. salar decay6 notablemente (29%) debido a la crisis
sanitaria experimentada por la industria (presencia del virus denso dependiente
anemia infecciosa del salmon, ISA sigla en inglés), posicionando a O. mykiss como la
especie con mayor exportacion (41%) durante dicho periodo. No obstante, en la
actualidad la actividad ha retomado el incremento y estabilidad productiva con
salmon del atlantico como principal producto de exportacion (SalmonChile, 2013).

El impacto de la acuicultura en el ambiente ha sido ampliamente estudiado (Naylor et
al., 2000; Buschmann et al., 2009). Entre estos se destaca: 1) cambios en la
biodiversidad y propiedades fisico-quimicas en sedimentos del fondo marino,
consecuencia de desechos organicos provenientes desde balsas jaulas (Soto &
Norambuena, 2004); 2) aparicion de bloom algal, debido al incremento de nutrientes
en la columna de agua (Buschmann et al., 2006); 3) escape de salmones cultivados
(Volpe et al., 2000); y 4) liberacion directa de sustancias quimicas al ambiente
acuatico (Haya et al., 2001). En este ultimo caso, un amplio rango de sustancias
quimicas son utilizadas por la industria para el tratamiento y prevencion de
enfermedades en salmones, destacdndose antibidticos, pesticidas, anti-fouling,
anestésicos y desinfectantes (Burridge et al., 2010). Mucho de estos quimicos han
sido considerados de preocupacion debido a posibles consecuencias adversas sobre

el ecosistema y salud humana (Boxall et al., 2003; Sapkota et al., 2008).

14



La presencia de enfermedades parasitarias en cultivos de salmén ha impactado de
manera severa a la industria (Johnson et al., 2004; Bravo et al., 2011), siendo el
copépodo de la especie Caligus rogercresseyi (Boxshall & Bravo, 2000) el mas
importante parasito presente en el sur de Chile (Gonzalez & Carvajal, 2003;
Hamilton-West et al., 2012). Este copépodo, comunmente llamado “piojo de mar”,
presenta un desarrollo de ocho estados dentro de su ciclo de vida, comenzando con
tres etapa de vida libre en la columna de agua como nauplius (I y Il) y copepodito,
posteriormente inicia su ciclo como parasito en peces durante los estados de
chalimus (I-1V) y adulto. Durante su etapa parasitaria este copépodo puede generar
efectos deletéreos sobre salmones en cultivo entre las que se destacan: erosiones
externas, hemorragias sub-epidérmicas, debilitamiento, vulnerabilidad a otras
infecciones hasta provocarles su muerte (Costello et al., 2006).

Segun recientes diagndsticos de caligidosis realizado por el Servicio Nacional de
Pesca y Acuicultura (SERNAPESCA) en el aino 2012 se han reportado una alta
densidad de Caligus (>9 parasitos adultos) en regiones como Aysén debido a la
expansion de la industria luego del brote del virus ISA en la region de Los Lagos
durante el afio 2007. Actualmente el 60% de la actividad se concentra en la region de
Aysén (Sernapesca, 2012).

El uso de farmacos antiparasitarios (FA) es una alternativa que ha permitido
mantener a la industria salmonera econémicamente viable, permitiendo tratar, mitigar
y prevenir las infecciones de agentes bioldgicos externos (Roth, 2000). FA como la
avermectina benzoato de emamectina (EB), las benzoilfenilureas (BPUS)
diflubenzuron (DI) y teflubenzuron (TE), ademéas de piretroides sintéticos como
cipermetrina (CP) y deltametrina (DE) han sido alternativas quimioterapéuticas
utilizadas por la industria salmonera (Tabla 1). Recientemente el Servicio Agricola y
Ganadero (SAG) ha aprobado y registrado el uso de un nuevo producto contra el
Caligus llamado azametifos (organofosforado). La principal caracteristica de estos FA
es presentar una baja solubilidad en agua, alta capacidad de ser adsorbido por
material particulado y provocar efectos adversos en invertebrados acuéticos (Hill
1989; Haya et al., 2005). Su aplicacion dependera del mecanismo de accion y estado
de desarrollo en que se encuentre el parasito, es decir, para aquellos parasitos

adultos, compuestos como avermectina y piretroides mostraran mayor efectividad
15



que BPUs, los cuales actian de mejor manera en estados juveniles de copépodos

parasitos, debido a su accién inhibitoria en la sintesis de quitina de invertebrados
(Cunningham, 1986; Casida, 2006).

Tabla 1. Listado de farmacos antiparasitarios de uso actual en la industria del salmén

en Chile.

Farmaco
Grupo
Antiparasitario

Mecanismo de

Accién

Modo de aplicacién

Dosis

Terapéutica

Cipermetrina Piretroide

Deltametrina Piretroide

Modulador de canales
de Sodio

Interfiere en canales
de sodio de la
membrana nerviosa,
disrupcion en la
transferencia de iones
y transmision de
impulsos nerviosos
entre células
nerviosas.

Bafio (30-60 min)

Bario (30 min)

0.005 mg/L

0.003 mg/L

Diflubenzuron Benzoylphenylurea

Teflubenzuron Benzoylphenylurea

Inhibidor de la sintesis
de quitina

Inhibe la normal
formacion de
exoesqueleto en
insectos.

Aditivo de alimento

Aditivo de alimento

10 mg/Kg

10 mg/Kg

Benzoato de

. Avermectina
emamectina

Activador de canales
clorados

Interfiere con la
transferencia de iones
y transmision de
impulsos entre células.

Aditivo de alimento

0.05 mg/kg

Azametifos* Organofosforado

Inhibidores de la
actividad
acetilcolinesterasa

Bafios (60 min)

0.1 mg/L

*Recientemente aprobado por el servicio agricola y ganadero (SAG).

La toxicidad de estos compuestos sobre invertebrados marinos ha sido ampliamente

estudiada, siendo particularmente el grupo de crustaceos los mas vulnerables a la
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accion de estos quimicos (Haya et al., 2005; Burridge et al., 2010). Brevemente,
reportes previos han sefialado efectos adversos sobre crustaceos expuestos a EB
(SEPA, 1999; Bright y Dionne, 2005), entre los cuales se ha registrado alteraciones
en el desarrollo de langostas (Waddy et al., 2002; Waddy et al., 2007) y efectos
reproductivos en copépodos (Willis y Ling, 2003).

Para el caso de las BPUs estudios previos han sefialado que organismos marinos
muestran susceptibilidad a bajas concentraciones de DI, como fue el caso del
camardn Palaemonetes sp. y el copépodo Acartia tonsa. Para este Ultimo se registré
una reduccion del 50% en la viabilidad de eclosion de sus huevos (Haya et al., 2005).
Por otro lado, Wright et al. (1996) determindé que estados naupliares del copépodo
Eurytemora affinis mostraria alteraciones crecimiento y reproduccion al exponerse a
DI.

En tanto, tratamientos a través de bafios en jaulas utilizando productos piretroides es
otra via directa de ingreso de quimicos al sistema marino. Varios estudios han
mostrado potentes efectos agudos y cronicos de CP en invertebrados marinos tales
como copépodos (Barata et al., 2002a; Barata et al., 2002b; Medina et al., 2002,
Medina et al. 2004; Willis y Ling, 2004, Willis et al., 2005), crustaceos bentdnicos
(Gowlan et al. 2002a) y bivalvos (Gowlan et al. 2002b; Ait et al., 2011; Kdpricu et al.,
2010).

La evaluacién de riesgo (ER) es un proceso por el cual se estima la probabilidad de
algun efecto adverso por causa a la exposicion a un estresor o quimico. Su principal
objetivo es caracterizar e identificar los riesgos y eventualmente crear decisiones,
bajo cierta incertidumbre, con el propésito de prevenir dafios al ambiente y a la
diversidad de organismos presentes en el ecosistema (Newman y Unger, 2003). Para
evaluar una sustancia quimica emitida al ambiente, en primer lugar una ER requiere
de la formulacion del problema, la cual determinara las preguntas que se haran
durante el proceso de evaluacion. Posteriormente, como parte del analisis, la
determinacién de los potenciales efectos a la exposicion a un quimico especifico
permitird efectuar una caracterizacion de los riesgos asociados.

El primer paso dentro de un método deterministico de analisis es realizar una
evaluacion de exposicion, esto permitird estimar las concentraciones esperadas en el

ambiente (Predicted Environmental Concentrations, PEC sigla en inglés). Un PEC
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puede ser estimado por medio de datos provenientes de modelos matematicos
predictivos, o bien, a través de mediciones en campo. El segundo paso es identificar
y describir efectos a través de datos experimentales o ensayos ecotoxicoldgicos
sobre organismos vivos, los cuales permitiran determinar la concentracion esperada
sin efecto en el ambiente (Predicted Non Effect Concentration, PNEC sigla en inglés).
Para esta parte de la evaluacion de efectos es necesario obtener informacion
disponible en literatura que permita contemplar efectos adversos en otras especies
ensayadas con el quimico de interés. El valor asignado como PNEC puede ser
ajustado mediante un factor de evaluacion o seguridad (FS). Los valores asignados
para un FS son utilizados con el propdsito de compensar incertidumbres tales como
la diferencia en sensibilidad inter e intra-especies, transferir informacién de
laboratorio a condiciones de campo, o bien, extrapolar ensayos agudos a crénico. Un
factor puede variar de acuerdo a la disponibilidad y calidad de informacion (Chapman
et al., 1998; EC, 2003).

La caracterizacion del riesgo implica el calculo de un cuociente de riesgo (RQ, sigla
en inglés) el cual relaciona valores PEC y PNEC. De acuerdo a la razon PEC/PNEC
se decidira si el quimico en evaluacion presenta o no riesgos en el ambiente. Cuando
el valor del cociente es mayor que uno (PEC > PNEC) se considera una sustancia
guimica con riesgos ambientales, por el contrario, si el valor RQ es menor gque uno
(PEC < PNEC) se considera que la presencia del agente contaminante no
representaria riesgos en el ecosistema. Posterior a la caracterizacién del riesgo la
etapa final en la evaluacion corresponden a un plan de manejo hacia la sustancia
guimica de interés (Figura 1). Aqui la recoleccion de datos, a través de monitoreos es
fundamental para un adecuado seguimiento y prevencién de posibles perturbaciones

en el ambiente.
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Formulacion del problema

analisis
Caracteristica de exposicion Caracteristica de efecto ecologico

Recoleccion de datos
Monitoreos.

Caracteristica del Riesgo

Manejo del Riesgo

Figura 1. Esquema conceptual del procedimiento en una evaluacién de riesgo

(Newman y Unger, 2003).

La Cooperacién Internacional en Armonizacion de Técnicas Requeridas para
Registro de Productos Medicinales Veterinarios (International Cooperation on
Harmonisation of Technical Requirements for Registration of Veterinary Medicinal
Products, VICH) corresponde al comité de gobiernos organizados el cual tiene como
objetivo evaluar el impacto ambiental de medicinas veterinarias en paises como
Estados Unidos, Japdn y aquellos pertenecientes a la Unién Europea. Por medio del
desarrollo de dos documentos guias (Fase | y Fase Il) estas naciones han
establecido un control y registro en el uso de productos medicinales en ecosistemas
acuaticos y terrestres.

El documento guia Fase | corresponde a una serie de decisiones dirigidas
principalmente a evaluar la exposicion de productos de uso veterinarios. Por medio
de un arbol de preguntas se requiere de informacion que permita decidir la
continuidad del producto a una siguiente fase de evaluacion (VICH, 2000). Es asi
como aquellos productos veterinarios que requieran de un mayor analisis deberan

ser sometidos a una segunda fase, el cual cumple el objetivo de evaluar el potencial
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efecto de quimicos veterinarios sobre organismos no objetivos en el ambiente,
incluyendo especies acuaticas y/o terrestres. Para una Fase Il es necesario realizar
una detallada evaluacion mediante el conocimiento de propiedades fisico-quimicas,
destino y efectos del quimico en el ambiente (VICH, 2004). La incorporacion de
diferentes niveles de evaluacién para Fase Il permiten iniciar un estudio mayormente
simplificado y de bajo costo, en base a la escasa informacion disponible (Nivel A).
Sin embargo, si el riesgo aun continda es necesario refinar la informacion (Nivel B).
La regulacion de productos veterinarios utilizados por la industria del salmén en Chile
se basa principalmente por lo establecido por las normas internacionales VICH. El
Servicio Agricola y Ganadero es el organismo responsable del registro de productos
antiparasitarios en la acuicultura, rigiéndose mediante la Resolucion N° 665 (SAG
2010). Esta resolucion establece parametros en el uso de productos farmacéuticos
con uso exclusivamente veterinarios con el objetivo que no generen dafios en el
ambiente. A diferencia de normativas internacionales esta resolucion propone
pardmetros mayores a los establecidos por la comisién europea (EC, 2003),
asignando valores de RQ entre 0 y 1000. Si el valor de RQ es menor a 100 el
quimico no presenta riesgo; si RQ se encuentra entre 100 y 1000 es necesario
establecer un programa de monitoreo ambiental; y finalmente si RQ es mayor a 1000
el riesgo del quimico es evidente.

Potenciales dafios ambientales provocados por la industria del salmén no han sido
sisteméticamente controladas en Chile (Vester & Timme, 2010), por lo que nuevos
meétodos de evaluacion que puedan contribuir hacia un mayor control de quimicos de
uso farmacéutico podrian fortalecer ciertas politicas enfocadas en la conservaciéon
ambiental. Ademas, el desarrollo de conocimiento cientificos para zonas con intensa
actividad acuicola favorecen a la comprension de escenarios locales de aplicaciéon de
productos y elaboracion de planes de manejo frente a posibles riesgo en el ambiente
marino (Buschmann et al., 2009). Este estudio intenta evaluar los riesgos de FA
utilizados por la industria del salmon para el tratamiento de Caligus rogercesseyi en
sistemas marinos. Para ello seran utilizadas innovadoras herramientas que permitan
evaluar niveles de exposicion (Capitulo 2) y toxicidad sobre crustadceos marinos
(Capitulo 3), para posteriormente caracterizar los posibles riesgos en zonas con

actividad salmonera en el sur de Chile (Capitulo 4).
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HIPOTESIS DE TRABAJO

Considerando que farmacos antiparasitarios (FA) liberados al ambiente definen su
movilidad y afinidad de acumularse en ciertos compartimentos ambientales segun

propiedades fisico-quimicas y variables ambientales, entonces se espera que:

Hipotesis 1: La afinidad de FA por un compartimento determina su concentracion en

el ambiente y biodisponibilidad en agua.

Hipétesis 2: Bajas concentraciones (ug L™ o pg Kg™t) de FA pueden sobrepasar

umbrales de sensibilidad cronica en organismos benténicos y/o zooplancténicos.
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OBJETIVOS

OBJETIVO GENERAL

Evaluar el potencial riesgo ambiental en crustdceos marinos de farmacos
antiparasitarios (FA) utilizados actualmente para el control del copépodo ectoparasito

en el sur de Chile.

OBJETIVOS ESPECIFICOS

1. Evaluar la exposicion de FA mediante herramientas predictivas como modelos
matematicos de fugacidad (fugacity model Nivel Ill) bajo un escenario tipico de

aplicacion en balsas jaulas.

2.  Cuantificar concentraciones de FA en compartimentos ambientales como agua

y sedimento en zonas con intensa actividad salmonera.

3. Estimar concentraciones en agua mediante el uso de muestreadores pasivos

durante un periodo de tratamientos en centro de cultivos.

4. Evaluar efectos ecotoxicoldgicos agudos y crénicos en crustaceos marinos
como el copépodo Tisbe longicornis y en el anfipodo Monocorophium

insidiosum.

5. Caracterizar el riesgo de FA utilizados actualmente por la industria del salmon.
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Capitulo 1l: EVALUACION DE EXPOSICION
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Environmental impact

The most prominent route of entry of the pollutants into the environment is likely through
direct discharge of aquaculture products. Antiparasitic chemicals released can lead to
potential negative effects to the environment and harm non-target organisms. The main
contribution of our study was to predict the fate and potential concentrations of antiparasitic
chemicals, used in fish feed, through environmental analyses in an area with high salmon
farming activity. This study helps us develop a better interpretation and understanding of the
fate and transport of organic compounds released into the marine environment, which can be
an important tool for conducting risk assessment and improving chemical management in

salmon farming industry.
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Abstract

The notable growth in aquaculture activity has triggered the need for research
concerning the potential environmental impact of chemicals used in the salmon farms
industry for treatment and diseases control. In this study, antiparasitic
pharmaceuticals such as emamectin benzoate (EB), diflubenzuron (DI) and
teflubenzuron (TE), used as feed additives in salmon farming, were evaluated through
a steady-state multi-compartmental fugacity-based model to predict their
concentrations and persistence under typical application scenarios. Concentrations of
target compounds were measured in sediment samples from an area surrounding
salmon cages in southern Chile. Model results were in agreement with measured
sediment concentrations. Sensitivity analysis was evaluated using the Monte Carlo
technique and showed that the organic carbon fraction is one of the most influential
variables in predicting concentrations of target compounds in sediments, contributing
to 90% of the variance, while water current speed was shown to contribute 60%. The
model was used to evaluate the fate of the target chemicals in a typical salmon farm
treatment scenario with chemical applications for seven consecutive days. The model
was useful in predicting maximum concentrations in sediment and for illustrating
relative persistence of target chemicals in affected sediments and the water column.
This first application of multi-compartmental fugacity models to salmon farming shows
the potential of using such models as risk assessment and risk management tools for

guiding salmon farming development in Chile.
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1. Introduction

The growth of aquaculture in the world and the role it plays as a food source for
humans has increased during the past decades. Salmon farming constitutes a
growing share in international trade, with Norway and Chile leading the worldwide
production with ~36% and ~28% in salmon production, respectively®. In Chile, this
activity is considered one of the main sources of income for the country. However,
recent concerns about the adverse impacts to the ecosystem’s health have been
voiced?®. For instance, one such effect is the increase in organic matter deposition in
sediments beneath and surrounding the farming cages, which is influencing changes
in sediment composition®. The increased use of chemicals in salmon farming and
their potential effects on the environment has also been identified as a concern®.

In recent years, salmon aquaculture production has led to increased occurrence of
diseases, which has severely impacted the industry>®. The copepod Caligus
rogercresseyi’ is the most important harmful parasite in fish farms in Southern Chile®
10" A range of chemicals used as feed additives are used in the salmon farming to
treat, prevent and mitigate this infection'. For instance, avermectin emamectin
benzoate (EB). This is added to salmon feed, interfering with the parasite’s ion
transfer and transmission of impulses between nerve cells. Other compounds used in
salmon farming include benzoylphenylureas (BPUs) teflubenzuron (TE) and
diflubenzuron (DI), which also contribute with a secondary effect on non target
organisms i.e., with the inhibition of the normal formation of the exoskeleton in
invertebrates®?. The optimum therapeutic doses (mg kg™’ fish day™")*® for seven
consecutive days of treatment have been estimated to be 0.05 for EB and 10 for both
Di and Te'®. The release of these chemicals into the marine environment can lead to
potential negative effects on the environment and non target organisms when the
water hydrodynamic characteristics are not able to facilitate the complete dispersion
and/or degradation of the applied compounds™.

Under field conditions, the sampling and analysis of chemicals is challenging which is
why it is advantageous to be able to describe chemical fate and estimate chemical
concentrations in different environmental compartments using simple models, such as

the multi-compartmental fugacity-based model*®*’. The fugacity models have been
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widely applied to simulate the fate and transport of organic contaminants released
into aquatic systems in an attempt to understand the distribution of chemicals in
different environmental compartments of interest®%*.

Fugacity is defined as the chemical activity of a gas, in terms of the escaping or flux
tendency from one compartment to another, expressed in units of pressure (Pascal,
Pa). The fugacity models can distinguish different levels of complexity depending on
the availability and quality of input data on the chemicals and on the system. The
level 11l fugacity model gives information on the mass transfer processes in
environmental compartments such as air, water, soil and sediment, assuming a non-
equilibrium (e.i. without net transfer of mass between compartments) and steady-
state condition (e.i. constancy with time). Using this approach each bulk compartment
is considered to be homogeneous in composition and properties. The model includes
mathematical expressions for inter- and intra- media transport/loss by diffusion,
advection and degradation processes.

To use the model, it is important to know basic information regarding the
environmental conditions (e.g. hydrodynamics), physical and chemical properties of
chemicals, half-lives of the target compounds in the different environmental
compartments and emission rates into the environment. The physical and chemical
properties of the compounds will define the potential mobility and reactivity of the
target compounds, whereas the environmental conditions will determine the extent to
which these potentials will be manifested.

The main objective of this study was to predict the fate and potential concentrations of
antiparasitic chemicals used in fish feed and applied to salmon farms, using a
modified level Il fugacity model in a typical fish farm scenario. The model was
designed to simulate a salmon cage scenario where chemicals are applied over
consecutive days and the concentrations of the chemicals are predicted in the
sediments beneath the cage following the treatment. In order to validate the model,
predicted sediment concentrations will be compared with measured concentrations of
the target chemicals. This approach will allow us to understand and estimate the
potential behaviour profile of chemicals used as salmon farming feed additives in

local areas where little information is available. The study will also provide new
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information and tools for guiding the future development of the intensive salmon farm

activities in Southern Chile.
2. Experimental

2.1 Model Description

The fugacity model was used to evaluate the fate, distribution, and predicted
compartment concentrations of three antiparasitic chemicals added to salmon feed, in
a typical application scenario. As a first step, a modified fugacity-based model was
developed on an excel spreadsheet, where the total volume for environmental
compartments were defined. This model considers a homogeneous system, which
includes water, sediment, particles and fish compartments. The model required both
physical and chemical and environmental data as inputs for the calculation of
concentration predicted. Environmental data were obtained from the Servicio
Nacional de Pesca y Acuicultura (SERNAPESCA) for a salmon farming area close to
Puerto Montt city in southern Chile?.

The partitioning of chemicals between compartments was described by the
equilibrium criterion of fugacity f (Pa). Fugacity is related to the concentration C; (mol
m™) by the expression Ci= f x Z;, where Z; is the fugacity capacity (mol m™= Pa™) for
each phase (= water, sediment, biota or fish, particles). In addition, properties such
as solubility (S, mol m™®), vapour pressure (VP, Pa) and octanol-water partition
coefficient (Koy) of antiparasitic chemicals were used (Table 1). Environmental data
such as the organic carbon fraction (f,c) was estimated through an approximation
factor of 1.7 from the organic matter data®. For organic carbon partition coefficient
(Koo) is assumed a coefficient of 0.41 calculated by Karickhoff®*, which suggests that
Koc is correlated as 0.41 x Ko,. Furthermore, amounts (mol) for each antiparasitic
chemical according to compartment volume were calculated.

Chemical movements between phases by both diffusive (advective transport,
adsorption of chemical by sediment from water) and non-diffusive (inter-compartment
transport and reaction) processes were described by D value (mol Pa™* h™), which
can be related to chemical transfer flux. The antiparasitic pharmaceutical fate

processes in the model are illustrated in Figure 1. In order to determine the
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environmental flow, the current speed was considered as the variable for the model.
However, the reaction rate was calculated according to the expression VZk, where V
is the volume of the phase (m®) and k is the first-order rate constant with units of
reciprocal time (h™). The rate constants k (h™) was calculated through half-lives (ty,)
obtained by each targeted chemical through the equation k= In 2/t/,.

Environmental persistence for pharmaceutical chemicals in water and sediment
compartments was estimated during seven consecutive days of treatment is salmon
cages. The iterative simulation was performed by equation decay rate which included
processes such as feed loss, excretion, advection transport and degradation rate

processes.

2.2 Description of the Environmental Scenario

The environmental scenario for the salmon farm model is shown in Table 2. A
conceptual drawing with dimensions of the model is shown in the supplementary
information (Figure S1f). The environmental data available for a salmon farm in
Southern Chile located between 41°33'S and 73°00'W was obtained through a
literature survey. This model was applied to an evaluative environment that integrated
10 salmon cages with dimensions of 20 m x 20 m x 16 m. The depth of the water
column was 50 m, with a homogeneous average flow of 4 to 8 cm s™. Suspended
water particles are included in the calculation of chemical transports (advection) and
persistence in sediment (e.g. sedimentation) as suggested by Mackay’.

The emission rate for antiparasitic chemicals in each treatment was done according
to the doses added in feed registered in literature, recommended by the suppliers.

Doses in salmon feed of 0.05 mg kg™ for EB and 10 mg kg™ for DI and TE were used.

2.3 Sediment Sampling

Sediment samples were collected one week after the antiparasitic treatment. The
superficial sediment samples were obtained using a Van Veen grab (0.3 m?) around
salmon cages. Samples were collected at distances ranging from 10 to 400 m from
the salmon cages, according to the dominant current (south-west direction) and tidal

influence. The average water column depth at the site was 64 m. Samples were then
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stored in the dark to avoid contamination and transported to the laboratory in an ice
cooler where they were weighed and freeze dried at -50°C and 0.2 millibars.
Concentrations of antiparasitic pharmaceuticals detected in sediment were compared

with model calculations carried out under the steady state assumption.

2.4 Chemical Analysis

Sediment samples (5-10 g) were homogenised with anhydrous sodium sulphate and
extracted three times with 50 ml n-hexane in an ultrasonic bath for 20 min and
centrifuged at 1500 rpm to separate sediment from solvent extract. Final solvent
extracts (150 ml) were concentrated to 5 ml in a rotary evaporator and exchanged
into 1 ml of methanol. The above procedure was checked for recovery and
reproducibility. Procedural blanks and surrogate recovery tests were conducted for
quality assurance and quality control (QA/QC) purposes. The recovery method
consisted of analyzing 5 g of sodium sulphate (n=3 replicates) with a known spiked
concentration (500 ng pL™) of the target compounds, and treated as field samples.
Recovery standards were satisfactory, accounting ~70% for DI, 75% for TE and
~72% for EB. The final extracts were analyzed by Liquid Chromatography—Mass
Spectrometry with an Electro Spray lonization source (ESI LC-MS/MS) for DI and TE
whereas an Atmospheric Pressure Chemical lonization source (APCI) was used for
EB determination. A reversed phase column (Spherisorb ODS2 Hypersil, 150 x 2.1
mm ID, 5 mm particle size) was used and the solvent flow rates were applied
according to Barnes et al.?” for DI, TE and EB with modifications (a flow rate of 300 pl
min™® and 5 uM ammonium acetate in methanol) according to Krogh et al.?®. LC-MS
analysis was performed using a Thermo system with a Finnigan surveyor
autosampler, an MS pump, and a Finnigan LTQ. Following preliminary evaluation by
direct infusion of standard solutions, ESI LC-MS analysis was performed in negative
ion mode for DI and TE. For EB determination was performed in positive APCI mode.
Peaks were identified by their absorption and characteristic MH* and MS? spectra.
Their concentrations were determined by comparing peak areas with those of
standard solutions prepared using commercially available purified pesticides from
Sigma-Aldrich (Pestanal St Louis, USA).
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Data quality was checked for every six samples by analyzing blanks (acetonitrile and
methanol), which were always below the detection limit (1 pg L™). The analysis of

replicate samples showed relative standard deviations of less than 20%.

2.5 Sensitivity and Uncertainty Analysis

Sensitivity analysis is an important methodology used to test the sensitivity of the
model to changes of parameters and identify the most influential parameters for the
model output. In this study, sensitivity analysis was performed for the inputs
parameters such as current speed, organic carbon fraction and biomass of fish by
cage, which the contribution to variance for water and sediment was calculated.

For this model, water, sediment and salmon concentration were the outputs in the
model. In this study, Monte Carlo simulation was performed to assess the uncertainty
of predictions based on the probability distributions of input parameters. Monte Carlo
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simulation was run 1,000 times repeatedly using Crystal Ball 11.1. to get the

distribution of the output.

3. Results and Discussion

3.1. Emamectin benzoate (EB)

The concentrations and mass flux of EB are shown in Figure 2a. The concentrations
predicted in water, sediment and fish were in the range of 1.9 to 4.6 ng L™, 1.6 to 18.8
ng kg™ and 463-916 pg kg™, respectively. The calculated degradation rate between
water and sediment were similar, while that in fish the degradation rate was higher.
For each compartment high amount of EB in biota (81%), particles (13%) and
sediment (4.4%) were calculated. Additionally, the results suggest that advective
transport and sedimentation processes were important fluxes in the model.

The fugacity-based model also calculated that EB has a high persistence in sediment
~100 days. These results are consistent with information found by other authors in
anaerobic sediment conditions beneath the salmon cages ** 3" *. For instance, the
Scottish Environment Protection Agency (SEPA) has reported a degradation time for
EB to be between 164 to 175 days in marine sediment®’. However, a later study

determined that the half-life of EB could be higher than 175 days®.
35



Figure 3 shows the modeled and measured concentrations for EB in sediments from
a salmon farm area in Southern Chile. The modeled and measured concentrations
are presented in the supplementary information (Table S1-S2t). The results show
that the average predicted EB concentrations (6.82 +3.25 pug kg™) were similar to the
measured concentrations (8.41 +3.74 ug kg™) in sediment samples. These results
were in agreement with EB levels reported by SEPA in 2007 (0.04 - 5.38 ug kg™*)*
and SEPA in 2011 (0.16 to 44.0 pg kg™)** for salmon farming areas in Scotland.
Levels of EB have also been reported in other salmon farming areas in Canada, with
levels ranging from 0.6 to 2.7 pg kg™ (measured within 10-100 m of the salmon
farming activity)®> *.

Recently, Ikonomou and Surridge®’, reported EB concentrations in sediment and
water samples, using ultra trace determinations. In sediment the levels were within
the same order of magnitude of the concentrations detected in Southern Chile,
ranging from 0.051 to 35 pg kg™ (within a radius of 50 to 100 m of the salmon farm).
However, in the water samples the concentrations ranged from 3 to 209 pg L™, which
is substantially lower than water concentration calculated by the model (between 1.9
to 4.6 ng L™).

The contribution of organic carbon fraction, current speed and salmon biomass
(expressed as density) to the variance are showed in Table 3. It is suggested that
organic carbon fraction contributes 92% of the observed variance in sediment; while
the current speed (advective transport) contributes 63% to the distribution of EB in
water. The salmon density in salmon cages contributed 36% of the variability of EB in
water.

The predicted persistence (days) of the antiparasitic pharmaceuticals concentrations
are showed in Figure 4. The predicted maximum concentration for EB in water and
sediment was reached after 7 days of treatment. According to the model the decrease
in EB concentrations can be explained by two factors, namely i) the transport and ii)
degradation processes, which determine the distribution and environmental fate of EB
in water (see Figure 2a). Degradation processes (such as photolysis, hydrolysis and
biodegradation) incorporated in the half-life variable of EB was critical for determining
EB occurrence in water. Transport by advective process is also important in

removing/dispersing chemicals from the water column surrounding the salmon farm.
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Therefore, EB concentrations in the water column are expected to decrease rapidly to
trace levels, following the application period®. In the case of sediments, the estimated
persistence for EB could be explained by considering both processes i.e., its slow
degradation rate in sediment and the high sedimentation rate. The EB partitions to
suspended particles can occur in the water column, mainly, due to its high log Ko,

which results in a transport to sediments and later persistence.

3.2 Benzoylphenylureas

Modeled concentrations and mass fluxes for the benzoylphenylureas (BPUs), DI and
TE, are shown in Figure 2b and 2c, respectively. The model predicts high
concentrations in water, sediment and fish for BPUs. For water degradation rate and
advection was reported as most important loss fluxes for these chemicals in the water
column. This predicted concentrations in water ranged from 411 to 1030 ng L™ and
410 to 898 ng L™ for DI and TE, respectively. However, previous studies have shown
that the initial concentration of BPUs can decrease quickly in the time, due to
processes such as photolysis, which causes the dissipation of the chemical in the
aquatic environment®®. Other authors have also determined low persistence of BPUs
in freshwater® “°. Predicted concentrations of BPUs in sediments ranged from 0.3 to
2.9 pg kgt and 9.1 to 104 pg kg* for DI and TE, respectively. The moderate
hydrophobic nature and low water solubility of the BPUs allows them to remain bound
to organic matter and sediment®. On the other hand, modeled concentrations in fish
ranged between 6.9-14.4 mg kg for DI and 18.2-34.2 mg kg* for TE, after a
treatment period. A previous study has indicated that BPUs such as TE has low
absorption efficiency in salmon, given that about 90% of the ingested parent
compound is released through feces and uneaten feed, allowing its presence in the
environment®®. However, modeled values of excretion in fish suggest low calculated
excretion rates, which were between 0.05 and 0.1 g h™ for DI and TE, respectively.
BPUs showed high amount in fish (75%) and water (24%) for DI, while that
representative amount in fish (86%), water (10%) and particles (3%) were calculated
for TE. The occurrence of BPUs in water suggests advective transport both as

dissolved chemical and adsorbed in particles.
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For measured concentrations in sediment samples was possible to detect ranges
from 0.13 to 1.22 ug kg™ and 0.82 to 7.0 ug kg™ for DI and TE, respectively (Figure
3). These results are in agreement with other field measurement studies in Scotland®*
and Norway*'. Nevertheless, high concentrations from 5.4 pug g* have been detected
for DI in a close area, with a depth of 45m, after a treatment in Norway*’. The
predicted and measured concentrations of DI in sediment were in agreement for a
typical treatment scenario. However, modeled concentrations for TE were
overestimated in comparison with measured data in field which were 10 fold higher.
The results of the model sensitivity analysis (Table 3) indicate that the organic carbon
fraction (>90%) and current speed (60%) were the two most important variables that
contributed to the variance in the sediment and water concentrations of the BPUSs.
Similar to EB, the salmon density in the salmon farm contributed almost 40% of the
predicted variance in water.

Water column concentrations for the BPUs were predicted to reach higher levels
compared to EB (i.e. about 1 pg L™ as shown in Figure 4a. Water column
concentrations decline more quickly for DI compared to TE, following application, due
to the lower persistence of DI in water. For DI also shows the lowest predicted
concentration in sediment than TE (Figure 4b), which then declines quickly post
application. Sediment concentrations are considerably higher for TE, due to greater
partitioning to sediment, and it persists longer, consequence of its longer half-life in
sediment (Table 1). However, Marsella et al.* had postulated that TE would have a
quick degradation by photolysis.

On the other hand, the estimated persistence in sediment was 13 days for DI and 63
days for TE. Previous field and microcosm studies have shown that DI has a shorter
half-live than TE*®, which was confirmed by this study. However, anoxic conditions in

sediments could favor the persistence of DI for a longer period of time™.
4. Conclusions

This study presented the first application of a multi-compartmental fugacity-based
model (LEVEL IIl) approach to predict the environmental fate of antiparasitic

chemicals used as feed additives in a salmon farm scenario in Southern Chile. The
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results showed that predicted and measured concentrations in sediment were in
agreement for EB, DI; however, for TE the predictions were overestimated. The field
measurements of sediment concentrations in this study from Southern Chile were
shown to be of a similar order of magnitude to other salmon farm studies conducted
in areas of Scotland and Canada. The model demonstrated that EB was the most
persistent of the target chemicals in sediment. Instead, for BPUs the water and fish
would be an important sink.

A sensitivity analysis of the model showed that the organic carbon fraction is one of
the most influential variables in sediment concentrations followed by current speed
and salmon density. This analysis helps us to develop a better interpretation and
understanding of the fate and transport of organic compounds released into the
marine environment.

The fugacity model approach as applied in this salmon farming study demonstrates
the potential of this approach as an important tool for conducting risk assessment and

improved chemical management for this important industry in Chile and elsewhere.
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Figure 1. Conceptual scheme of the important processes considered for the steady-

state fugacity model in a salmon farm.
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Table 1. Physical and chemical properties of antiparasitic chemicals applied in feed additives in salmon farming.

Compounds  Molecular  Solubility Vapour Log Kow Chemical structure
Weight in water Pressure
(g mol—l)ab (g m—3)a,b (Pa.) a,b
Water Sediment
/;::LJ\ .
Emamectin 873.09 0.01 2.0x10” 5.0 35.4 174 <N NN o A
benzoate /E * 3 [J\\AI { ]\f
\VJ\\ ™ - "\ \,/‘1
s P
T 1
P
Diflubenzuron  310.68 0.08 1.2x107 3.89 <4 10 £ )J\ /@
it N
Teflubenzuron 381.11 0.019 7.9x101° 4.30 30 70 ) . " F
(20°C)
e )

*Tomlin®®; ® Mackay et al.?%; ¢ SPAH™,
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Table 2. Input data of the environmental scenario used for the model.

Salmon farm characteristics

Salmon density (kg m™~)? 20-30

Salmon weight (kg) 2.3

Volume of each cage (m°) 6400

Number of cages 10

Water column depth (m) 50

Organic carbon fraction (%)* 1-3

Lipid percentage in fish (%)° 10

Current speed (cm s™)? 4.0-8.2

Suspended particle concentration (g m™) 10

Sediment depth (m) 0.05

Environmental data Compartments
Parameter Water Sediment
Volume (m®) 200000 200
Density (kg m™) 1025 1500°

Transport parameters

Molecular diffusivity in water (m? h™) 4.0x10°
Sediment deposition rate (m®* m?h™) 4.6x10°®
Sediment resuspension rate (m* m?h™) 1.1x10°®

2 Sernapesca®?; ® Hamilton et al.?®.
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Figure 2. Intra and inter-media transport processes, concentrations and amounts

(right chart) in each compartment for emamectin benzoate (a), diflubenzuron (b) and

teflubenzuron (c) after treatment in salmon farm. For this model only was considered

one day of application. The f symbol shows fugacity of chemicals.
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Table 3. Sensitivity analysis for environmental variables applied in the model.

Sediment
Emamectin benzoate Diflubenzuron Teflubenzuron
I " Contribution
Variable Confcrlbutlon o Correlation Confmbutlon o Correlation to variance  Correlation
variance (%) variance (%) (%)
Organic carbon fraction (%) 92.80 0.96 91.60 0.96 94.00 0.96
Current speed (cm s™) 4.00 -0.20 5.20 -0.23 4.50 -0.21
Salmon density (kg m™) 3.30 0.18 3.20 0.18 1.50 0.12
Water

Current speed (cm s™) 63.40 -078 63.2 -0.79 59.00 -0.78
Salmon density (kg m™) 36.60 0.59 36.8 0.60 40.80 0.65
Organic carbon fraction (%) 0 0 0 0 0.20 -0.05
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Figure 3. Comparison between modeled (white bars) and measured (gray bars)
concentrations in sediment for: Emamectin benzoate (EB), diflubenzuron (DI), and
teflubenzuron (TE). Model data report mean + standard deviation based on Monte

Carlo simulation.
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Prediccion ambiental de pesticidas piretroides utilizados por la industria del
salmon mediante el modelo de fugacidad Nivel .

Resumen

Conceptos basados en el modelo de fugacidad fueron aplicados para predecir el
destino final y concentraciones en sedimento de piretroides sintéticos (PS) utilizados
por la industria del salmén en el sur de Chile, tales como cipermetrina (CP) y
deltametrina (DE). Muestras de sedimento fueron obtenidas alrededor de centros de
cultivos con CP y DE como tratamientos quimioterapéuticos. Los resultados del
modelo muestran un acuerdo con la mas alta concentraciones detectada para CP
(1324 pg kg™), mientras que para DE los resultados en campo estuvieron bajo el
limite de deteccion (<10.4 pg kg™?), demostrando cierta sobre estimacion del modelo.
Esta aproximacion permitio simular escenarios de aplicacion de PS en sistemas
marinos siendo una herramienta util para procesos de evaluacién de riesgo en la

industria.

1. Introduccién

Los compuestos piretroides son pesticidas sintéticos creados a comienzo de 1960
como reemplazo de piretrinas naturales, las cuales eran extraidas desde la planta
Chrysanthemum cinerariaefolium. El desarrollo de estos piretroides sintéticos (PS)
permiti6 alcanzar una mayor persistencia y efectividad que piretrinas naturales
(Davis, 1985). PS tales como cipermetrina (CP) y deltametrina (DE) han sido
ampliamente utilizados para el control de plagas en cultivos de animales (Boxall et
al., 2004). Estos compuestos se caracterizan por ser sustancias quimicas de muy
baja solubilidad en agua, baja volatilidad y altamente hidrofobicos (log Kow >6), lo
cual le otorga mayor afinidad por la fraccion organica disponible en sistemas
acuaticos (Hazardous Substances Data Bank, 1999). La exposicion a PS puede
generar efectos téxicos deletéreos principalmente en invertebrados debido a su
rapida y efectiva accion a bajas concentraciones (Fairchild et al., 2010). El

mecanismo de accidon de estos PS es interferir en el normal funcionamiento de
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células nerviosas, actuando sobre canales de sodio (Na®) (Miller & Adams, 1982;
Soderlund et al., 2002).

La industria del salmon ha utilizado PS debido a infestaciones ectoparasitarias
provocadas por el “piojo de mar” Caligus rogercresseyi durante etapa de engorda en
cultivos (Gonzalez & Carvajal, 2003; Hamilton-West et al., 2012). Sus aplicaciones
son a través de tratamientos por bafos, utilizando faldones impermeables en el
interior de balsas jaulas. La exposicion de salmones cultivados a PS (CP 6 DE) es
alrededor de 30 a 60 minutos para posteriormente ser retirado el faldén y liberar el
producto al sistema marino.

El modelo de fugacidad ha sido una herramienta que permite predecir el destino
ambiental de quimicos (Mackay, 2001). El concepto de fugacidad ha sido reconocido
por la comunidad cientifica y propdsitos regulatorios con el objetivo de evaluar el
riesgo de compuestos organicos especificos. Fugacidad se define como la tendencia
al escape de sustancias quimicas expresadas en unidades de presion (Pa). Este
modelo puede ser basado en multiples compartimentos (ej. aire, agua, suelo) el cual
permite predecir el comportamiento y destino final de quimicos para una variedad de
condiciones y ecosistemas (Barra et al., 2000; Hughes et al., 2012).

El objetivo de este trabajo es predecir las concentraciones de dos PS tales como CP
y DE frente a un escenario tipico de tratamientos en jaulas de salmon. Esta
aproximacion permitira estimar las posibles concentraciones en un ambiente marino
con actividad salmonera. Concentraciones estimadas seran validadas en orden de

comparar resultados medidos y modelados en el ambiente.

2. Materiales y Métodos

2.1. Modelo

En base a la disponibilidad de informacion sobre propiedades fisico-quimicas de
compuestos piretroides (Tabla 1) y un tipico escenario ambiental para una centro de
cultivo en el sur de Chile (ver paper 1) se desarrollo el calculo de las concentraciones
de PS dentro de una planilla Excel. Esta prediccion contemplé dimensiones y
variabilidad en el ambiente de acuerdo a lo propuesto en paper N° 1, frente a un

escenario de aplicacion de CP y DE. Las emisiones consideradas en el modelo
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corresponden a las dosis administradas por centros de cultivo durante tratamientos
contra piojo de mar. Estas concentraciones fueron 5 ug L™ para CP y 3 ug L™ para
DE. Las dimensiones de las jaulas fueron de 20m x 20m y velocidad de corriente
promedio de 6 cm s™. La profundidad de faldén utilizada para calcular la cantidad de

PS emitido (mol) fue de 8 metros.

2.2. Analisis de sensibilidad e incertidumbre

Con el propésito de evaluar la sensibilidad del modelo se realiz6 un andlisis de
sensibilidad mediante cambios de parametros de ingreso (inputs) e identificar la
mayor contribucion a la varianza de los resultados (output). Para este estudio fueron
incorporados variables tales como velocidad de corriente (V), fraccion de carbono
organico (fco) y biomasa de peces en jaula (D) de acuerdo a informacién disponible
(Sernapesca, 2012; ver paper 1). Se calculé la contribucién a la varianza para cada
uno de los compartimentos de interés (agua y sedimento). La simulacion de Monte
Carlo fue realizada para evaluar la incertidumbre en las predicciones basado en
distribuciones de probabilidad para parametros ingresados. Para obtener la
distribucion de los resultados la simulacion de Monte Carlo fue ejecutado 1,000
veces usando el software Crystal Ball 11.1.1 (Gentry, 2008).

2.3. Sitio de muestreo

Muestras de agua y sedimento fueron colectadas en dos zonas diferentes situadas
en Isla de Chiloé. Las zonas se caracterizaron por utilizar especificos PS. Para el
sector de bahia Manao (41°51’S, 73°29°0) el antiparasitario utilizado fue CP, por otro
lado, un sector cercano a la comuna de Dalcahue (42°25’S, 73°37°0) fue DE (Figura
1). Muestras de agua fueron colectadas mediante botella Niskin (10L), mientras que
para la toma de sedimento fue usada una draga Van Veen (0.3 m? y 5 cm de
profundidad). Las muestras ambientales fueron colectadas a una distancia maxima
de 100 m alrededor de balsas jaulas siendo posteriormente las muestras guardadas

en oscuridad y transportadas a laboratorio en un cooler de hielo.
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2.4, Extraccion

Agua: En de tubos de vidrio fueron incorporado 30 mL de agua, los cuales se
mezclaron con n-hexano. Mediante agitacion durante pocos minuto fue recuperado el
analito presente en la fase organica y trasvasijado a balones de 100 ml. Este
procedimiento fue repetido 3 veces. Los extractos fueron concentrados en rotavapor
y trasvasijado a viales de vidrio para luego ser reconstituidos a su volumen final en
tolueno (1.5 ml).

Sedimento: Para 1 g de sedimento humedo fueron adicionados 20 ml de n-hexano:
diclorometano (2:1), a continuacion fueron colocadas en ultrasonido por 15 minutos.
Un clean up previo con lana de vidrio y sulfato anhidro fue realizado antes de ser
trasvasijado a balones de 100 ml. Estos primeros pasos fueron repetidos 3 veces.
Posteriormente, los extractos fueron concentrados en rotavapor (5 ml). Un nuevo
clean up fue realizado con sulfato dio/florisil (2g). Los extractos de las muestras
fueron acondicionados a través de columna con etil acetato y diclorometano (2:1),
luego fueron elusionadas con 50 ml de etil acetato, concentradas en rotavapor y
finalmente reconstituidas en tolueno (1.5 ml). El porcentaje de recuperacion durante

la extraccion en agua y sedimento fue mayor al 90%.

2.5. Analisis de muestras

Las muestras fueron analizadas mediante cromatografia de gas con detector captura
de electrones (CG-DCE) basada en emisiones de electrones particula B, el cual
entrega mayor selectividad sobre compuestos halogenados. La temperatura de
inyector y detector fue de 240°C y 370°C, respectivamente. Una columna PTE-5 de
30m x 0.25 ym x i.d. 0.25 mm fue usada para el analisis. El programa de temperatura
en CG-DCE fue inicialmente de 50°C por 1 minuto y un gradiente de 30°C a 300°C
por 12 minutos. Para el analisis en agua el limite de cuantificacion (LC) y deteccion
(LD) en CP estuvo en 74.8 y 12 pg L™, respectivamente. En tanto, para sedimento el
LC fue de 112 y LD de 18 ug kg™. Por otro lado, para el producto DE el LC y LD fue
de 13.1y 6.9 ug L, respectivamente. Mientras que en sedimento el LC fue de 19.6
ug kgty el LD de 10.4 pg kg™

Para la confirmacion de resultados obtenidos en GC-ECD las muestras fueron

analizadas por cromatografia de gases Agilent 7890A triple cuadruple con detector
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masa (GC-MS). Esto permitié generar un respaldo fragmentando y comparativo en la
identificacion de compuestos piretroides. El fraccionamiento de los compuestos fue
realizado a través de una columna capilar HP-5ms de 30m de largo, 250um diametro
interno y 0.25 pum de espesor (5% fenil metil polisiloxano). La columna tuvo una
presion constante de 30 psi, mientras que la inyeccion de la muestra fue de 3 pl. El
programa de temperatura inicial fue de 70°C/minuto, luego se incrementd
25°C/minuto hasta alcanzar 150°C, finalmente la temperatura fue programada hasta
una temperatura final de 280°C por 10 minutos. La energia de colision en el analisis
fue de 5 eV a 9.5 ciclos por segundo. A través del modo monitoreo de reacciones
multiples (MRM) fueron identificados los piretroides, en el que DE fue identificada con
una transicion de iones de 253; 172 y 253; 174 (m/z), mientras que para CP fue de
163; 127 y 163; 91 (m/z).

3. Resultados

Las predicciones realizadas a través del modelo para un tipico escenario de
tratamientos en cultivo de salmén con PS son mostrados en Tabla 2. Estos célculos
realizados a través del modelo sugieren concentraciones de CP en el rango de 4.54-
8.81 ng L™ en agua, mientras que en sedimento fueron calculadas concentraciones
entre 713-7313 pg kg™. De igual manera, la prediccion en agua para DE sugiere
concentraciones en el rango de 2.47-5.96 ng L™, en cambio, para sedimento fue
calculada concentraciones en el rango de 62.9 a 628.3 pg kg™.

De acuerdo a las variables ingresadas en el modelo se observa mediante un andlisis
de sensibilidad que velocidad de corriente (V) contribuye entre un 90-99% a la
varianza de PS en agua para CP y DE, respectivamente. Mientras tanto, para
sedimento la fraccion de carbono organico (fco) explicaria la variabilidad de PS,
contribuyendo en la varianza entre 95-97% para CP y DE, respectivamente. En tanto,
la variable densidad de salmones en balsas jaulas (D) contribuyé de menor manera
en los distintos compartimentos (Tabla 3).

En razén de validar los resultados obtenidos a través del modelo predictivo los datos
fueron comparadas con muestras ambientales. En agua no fue posible detectar PS

para las diferentes zonas muestreadas, encontrandose todas las muestras bajo el
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limite de deteccién analitico (CP <12.0 pug L™; DE <6.9 pg L™). Sin embargo, para
sedimentos obtenidos en la zona con aplicacion de CP fue posible detectar el
producto, encontrandose en el rango de 17.1 a 1323.7 pg kg™ alrededor de balsas
jaulas. Unicamente para la mayor concentracion de CP detectada en sedimento se
encontré dentro del rango estimado por el modelo (Figura 2a). En muestras de
sedimentos colectadas en la zona de Dalcahue no fue posible detectar DE (Figura

2b), encontrandose bajo el limite de deteccién analitico (<10.4 pg kg™).
4. Discusion

Predicciones realizadas a través de este modelo matematico permitieron prever
posibles concentraciones ambientales en zonas con activa acuicultura, siendo esta
una primera aproximacion utilizando modelos basados en el concepto de fugacidad
dentro de la industria del salmén. La incorporacion de datos como propiedades fisico
qguimicas y definiciébn de condiciones ambientales han permitido desarrollar una idea
en cuanto al destino ambiental y posible concentraciones de PS en el sistema
marino, asi como también otros autores han puesto a prueba esta herramienta en
diferentes escenarios ambientales para otros compuestos organicos (Gouin &
Harner, 2003 ; Mackay & Arnot, 2011).

Predicciones del modelo para PS en agua estuvieron en el rango de ng L™. A pesar
de que no fue posible cuantificar concentraciones de PS en agua dentro de las zonas
en estudio (bajo limite de deteccion), concentraciones predichas por el modelo
estuvieron cercanas a otros estudios donde se analizaron muestras ambientales en
areas con actividad salmonera. Hunter y Fraser (1995) identificaron luego de un
tratamiento con CP concentraciones en el orden de 74 y 13 ng L™ después de 30 a
50 minutos liberado el producto, respectivamente. Posterior estudio, Ernst et al.
(2001) seialaron que el producto CP presentaria una baja persistencia en el
ambiente, cuantificandose hasta 5 horas después de su liberacion a una
concentraciéon de 20 ng L. La explicacién a la rapida degradaciéon de compuestos
como CP puede deberse a procesos de hidrdlisis bajo condiciones alcalinas, por lo
gue bajas concentraciones pueden ser esperadas en el agua luego de su liberacion

(SEPA, 2007).
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Modelo predictivo establecido por la Agencia de Proteccion Ambiental en Escocia
(SEPA, sigla en inglés) pudo estimar concentraciones de CP simulando una situacion
de doble aplicacion del producto y baja velocidad de corriente (0.03 m s luego de
un tratamiento por bafio (SEPA, 2008). Dicha prediccion se encontré en el rango de
1.4 a 8.1 ng L™, estando en acuerdo con los resultados obtenidos para CP en este
estudio. Para el mismo modelo fue considerado un anélogo comportamiento para el
producto DE, simulandose similares concentraciones.

DE es un piretroide de rapida degradacion en ambientes acuaticos (Muir et al., 1985;
Thybaud, 1990). Actualmente no se han encontrado estudios para DE que permitan
conocer niveles ambientales luego de un tratamiento en balsas jaulas. Sin embargo,
mediante el uso agricola de este PS para el control de pestes ha sido posible
detectarlo en zonas del estuario Rio Ebro (Espafia) en el rango de 2-58.8 ng L™ (Feo
et al., 2010).

Para PS en sedimento se muestra una mayor aproximacion a niveles detectados en
campo, para el caso de CP. Muestras colectadas en el sector de Dalcahue para el
estudio de DE estuvieron bajo el limite de deteccién analiticos. Esto udltimo
demuestra que calculos realizados por el modelo estarian sobreestimando
concentraciones de DE en sedimento. Probablemente, un ajuste al escenario
ambiental donde fue aplicado el producto podria ser necesario dentro del modelo,
simulando condiciones sitio-especificas de la zona.

En tanto, para CP en sedimento el modelo mostr6 aproximacion para aquellas
concentraciones detectadas en campo, apreciandose la concentracion mas alta
dentro del rango modelado (Figura 2a). De acuerdo a niveles medidos en Escocia
para el producto CP se han encontrado concentraciones mucho menores a las
detectadas en Chile, siendo estas de 0.49 pg kg’ (SEPA, 2007). Posiblemente,
condiciones de sedimento en la zona estudiada podrian favorecer una mayor
persistencia y/o lenta degradacion del producto (SEPA, 1998).

La variabilidad entregada por el modelo demuestra la contribucién de factores
ambientales como velocidad de corriente en agua (4-8 cm s™), la cual podria otorgar
la pérdida del quimico en el ambiente acuatico (Tabla 3). Esto podria explicar la
importancia de procesos advectivos por accion de la hidrodinamica en la zona que

aportan a la distribucién de PS en agua. Estudios han determinado que luego de la
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liberacién de compuestos como CP este podria cubrir distancias de hasta 1 km?
(Ernst et al., 2001).

Por otro lado, la adsorcién de PS a la fraccion organica debido a su hidrofobicidad
demuestra la directa relacion en la variabilidad de estos quimicos en el sistema
marino, principalmente en sedimento (Pérez-Fernandez et al.,, 2010). La
disponibilidad de materia organica en el sistema (1-3%) es fundamental en la
determinacion de elevada concentracion registrada a través del modelo. La
persistencia de productos como CP en sedimento va en directa relacion a la carga
organica, alcanzando periodos de hasta 80 dias cuando la carga organica es elevada
(Haya et al., 2005). Por lo demas, condiciones anaerdbicas pueden determinar una
lenta degradacion de CP en sedimento (SEPA, 1998).

La densidad de salmones (20-30 kg m™) en balsas jaulas no fue relevante en la
variabilidad del modelo, debido a que no se encontrd6 una relacion directa a la
cantidad emitida en el sistema, siendo la emision determinada por el volumen
correspondiente al faldon en el cual los salmones fueron bafiados. Sin embargo,
existe una alta probabilidad de que PS sean adsorbidos por el tejido graso de
salmones como resultado de su afinidad a la fraccion lipidica (log Kow=4.6-6.6)
(Mackay et al., 2006).

En conclusion, a pesar de no poder cuantificar concentraciones de PS en agua para
las zonas en estudio, los limites detectados podrian sefialar que probablemente los
niveles de PS se encontrarian dentro de los rangos predichos por el modelo (ng L™).
Por otro lado, la falta de informacion para el producto DE en el ambiente marino pone
como foco de atencién la necesidad de generar mayores detalles frente a escenarios
de exposicion que permitan establecer potenciales riesgos durante periodos de
tratamientos. Finalmente, esta herramienta puede ser una alternativa dentro de
procesos evaluativos que permitan predecir niveles de CP en sedimento dentro de un
tipico escenario de aplicacion de productos quimioterapéuticos en cultivos de
salmén, siendo una primera aproximacion que permita establecer condiciones locales
del sur de Chile.

59



Centro cullvo

Figura 1. Sitios de muestreo ubicados en Isla de Chiloé, Region de Los Lagos.
Derecha: centro con aplicacion de cipermetrina; Izquierda: centro con aplicacion de

deltametrina.
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Tabla 1. Propiedades fisico-quimicas criticas de piretroides.

Peso
Molecular Solubilidad  Presién de Log Vida media
Compuestos (g/mol) agua (g/m® Vapor (Pa) Kow (dias)
Agua Sedimento
Cipermetrina 416.29 0.004 2.3x10”7 6.6 5 30
Deltametrina 505.19 0.002 2.0x10°® 6.2 4 23

Ex. Mackay et al., 2006. Handbook of Physical-Chemical Properties and Environmental Fate for

Organic Chemicals.

Tabla 2. Prediccion de concentraciones en sedimento y agua para compuestos
piretroides. Variabilidad de la modelacion se obtuvo mediante el software analisis-

riesgo Crystal ball.

Compuesto Matriz Unidad Promedio Minimo  Maximo

Cipermetrina  Agua ng L* 6.03 454 8.81
Sedimento  ug kgt 2574 713 7313

Deltametrina  Agua ng L* 3.64 2.47 5.96
Sedimento ug kgt 222 62.9 628.3
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Tabla 3. Contribucion a la varianza de concentraciones modeladas por el modelo de

fugacidad. Las variables consideradas fueron fraccion de carbono organico (fco),

Velocidad de corriente (V) y densidad de salmones por jaula (D).

Compuesto Matriz Variable Varianza Correlacion
(%)
Cipermetrina  Agua V 99.97 -0.980
D 0.03 0.016
Fco 0 -0.003
Sedimento Fco 95.3 0.972
\ 4.6 -0.213
D 0.1 -0.026
Deltametrina Agua \ 99.1 -0.980
D 0.7 0.086
Fco 0.1 -0.034
Sedimento Fco 96.6 0.970
\% 3.3 -0.179
D 0.1 0.023
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Figura 2. Comparacion entre datos medidos (barras grises) y rango de
concentraciones calculadas por el modelo (area roja) para cipermetrina (a) y

deltametrina (b).
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Abstract

Current monitoring programs are focused on hydrophobic chemicals detection in
aguatic systems, which require the collection of high volumes of water samples at a
given time. The present study documents the use of the polymer ethylene vinyl
acetate (EVA) as a passive sampler for the capture of a hydrophobic chemical used
by salmon industries such as cypermethrin. The EVA samplers were deployed during
treatment period for salmon cages in southern Chile. Initially, an experimental
calibration in laboratory with cypermethrin was performed to determine the equilibrium
between sampler and aquatic medium. Equilibrium was reached to 7 days of
exposure, using an EVA thickness of ~7 um. A logarithm of partition coefficient EVA-
water (Log Kgyaw) of 5.6 was reported. Field deployment of EVA samplers
demonstrated average concentrations of cypermethrin in water to be 2.07 + 0.7 ng L™
close to salmon cages, while near-shore was 4.39 + 0.8 ng L™. The hydrodynamic
characteristic in the study area was determinants to the occurrence of cypermethrin
levels. This was a first approach for assess EVA samplers as tool of monitoring in
water for area with salmon farm activity. The environmental implications were

discussed.

Key word: Salmon farm, Cypermethrin, Ethylene vinyl acetate, Passive sampler, Monitoring.
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1. Introduction

During the last decade, the salmon industry has shown an important growth in
aguaculture. However, the susceptibility of farmed salmon to diseases outbreaks has
lead to decline in production and has led to economic losses by the industry (Johnson
et al., 2004). The occurrence of parasitic diseases in salmon farming in southern
Chile has intervened in the growth of the salmon industry (Gonzalez & Carvajal, 2003;
Hamilton-West et al.,, 2012; FAO, 2012), being the parasitic copepod Caligus
rogercresseyi the main parasite in the marine culture in Chile (Boxshall & Bravo,
2000). Therefore, for effective mitigation, management and control of the parasitic
diseases, the salmon industry requires the use of chemotherapeutic treatment such
as antiparasitic pesticides (Roth, 2000).

Synthetic pyrethroid has been used for parasite control in salmon farm, with high
efficiency at low concentrations (Hill, 1989). These veterinary products are applied
through bath treatments at a concentration of 3 to 5 ug L™ during 60 minutes, after
which they are released into the marine environment. The pyrethroid application
frequency will depend of parasite occurrence in salmons. Cypermethrin is a pesticide
pyrethroid with low solubility in water and volatility. However, its hydrophobic
properties (log Ko >5) allows for it to be absorbed onto the organic fraction available
in the environment, and being transported over long distances with potential to affect
non-target aquatic organisms (Ernst et al., 2001). Its mechanism of action is to
interfere with the central nervous system function of invertebrates, by action on the
sodium canals of the nerve cells (Soderlund et al., 2002). The toxicity by cypermethrin
is dependent upon the isomerization of the chemical, cis or trans, the cis isomer
shows a toxic potential 10 times higher (Ray, 2004). Several studies have shown a
potent acute and chronic effects on marine invertebrates such as copepods (Barata et
al., 2002a; Barata et al., 2002b; Medina et al., 2002, Medina et al., 2004; Willis &
Ling, 2004, Willis et al., 2005), benthonic crustaceans (Gowland et al., 2002a) and
mussels (Gowland et al., 2002b; Ait et al., 2010; Kdprucu et al., 2010).

In Chile, vigilance and/or monitoring programs are based in the collection of high
volumes of water samples at a specific time; however, sampling may be affected

during pollution events. Lately, passive monitoring methods have been developed
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with the aim to capture the dissolved or bioavailable fraction of organic contaminants
in water (Vrana et al., 2005). Some examples of devices used as passive samplers in
water are semi-permeable membranes (SPMDs) (Huckins et al., 1990), polar organic
chemical integrative sampler (POCIS) (Alvarez et al., 2004), polyethylene (PE) (Choi
et al., 2013), low-density polyethylene (LDPE) (Lohmann, 2012), silica rubber (Rusina
et al., 2010), ethylene vinyl acetate (EVA) (St George et al., 2011), among others.
These have been proven to be efficient tools for measuring dissolved chemical
concentrations for a large range of hydrophobic organic pollutants, such as
polychlorinated biphenyl (PCBs), polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH), new
generation pesticides, pharmaceuticals and personal care products have been
detected.

A passive sampler is defined as a sampling technique based on the free flow of the
analyte or chemical from a sampled environment to the sampler, as a result of the
difference in the chemical potentials of the two environments. The total flow of the
chemical between different mediums continues until equilibrium is achieved. The
kinetics of exchange between a passive sampler and the polluted aquatic medium

can be expressed through the first- order equation (1),
Cs ()= Cuw kalko (1- 50 (1)

where Cs is the chemical concentration in the sampler as a function of time (t), Cy is
the concentration in the aquatic environment, whereas k; and k, are the constant
rates of uptake and offload, respectively. At the equilibrium phase, the partition
coefficient between the passive sampler and the water phase must be known. When
equilibrium is reached, the concentration in water can be determined by the following

equation (2),
Cuw= Co/Ksw (2)

where Ks, is the partition coefficient between the sampler and the environment

sampled (Mayer et al., 2003).
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Ethylene vinyl acetate polymer (EVA) has been used as a sampler for several
environmental compartments, such as air (Harner et al., 2003, Farrar et al., 2005),
sediments (Golding et al., 2007; Meloche et al., 2009) and water (St George et al.,
2011). EVA is a flexible polymer which can be easily processed and adapted to
different substrates. In addition, it is resistant to high pressures, temperatures, UV
radiation and it is also water proof, make it an effective polymer for the purpose of
capturing hydrophobic chemicals in the water environment (Adams et al., 2007; St
George et al., 2011).

This study aims first to establish the equilibrium time and partition coefficient between
the cypermethrin pesticide and the EVA polymer through the laboratory calibration
test. Then, the EVA polymer will be used as a passive monitoring tool during a
cypermethrin treatment period in salmon cages located in southern Chile. This
approach would allow sampling for the concentrations of pesticides in the water
column which would provide valuable information related to the potential effects of

cypermethrin on non-target crustaceans.

2. Materials and Methods

2.1. EVA sampler preparations

Ethylene vinyl acetate pellets (EVA, Elvax 40W, DuPont Canada) were cleaned with
organic solvent methanol and stored in glass jar at room temperature until use. An
EVA coating solution was prepared by dissolving 2 g of EVA pellets in 100 mL of
dichloromethane (DCM). The solution was magnetically stirred for approximately 2
hours until there were no visible signs of EVA pellets. Whatman™ glass fiber filters
(GF/F, GE Healthcare, Little Chalfont UK), of 70 mm diameter, were used as
adhesion substrate of the polymer. The filters were baked at 420°C for 6 hours,
cooled, weighed and stored prior to use. Each weighed GF/F was coated with EVA
solution through an immersion time of five seconds. The filters were then dried in a
dessicator and bell until complete evaporation of DCM solvent. Further, the dessicator
allowed avoiding contamination and moisture absorption. Each coated filter was

weighed again to calculate EVA mass (supplementary information, Table S1).
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The average weight of EVA added to each filter and the EVA density (p= 0.93 g cm™)
was used to calculate the volume of EVA for each sampler. The average volume was
estimated in ~0.058 cm? for each sampler. With the estimated volume (cm®) and the
total exposed area of the EVA sampler (76.9 cm?) the average thickness was

calculated to be ~7 pum (see supplementary information).

2.2. Calibration design

Three solutions were prepared in glass jars with 1.5 L of milli-Q water. Each jar had a
known concentration of 3.5 mg L™ cypermethrin (CAS number 52315-07-8; 94.3 %
purity, mixture of isomers, Pestanal) purchased at Sigma-Aldrich (St. Louis USA).
One jar without cypermethrin was used as the calibration blank. During the
experimental calibration, the solutions were kept under constant stirring for fifteen
days at room temperature between 13°C and 15°C. The jars with solutions and blank
were covered in aluminum foil to avoid photolytic degradation. For each solution, one
filter was placed within. Water samples were collected every day (for 15 days) to
detect changes of cypermethrin concentration over time. The concentration in the
EVA sampler was estimated indirectly according to the water concentration
measured. However, after fifteen days the samplers were analyzed to confirm the

cypermethrin final concentration.

2.3. Deployment of EVA sampler

The EVA samplers were deployed into Manao Bay located in the north of Chiloe
Island, Chile (Figure 1). This study area is characterized by actives mussel and
salmon farms, predominant currents with southwest-northeast direction and strong
tidal influences (see supplementary information). According to the hydrodynamic in
the area, devices with EVA samplers were deployed in the marine water into
cylindrical stainless steel baskets at a depth between 2 and 5 m (supplementary
information, Figure S1, Figure S2). During a treatment in salmon cages with
cypermethrin formulation (BETAMAX®), the devices were deployed in the water. The
samplers were positioned near treated salmon cage and close to shore for a total

period of eight days. After the sampling period was over, each sampler was removed

71



and rinsed with milli-Q water for the debris removal. The samples were finally stored

at -4°C in aluminum foil envelopes until analysis in the laboratory.

2.4. Extraction

Extraction of cypermethrin from water samples were carried out by liquid-liquid
chromatography method. A volume of 30 mL of water was extracted with 10 mL of
organic solvent n-hexane. The solutions were agitated for 1 minute with a vortex and
cleaned through sodium sulfate and glass fiber wool columns. This extraction
procedure was repeated three times. On the other hand, filter coated with EVA were
rinsed and placed in 100 mL of methanol for 48 hours. The solutions were cleaned
through sodium sulfate and glass fiber wool columns.

Later, the extracts were reduced by rotary evaporation until reaching a volume ~2 mL.
The final volume was transferred into a GC vial and evaporated under flow of
nitrogen. The solvent was exchanged into toluene to final volume of 1.5 mL for

analysis.

2.5. Analysis

Cypermethrin concentrations were determined using a gas chromatography equipped
with an electron capture detector (GC-ECD), which provides more selectivity to
halogenated compounds. Injector and detector temperatures were kept at 240°C and
370°C, respectively. A 30m PTE-5 column with film thickness of 0.25 pum and 0.25
mm i.d. was used. In GC-ECD a temperature program initial of 50°C minute™ and a
gradient from 30 °C to 300°C for 12 minutes was considered. The limit of detection
(LOD) and quantification (LOQ) were 12.0 and 74.8 ug L™, respectively.

In order to complement and support the GC-ECD detection, GC-MS analysis was
performed on an Agilent 7890A, gas chromatograph coupled to Agilent 7000 triple
Quadruple mass spectrometer (Santa Clara California, USA). An Agilent HP-5ms
capillary column 5% phenyl methyl polysiloxane (30 m x 250 uym i.d., 0.25 pum film
thickness) was used for the fractioning of the compounds. The temperature program
was from 70 °C (held for 1 minute) to150 °C at 25 °C minute™, then from 150 °C (held
for 1 minute) to 200 °C at 3 °C minute™ and finally from 200 °C to 280 °C at 8 °C

minute™ (held for 10 minutes), using the splitless injection mode during 0.1 minutes.
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Inject volume was 3 pL. Transfer line temperature GC-MS was set at 280 °C. The
adapted detector was temperature optimized and used in MMR (Monitoring of
Multiple Reaction) mode with a solvent delay of three minutes. The collision energy
(CE) was from 5 eV to 9.5 cycle second™, with a dwell time of 20 msec. The detector
resolution was set at unit mass when working in MS mode, while for the MS-MS
experiments, resolution of the precursor and the product ions were set in wide mode
in order to increase the sensitivity. The peak retention times for cypermethrin were
30.77 minutes, 30.91 minutes, 31.02 minutes and 31.07 minutes. To identify by MS, a
163 fragment was used, and as a second identification ion a 127 (m/z) was used,
while the transition ions for MS-MS were 163; 127 and 163; 91 (m/z) (Feo et al.,
2011).

3. Results and Discussion

3.1. Calibration test with EVA samplers

Results of calibration test showed that using this experimental system, the samplers
reached equilibrium for cypermethrin in water within 7 to 8 days (Figure 2). The
calibration in laboratory using a closed system may have indicated that EVA sampler
could be deployed in the environment. The equilibrium would be reached in a period
of time equivalent to if the EVA thickness of 7 um on the filters is considered.
Therefore, the ability to adjust the film thickness, and hence the sorption capacity and
performance may allow EVA samplers to be used under varying sampling conditions
with a shorter time of deployment, i.e. the reached equilibrium depends of the
polymer thickness (Genualdi & Harner, 2012). Previous studies have shown that EVA
is versatile under different conditions, e.g. the polymer was able to reach equilibrium
for other pesticides and PCBs after 12 days of exposure in marine water using 18 pum
of film thickness in samplers (St Goeorge et. al. 2011).

The partition coefficient between water and EVA sampler for cypermethrin was
estimated through the equation (2) using data from the water and sampler
concentrations obtained during the laboratory calibration. Therefore, the amount of
chemical sequestered by the EVA sampler is directly related to the partition

coefficient (Kevaw), which the amount of cypermethrin sequestered by passive
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sampling medium (according to EVA volume in the sampler) is divided by amount of
cypermethrin in the water at equilibrium. This estimated value of log Kgyaw was 5.6
for cypermethrin. If the partition coefficient is known, the concentration of a chemical
in the water can be easily calculated. The partition values designated for
cypermethrin was consistent with other organic phases using the partition coefficient
of octanol-water (Kow), which have shown ranges close to our study. The Log Kow for
cypermethrin is reported between 4 to 6 (Mackay et al., 2006) suggesting that the
comparison with octanol could be a good surrogate for EVA when the equilibrium is
reached. Equivalently, other studies have shown the linear relationship between the
Kevaw t0 Kow and Kopa (partition coefficient octanol-air) in hydrophobic organic
compounds (Wu et al., 2008; St George et al., 2011).

Several authors have highlighted the incorporation of field conditions (e.i. turbulence,
temperature, salinity and biofouling) for the uptake kinetic estimation in passive
sampler exposed to chemicals. Natural conditions could have a role that influences
the estimation of partition coefficient between the sampler and the aquatic medium
(Booij et al., 1998; Vrana et al., 2005). Our laboratory experiment considered
conditions such as room temperature (13-15°C) and turbulence (constant stir) to
simulate a real situation in field. Factors such as salinity and biofouling were not
included, but in future research should be considered in the Kgyaw calculation. Thus,
studies with other polymer such as polyethylene (PE), Adams et al. (2007) reported
that hydrophobic compounds depend on variables such as temperature and salinity.
However, a later research showed that the effect of salinity is relatively insignificant
for hydrophobic compounds such as PAH and PCBs for partition coefficient
estimation in water (Choi et al., 2013). On the other hand, the presence of biofouling
in the aquatic system (bacterial biofilm and/or algal) could be critical in the
environment. The biofouling could interrupt the uptake kinetics of organic compounds
to passive samplers due to: (1) increased resistance in the mass transfer; (2)

increased thickness; or (3) damage on surface of passive samplers.

3.2. Water concentration in field
During treatment period with cypermethrin in salmon farms in southern Chile,

samplers were deployed. Experimental values of Keya.w Obtained through calibration
74



tests in laboratory were used to estimate the environmental concentrations of
cypermethrin in water (Cy). Through the deployment period in field, the samplers
were found with minimum incidence of biofouling; hence for this study the variable
biofouling by calibration was not relevant due to the short time deployed in the marine
water.

The estimated concentrations of the dissolved fraction for cypermethrin during
treatment in salmon cages were in the range of ng L™, being 1000 fold lower to the
daily dose administrated for the parasite treatments in salmon cages (5 pg L™). In
field, detected cypermethrin concentration was higher near shore than around salmon
cages, which reported 4.4 +0.7 and 2.1 +0.8 ng L™, respectively (Figure 3). These
cypermethrin concentrations were lower to levels reported in Scotland, which
obtained concentrations between 13 to 74 ng L™ after 50 minutes of being released
from treated salmon cages (Hunter & Fraser, 1995). Similarly, in Canada
cypermethrin concentrations detected were between 20 to 40 ng L™, after five hours
of release (Ernst et al., 2001).

Long distance and quick dispersion was determined for cypermethrin in the study
area after release. According to hydrodynamic characteristics in the Manao Bay, the
average current speed measured was 10 c¢cm s* (maximum of 63 cm s
predominantly in the SW-NE direction. These characteristics could establish a
distributional pattern for the antiparasitic pesticides used and a possible explanation
to higher concentration near shore. Therefore, human mistakes in the deployment of

samplers close to salmon cages could not be disregarded.

3.3. Environmental implications

Passive sampling has been a technology widely used for environmental monitoring,
and is interpreted according to the complexity of the area being studied. For this
study, the dynamic and bioavailable concentration of the commercial product
BETAMAX® was used for salmon treatment and cypermethrin was evaluated as
active ingredient (a.i.). In this product, cypermethrin is represented with a proportion
of cis 80: trans 20 isomerization in the formulation, being pharmacologically
considered more active than other commercial products such as EXIS® (cis 40: trans

60). In general, the cis isomer is more toxic than the trans one (Pérez-Fernandez et
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a., 2010). The detectable levels of cypermethrin in the marine environment might give
an estimation of potential risks on non-target aquatic organisms. Also, the rapid
dispersion of cypermethrin in the water could indicate negative implications on
crustaceans such as zooplankton (Willis & Ling, 2004; Medina et al., 2004).

Risk assessments through ecotoxicology data comparisons for marine species
indicated that concentrations detected in Manao Bay during the treatment period were
close to the threshold of toxicity. For non-target organism such as shrimp Mysidopsis
bahia has been reported a lethal concentration in 50% of tested organisms (LCsp) at 5
ng a.i. cypermethrin per liter of water, after 96 hrs of exposure (Hill, 1985). Other
studies have determined short-term toxicity in larval stages of the American lobster
Homarus americanus and reported ranges of LCss between 6 to 120 ng L™ (Burridge
et al., 2000). However, marine copepods in early stage of development have shown
to be most susceptible to the cypermethrin action. For the specie Acartia tonsa, the
naupliar stages were more sensitive to cypermethrin than adult stages, with LCsoS
between 4.2 to 5 ng L™ (96 hours) probably due to the susceptibility of acute effects
during molting process (Medina et al., 2002). Additionally, chronic studies on adults of
A. tonsa have shown reduced feeding rate at 7.4-22 ng L™ of cypermethrin (Barata et
al., 2002a). Similar magnitudes were reported for the copepod Tisbe battaglia, which
revealed reproductive difficulties at concentration ranges of 9.3 and 22 ng L™ (Barata
et al., 2002b).

Monitoring program on antiparasitic pesticides in the water column could provide
valuable exposure information for mussel aquaculture close to salmon farm areas,
where bivalves could be in direct contact with chemotherapeutics treatment of
pyrethroids and to induce toxic effects (Gowland et al., 2002b; Ait et al., 2010).

Thus, despite lower levels estimated for cypermethrin, our research allowed to
determine environmental concentrations using techniques with low cost, easy
handling and minimal effort in the sampling. This approach can be considered
fundamental for a successful development of preliminary assessment phases of
environmental risks for organic chemicals released from salmon farm activity, such as

antibiotics, disinfectants, among others (Burridge et al., 2010).
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4. Conclusions

EVA samplers showed to be a useful tool for exposure assessment of cypermethrin in
water. The use of glass fiber filters coated with EVA polymer allowed us to make
samplers with specific characteristics (e.g. thickness), where quick equilibrium
between EVA and aquatic medium was reached. On the other hand, the sorption
capacity of EVA polymer allowed us to design a useful tool for detection of
cypermethrin, which could also be used for other hydrophobic compounds in water.
This advantage is due to molecular structure (non-polar: polar) that permits
interaction with a wide range of organic chemicals (St George et al., 2010).

During field work, the hydrodynamic conditions play an important role in the
dispersion of cypermethrin and deployment of samplers. Thus, monitoring programs
are required during treatment of salmon farm, with an aim of providing spatial-
temporal information about behavior and fate of hydrophobic organic chemicals in the

aguatic environment, and their possible effects on non-target organisms.
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Figure 1. Study area and deployment of devices in the southern Chile. Red circles
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Abstract

The use of antiparasitic pesticides (AP) has been widely required by the salmon
industry to treat diseases. The direct emission of chemicals in the seawater has
produced uncertainty about the potential effects on non-target organisms, such as
crustaceans. The aim of this study was to assess the toxicity of three AP used by the
salmon farm industry, such as emamectin benzoate (EB), cypermethrin (CP) and
deltamethrin (DE), over the amphipod Monocorophium insidiosum during 10 days,
through whole sediment bioassay tests. Lethal concentration by 50% (LCs.104) and
biochemical responses such as glutathione S-transferase (GST) and thiobarbituric
acid reactive substances (TBARS) were measured as exposure and effects
endpoints, respectively. Acute assays for DE (7.8 pg Kg™*, Clgsy= 5-11) and CP (57
ng Kg?, Clgsy= 41-77) showed more mortality than EB (890 pg Kg™, Clgsy= 672-
1171). In this study, it was possible to observe sublethal responses in amphipods
after 2 days of exposure to AP. Significant induction in GST and TBARS (p<0.05)
were measured for CP and EB. Lower DE concentrations showed no significant
biochemical responses. M. insidiosum was sensitive to AP concentrations at pug kg™
in sediments. This information would allow considering possible consequences of

detected concentrations for AP in areas with intensive salmon farming activity.

Key words: Salmon farm, GST, TBARS, Amphipod, Pyrethroids, Emamectin benzoate.
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1. Introduction

During the last decade, the salmon industry has shown remarkable growth within
aguaculture. However, in recent years, the susceptibility of salmon farms to
ectoparasitic disease outbreaks has resulted in significant economic losses due to the
decline in production (Johnson et al. 2004; Costello et al. 2006; Torrissen et al. 2013).
For an effective mitigation, management and control of parasites, the industry has
required a wide range of antiparasitic pesticides (AP) such as chemotherapeutic
treatments. Pesticides such as emamectin benzoate (EB) avermectin and synthetic
pyrethroids, cypermethrin (CP) and deltamethrin (DE) have been used to combat
parasitic diseases (Burridge et al. 2010). These compounds are mainly characterized
by presenting low solubility in water and high octanol-water partitioning coefficient
(Log Kow between 5 and 6), so that the probability of being absorbed by suspended
organic matter and being bioavailable in sediment is high (SEPA 1998; Bright and
Dionne 2005).

Therefore, the potential exposure and bioavailability to sediment-associated
organisms such as benthic invertebrates may lead to deleterious effects (Ernst et al.
2001; Waddy et al. 2007; Crane et al. 2011). Likewise, the low capacity of
invertebrates to detoxify or purify the quick action of compounds such as pyrethroids
on nerve cells, compared to other organisms (e.g. mammals and birds), allows
inferring the selective toxicity to non-target organisms such as benthic crustaceans
vulnerable to low concentrations of these pesticides (Pérez-Fernandez et al. 2010).
Marine amphipods have been successfully used as ecotoxicological test organisms in
sediment, due to their sensitivity to a wide variety of contaminants, abundance, easy
collection and laboratory manipulation, discrete motility, besides being an important
ecological component within the benthic community (Long et al. 2001; Mayor et al.
2008; Ré et al. 2009; Prato et al. 2010). Monocorophium insidiosum (Crawford 1937)
is a tube-forming amphipod with an extensive distribution in coasts of Europe
(Mediterranean) and east coasts of the Pacific Ocean (Kevrekidis 2004; Gonzalez et
al. 2008). These amphipods inhabit primarily estuarine and brackish waters from
infralittoral zones with a basic supply of suspended particles, microfauna, diatoms,

phytoplankton and zooplankton (Macdonald et al. 2010). Ecotoxicological tests with
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these amphipods have shown effective results in tests with contaminated sediments
and low-sensitivity external factors, so their responses have been considered as a
good toxicity indicator (Prato and Biandolino 2006).

Toxicological assessments through the use of bioassays, combined with appropriate
biomarkers on marine organisms, can result in a satisfactory method for monitoring
AP (Davies et al. 2001). Biomarkers allow assessing responses at the biochemical
level, providing an early warning of the potential effects of a chemical product on
living organisms (Payne et al. 1987), being an assessment tool for contaminated
areas (Chiang et al. 2011; Diaz-Jaramillo et al. 2013b).

The antioxidant defense system plays an important role in homeostasis as well as in
the detoxification of chemicals, preventing oxidative cell damage caused by reactive
oxygen species (ROS) such as superoxide free radicals (O,"), hydrogen peroxide
(H202) and hydroxyl radical (OH"). Many pesticides have the production of free
radicals as toxicity mechanisms, which in turn have the ability to induce lipid
peroxidation or alter the antioxidant capacity in aquatic organisms (Livingstone 2001).
Oxidative stress responses such as the activity of glutathione S-transferase enzymes
(GST) and thiobarbituric acid reactive substances (TBARS) have been used as
biomarkers in marine crustaceans (Schvezov and Amin 2011; Diaz-Jaramillo et al.
2013a). GST enzymes act as catalysts for oxidizing agents through the combination
of xenobiotic compounds, preventing the oxidative damage and interaction of ROS
with biological macromolecules such as DNA and lipids. Lipid peroxidation of
unsaturated fatty acids in phospholipids triggers further damaging effect on cell
membranes, so assessments of biomarkers such as TBARS have been considered
good indicators of membrane peroxidation (Oakes and Van Der Kraak 2003; Gorbi et
al. 2008; Hellou et al. 2012).

The aim of this study was to assess the sensitivity of the marine amphipod M.
insidosum to AP through ecotoxicological tests in sediment by measuring acute
(lethal concentration over 50% of the population, LCsy) and sublethal (GST and
TBRAS) endpoints at different exposure times (2 and 10 days). This study
corresponds to a first ecotoxicological registration at different levels of biological

organization for this amphipod.
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2. Material and Methods

2.1 Chemical standards

Commercial standards of emamectin benzoate (CAS: 155569-91-8; 99.4% purity,
Pestanal), cypermethrin (CAS: 52315-07-8; 94.3 % purity; mixture of isomers,
Pestanal) and deltamethrin (CAS: 52918-63-5; 99.7% purity, Pestanal) were
purchased from Sigma-Aldrich (St. Louis, USA) for toxicological testing. Analytical

standards were kept at room temperature for later use.

2.2 Sampling

Amphipods and native sediment were collected in the intertidal zone of Cocholgte
Beach, Bay of Concepcion, Chile (36°35'S - 72°58'W). A low anthropogenic pressure
characterizes this locality. Amphipods (Monocorophium insidiosum) were collected
over 4 cm of the surface sediment with a sieve size of 500 um, transferred to
containers with seawater and fresh native sediment, stored and transported to the
laboratory. In the laboratory, the amphipods were carefully transferred to trays with
fresh seawater and kept with continuous aeration until their use in toxicity tests.

The collected sediment was used as substrate in toxicity testing, which was first
sieved using a mesh size of 1000 um, repeatedly washed to eliminate macrofauna
and larger organic particles and finally dried for 24 h at 140°C. The fine suspended
particles (FSP) washed out by the cleaning process was left to settle and suctioned
with a pipette to be added back for sediment structure reconstitution at sediment

spiking time.

2.3 Sediment bioassays preparation

Each standard solution corresponding to AP was diluted in acetone organic solvent
due to the feasible dissolution of the active ingredient. The solvent control contained
the maximum volume of acetone in the standard solution used for assessing
pesticides. Containers with 20 g of sediment were prepared and independently spiked
with AP standard. Containers were mixed to achieve homogeneity and volatilization of
the solvent. Treatment concentrations are reported as pg active ingredient per Kg of

dry sediment (ug kg™?). Subsequently, 150 ml of oxygen saturated fresh seawater, 3
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ml of FSP and microalgae Dunaliella sp (2 mL, ~1.5x10° cell mL™) were added. FSP
were provided as structural substrate for amphipod tube building and microalgae as
suspended food source. Amphipods were not further fed nor received continuous
aeration during the bioassay. For each test, a number of 10 to 12 individuals were
incorporated with sizes between 3-4 mm.

The sedimentological characterization in the tests was conducted by determining the
average patrticle size according to the size scale proposed by Gray (1981). Coarse
and fine fractions in sediment were determined by a digital decanting tube (Emery
Type) and micropatrticle analyzer (ELZONE® 282 PC), respectively. The total organic
matter content was determined by the ash free dry weight method (AFDW),
incinerating the sample in an oven for 4 h at 550°C. Test conditions related to the

main physical and chemical parameters of water and sediment are shown in Table 1.

2.4 Bioassay procedures

2.4.1. Acute test: To assess the lethality in amphipods, five nominal concentrations
were considered, which allowed determining LCso in amphipods for 10 days of
exposure (USEPA 1994). Previously, a preliminary test was conducted through a
wide range of concentrations to determine the definitive test. The nominal
concentrations for each AP are shown in Table 2. Dead and immobile amphipods

were registered.

2.4.2. Sublethal test: Biochemical responses were made from the results obtained in
acute tests, in which lethal concentration in 1% of the species tested was defined.
Each test consisted of three different concentrations (5 replications each) under the
lethality threshold through a dilution factor of 0.5 (EB= 25, 50, 100 pg kg™; CP= 2, 4,
8 pg kg; DE= 0.025, 0.05, 0.1 pg kg™). Exposure times considered for each test
were: initial time (to), 2 days (t.) and 10 days (tio).

Amphipods (n=10-12) were pooled to obtain a reasonable amount of tissue for the
biochemical analyses. The GST enzyme activity was determined following Habig and
Jakoby (1981) protocol and proteins were analyzed according to Bradford (1976).
Briefly, the tissue was weighed and homogenized (1:10 w/v) in cold sucrose buffer

(20 mM Tris-base, 1 mM EDTA, 1 mM DL-dithiothreitol, 500 mM sucrose and 150 mM
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KCIl) with a pH adjusted to 7.6 (Geracitano et al. 2002). As a protease inhibitor,
phenylmethylsulfonylfluoride (PMSF) solution was used in the ratio 5 ml of sucrose
buffer: 5 uL PMSF. Homogenates were centrifuged at 10000 rpm for 30 minutes (4°C)
and the supernatant was collected and stored at -80°C for later use. GST activity
(nmol/min/mg protein) was measured through the combination of 1ImM of glutathione
and 1 mM 1-chloro-2,4-dinitrobenzene (CDNB) at 340 nm.

For the TBARS analysis, amphipod pools were homogenized in 1.15% KCI solution,
which contained 35 uM of butylated hydroxytoluene (BHT), in the ratio of 0.01 g of
tissue: 90 pL of homogenization solution. Homogenates were stored at -80°C for later
analysis. Measurements were performed by fluorometric analysis (A
excitation=515nm and A emission=553nm) for determining TBARS using

tetramethoxypropane (TMP) as standard (Oakes and Van Der Kraak 2003).

2.5 Statistical analysis

Lethal toxicity calculations (LCso.104) Were analyzed using the PROBIT regression
model (USEPA 1988) and Trimmed Spearman-Karber (Hamilton et al. 1977). The
latter analysis was used when the data showed no normal distribution and a non-
parametric analysis was required.

For biochemical responses, significant differences were evaluated through the
analysis of variance among treatments using the Newman-Keuls test (p<0.05).
Differences between solvent control and treatments were considered. Previously, the
assumption of normality and homogeneity of data was analyzed; however, those data
that showed no normal distribution were analyzed using the Kruskal-Wallis non-

parametric test (Di Rienzo et al. 2010).

3. Results

3.1 Acute tests

Mortality percentage in M. insidiosum during exposure to AP is shown in Figure 1.
Less than 10% mortality was observed in controls, with a range between 4-8%
lethality for the solvent control. AP testing showed that EB had the highest LCsy at a

concentration of 890 pg kg™ (Clesw= 672-1171), contrary to what happened with CP
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and DE pyrethroid compounds, in which there was a greater lethality in tested
amphipods, with 57 pg kg™ (Cles%=41-77) and 7.8 pg kg™ (Clgsy,= 5-11), respectively
(Table 3). The average percentage in the variation coefficient obtained in acute tests
(n=3) indicates values below 33%, which is considered acceptable for
ecotoxicological tests (USEPA 1991). Considering a threshold of lethality in 1% of the
test organisms, it was possible to define the concentrations for sublethal responses in
amphipods (Table 3).

3.2 Sublethal tests

Biochemical responses were observed in M. insidiosum after 2 days of exposure to
pesticides (Figure 2a-f). No significant differences were found between controls for
GST activity in each of the tests with AP. However, a significant difference was
observed between controls for TBARS with the CP pesticide, with a higher level
detected in the initial control (p<0.05; Figure 2d). For the biochemical analysis
between the solvent control and treatments, a significant induction can be
distinguished in the GST activity for 100 pg of EB per kg™ of sediment (p<0.05; Figure
2a). Likewise, a significant increase of TBARS was observed at 50 pg kg™ in the
amphipods tested (p<0.05; Figure 2b). Moreover, tests with CP showed significant
differences between the solvent control and GST activity at 8 ug kg™ (p<0.05; Figure
2c), with a progressive increase at higher concentrations. Similarly, a TBARS
increase was observed in amphipods after two days of exposure to CP (p<0.05;
Figure 2d). On the other hand, DE registered a slight increase in GST activity at the
lowest exposure concentration (0.025 pg kg™) compared to other treatments, but
showed no significant differences with the solvent control. Equivalently, TBARS
showed no differences between treatments and control (Figure 2e-f).

From 10 days exposed to AP in M. insidiosum, significant differences were observed
between controls and treatments for measurements in GST activity and TBARS
(p<0.05; Figure 3a-f). Amphipods exposed to EB exhibited a significant induction of
GST at 100 pg kg™ compared to the solvent control (p<0.05; Figure 3a). Similarly, a
significant increase in TBARS was reported (p<0.05; Figure 3b). In contrast, tests with
CP and DE pyrethroid registered no differences for GST and TBARS activity with

respect to solvent control (Figure 3e-f).
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4. Discussion

The sensitivity of M. insidiosum to AP varies according to the active element to which
it is exposed, with pyrethroid compounds such as CP and DE having more effects on
M. insidiosum than EB avermectin. Table 4 shows a summary of sediment
ecotoxicological studies for different species of marine benthic invertebrates exposed
to pesticides.

Toxicity data for EB organic compound (LCso= 890 pg kg™) obtained in this study
suggests an LCsy greater than that reported in the literature for other marine
amphipods. Authors like Mayor et al. (2008) reported an LCso.104 Of 153 ug kg™ for the
marine amphipod Corophium volutator, through ecotoxicological tests with the
commercial formulation SLICE® (antiparasitic). Similarly, SEPA (1999) found an LCso
of 193 pg kg™ for the same species. On the other hand, other marine invertebrates
such as polychaete worms have exhibited different sensitivities to EB during toxicity
testing with sediment. Reports for the species Hediste diversicolor indicate an LCsg
greater than 1 mg kg™; however, lethality in the order of 110 pg of EB per kg™
sediment was determined for the polychaete Arenicola marina, showing a wide
variability among species. However, SEPA (1999) has shown A. marina to be highly
sensitive compared to other organisms tested in sediment with EB.

On the other hand, an LCs, of 57 ug kg™ was reported for CP, which is similar to the
results of other studies with the amphipod C. volutator, in which an LCso of 42 ug kg™
was found (Milson 1999). Tests conducted in other crustaceans such as the shrimp
Palaemonetes pugio have shown greater sensitivity (Clarke et al. 1987). Through
acute tests conducted in amphipod C. volutator with antiparasitic commercial product
EXIS®, Mayor et al. (2008) showed that CP, as an active ingredient in its formulation,
is eleven times more toxic than those observed in this study (Table 3). The difference
obtained in results of this study for CP and EB compared to other toxicological studies
with amphipods could be explained due to uneven loads of organic matter in the
sediment, or to a poor homogenization of pesticides in this substrate, which would
prevent a proper distribution and bioavailability for amphipods (Maund et al. 2002;

Allen et al. 2007).
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Greater sensitivity was observed with the DE pyrethroid compound on the amphipods
tested after 10 days, where an LCsp of 7.8 ug kg™ was reported. Several studies have
reported acute toxicity of DE on marine invertebrates in water, showing lethal levels in
the order of ng L™ (Ferrero et al. 2001; Adams et al. 2010; Oliveira et al. 2012).
However, no information could be found on sediment toxicological tests to compare
the results obtained in this study. Meanwhile, the high mortality of amphipods against
DE can be explained by the significant toxic selectivity of this pesticide on
invertebrates, mainly by the rapid and effective action exerted on the central nervous
system and other tissues, affecting cell transmission of organisms exposed to very
low doses.

AP assessment through responses at the biochemical level can be a tool to measure
the effects at a lower level of organization on non-target organisms, which may
respond to chemotherapies conducted by the salmon industry (Davies et al. 2001). In
our study, the role played by the GST enzyme activity in the detoxifying process of
the species M. insidiosum shows significant increases in the antioxidant defense
against EB pesticide during 2 and 10 days of exposure (Figure 2 and 3). TBARS
increases were observed even during GST enzyme action. This increase in lipid
peroxidation on the tested organisms could be due to a failed antioxidant defense by
GST enzymes when being exposed to 100 pg of EB per kg™ of sediment. On the
other hand, the prolonged antioxidant response in amphipods can be due to
properties such as the high persistency of EB in sediment (>175 days) and high
adsorption capacity to the particulate material, so that its presence after 10 days
could manifest the measured behavior (SEPA 1999). Few studies of oxidative stress
in invertebrates have been reported for the EB pesticide. However, significant
inductions in GST activity have been reported in marine organisms such as Salmo
salar (Olsvik, et al. 2008), the main product of cultivation in the salmon industry.
Pyrethroid compounds have been considered as a group of pesticides with a high
capacity to produce free radicals, lipid peroxidation and generate alterations in the
antioxidant capacity (Abdollahi et al. 2004). Authors such as Davies et al. (2001) have
indicated that GST enzymes may act as a suitable indicator of exposure to CP within
an enzyme detoxification system. Increases in GST enzyme activity and effects on

lipids at 8 pg of CP per kg™ of sediment have been observed in this study after the
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amphipods were exposed for 2 days. However, measurements at 10 days showed no
significant responses. Results may indicate that short-term exposures can provide
greater reliability of the data obtained. Similarly, in a study conducted by Gowland et
al. (2002), it was concluded that GST inductions on the crab Carcinus maenas
required short exposure times (24 h) in order to assess possible effects against
exposure to CP.

According to the results obtained with DE, no significant detoxifying activity was
observed by M. insidiosum against tested nominal concentrations; however, a slight
increase in GST at 0.025 pg kg™ was observed, possibly due to a disruption of the
homeostatic compensatory mechanisms under the toxicological threshold before
achieving the equilibrium. These behaviors have been mentioned within the field of
ecotoxicology with the concept of hormesis (Calabrese and Baldwin 2001; Calabrese,
2008). The reasons why there were no significant responses with the DE pyrethroid
are not clear; however, the use of nominal concentrations, in addition to the small
volume applied in sediment, may overestimate the concentrations assessed. Against
the result obtained for DE studies, a failed antioxidant protection by GST enzymes in
marine crustaceans has been observed when DE concentrations increase, triggering
high levels of lipid peroxidation (Oliveira et al. 2012), as well as short-term oxidative
damages (Dorts et al. 2009). It is mentioned that many invertebrate responses to
toxic compounds are determined by environmental factors such as pH, temperature
and salinity, among others, which could affect acute responses at the biochemical
level (Allen et al. 2007; Tu et al. 2012). However, this is primarily discarded due to
minimal variation of measured laboratory conditions.

Davies et al. (2001) has discussed the ineffectiveness of small crustaceans as
assessment organisms at the biochemical level for chemotherapeutic compounds
used by the salmon industry. However, in our study, antioxidant processes were
measured for the amphipod M. insidiosum, and biochemical responses to sediments
contaminated with metals have been reported in other amphipods as well (Schvezov
and Amin 2011).

From the point of view of risk assessment and environmental relevance, AP levels
found in sediment, within a radius of 100 m around net pens, have reflected

concentrations in the range of 14 to 44 pg kg™ for EB, and 0.49 pg kg™ for CP (SEPA
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2007; SEPA 2011; F. Tucca personal communication). Other researchers have
identified concentrations of CP between 8.27 at 71.9 ug kg™ in sediment of marine-
estuarine areas in NE Spain (Feo et al. 2010). No studies have found detectable DE
concentrations in sediment. Consequently, EB measured concentrations are under an
order of magnitude according to the levels of acute and sublethal toxicity reported for
M. insidiosum in our study. However, the EB potential to persist and accumulate in
the sediment, considering periods of consecutive treatments in salmon, can present a
worst case scenario that may result in higher levels that generate toxic side effects.
On the other hand, sediment values reported for CP could trigger potential
environmental risks, or be mostly susceptible to the action on amphipods or other
marine benthic invertebrates. The lack of ecotoxicological information and
environmental studies for DE in marine sediment needs higher focus of attention in
order to generate more data that allow a proper risk assessment of this pesticide on
benthic marine invertebrates (Fairchild et al. 2010).

5. Conclusions

Sediment bioassays conducted with the amphipod Monocorophium insidiosum
showed responses at different levels of the biological organization and appear to be a
candidate for ecotoxicological studies. Through the experimental method, it was
possible to obtain contrasting results in relation to other marine organisms exposed to
AP, which showed higher sensitivity to pyrethroid pesticides such as CP and DE.
Sublethal responses such as induction in GST activity and lipid peroxidation were
affected by EB and CP in the short term exposures, while concentrations tested with
DE showed no significant antioxidant activity. Thus, biochemical responses may be
unclear after a longer exposure time.

In relation to concentrations measured in marine sediment, data showed that AP
could cause a potential risk against the scenario of the intensive application of
pesticides, in which low levels, mainly pyrethroids, would generate adverse
consequences on M. insidiosum or other non-target organisms in areas with
aguaculture activity. Future studies in sediment require greater attention on highly

toxic pesticides such as DE.
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Table 1. Physic-chemical characteristics measured in ecotoxicological tests with

marine amphipods.

Parameters (Unit)

Average + Standard deviation

Dissolved oxygen (mg L™)
Sediment organic matter (%)

Salinity (PSU)

pH

Temperature (°C)

Photoperiod (day:night)

Grain size

8.23 +0.36
5.54 +0.74

12.5 +1.26

Coarse sand

Table 2. Nominal concentrations of antiparasitic pesticides used in the acute toxicity

test.

Antiparasitic pesticide (ug active ingredient/Kg sediment)

Treatment  Emamectin benzoate Cypermethrin Deltamethrin
Control 0 0 0

1 51.2 0.24 0.8

2 128 2.7 2.7

3 320 30 9

4 800 100 30

5 2000 330 100
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Figure 1. Percentage of lethality (LCsp.10q) In M.
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insidiosum against pesticide

exposure: A, emamectin benzoate; B, cypermethrin and C, deltamethrin.

Table 3. Summary results of acute ecotoxicological tests using M. insidiosum. LCsp.

104 and LCy.194 are the lethal concentrations 50 and 1% after 10 days of exposure to

AP, respectively.

% Coefficient

LCs0-104 of variation LCi-104
Pesticides (Mg kgh)  95% confidence intervals  (n=3) (ug kg™
Lower Upper
Emamectin
benzoate 890 672 1171 19 230
Cypermethrin 57 41 77 7 11
Deltamethrin 7.8 5 11 2 0.4
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pesticides for 2 days. Lower-case letters correspond to significant differences
between controls (to, black; t,, gray) and the solvent control, while capital letters
indicate significant differences between the solvent control and treatments. Different

letters show differences (p<0.05).
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Figure 3. Activity values of glutathione S-transferase (a, ¢ and e) and thiobarbituric
acid reactive substances (b, d and f) in M. insidiosum exposed to antiparasitic
pesticides for 10 days. Lower-case letters correspond to significant differences
between controls (tp, black; tio, gray) and the solvent control, while capital letters
indicate significant differences between the solvent control and treatments. Different

letters show differences (p<0.05).

Table 4. Sediment ecotoxicological studies for emamectin benzoate and

cypermethrin in marine invertebrates.

Pesticide Species Type Concentrations Observations References
Emamectin
benzoate Corophium volutator Amphipod 153 pg kg™ LCs0-10d Mayor et al.,
2008
193 pg kg™ LCso-10q SEPA 1999
Hediste diversicolor Polychaete 1368 pg kg™ LCso.10d Mayor et al.,
2008
Arenicola marina Polychaete 110 ug kg™ LCso.10d SEPA 1999
Monicorophium Amphipod 890 ug kg'l LCs0.104 This study
insidiosum
Cypermethrin  Corophium volutator Amphipod 5 ug kg™ LCso-10d Mayor et al.,
2008
42 ug kg™ LCso-100 Milson 1999
Palaemonetes pugio Shrimp 10 pg kg™ LCso-10d Clarke et al.,
1987
Monicorophium Amphipod 57 ug kg™ LCso-10d This study
insidiosum
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Resumen

Mediante un modelo probabilistico de distribuciébn de sensibilidad en especies
(Species Sensivity Distribution, SSD) fue evaluado el riesgo ecolégico de farmacos
antiparasitarios utilizados actualmente por la industria del salmén en el sur de Chile.
Estudios previos de datos ecotoxicolégicos sobre crustaceos, ademas de
concentraciones ambientales medidas y modeladas fueron necesarios para la
estimacion de la concentracion de peligro para el 5% de los organismos de una
comunidad (HCs). Finalmente, los resultados obtenidos son discutidos y comparados
con lo observado a través del método del cuociente o método deterministicos

utilizados por la regulacion en Chile.
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1. Introduccién

Tradicionalmente, la evaluacion de riesgos de sustancias quimicas en el ambiente
acuatico ha sido desarrollada por aproximaciones de tipo deterministico o
probabilistico. Normalmente lo que determina la definicion de alguno de estos
enfoques es la disponibilidad de informacion sobre el destino ambiental y las
concentraciones esperables en el ambiente (PEC), ademas de las concentraciones
de no efecto esperado en especies (PNEC) (EC, 2003).

Comunmente, el riesgo ha sido expresado deterministicamente como la razén entre
PEC y PNEC, conocido como el método del cuociente o cuociente de riesgo (RQ).
De esta manera es como actualmente se rige la regulacion en Chile para productos
quimicos de uso veterinarios (Resolucion N° 665, SAG, 2010). En esta regulacion
considera criterios de caracterizacion del riesgo con valores que van desde menor a
100 y mayor a 1000, siendo reconocidos como Sin y con riesgo, respectivamente.
Para aquellos valores de RQ entre 100 y 1000 se sefala la necesidad de un
programa de vigilancia para el producto quimico.

Los métodos probabilisticos son basados en el principio de distribucién de
sensibilidad en especies (Species Sensivity Distribution, SSD) el cual ha sido una
herramienta ampliamente utilizada para propésitos de establecer la concentracion de
peligro (HC) de un contaminante en el ecosistema (Kooijman, 1987; van Straalen,
2002). La estimacién de HC es una manera probabilistica de obtener el valor PNEC,
siendo utilizada como umbral para la proteccion de especies frente a efectos
adversos que podria generar un toxico. HC se calcula asumiendo una distribucién
log-normal de sensibilidad en especies, a través de valores agudos (LCsg) 0 cronicos
(NOEC) en la distribucién, para luego desarrollar una expresion analitica de la
concentracion asociada a un percentil. Un percentil del 5% (HCs) es frecuentemente
usado para obtener PNEC, garantizando el resguardo del 95% de las especies (van
Straalen & Denneman, 1989; Aldenberg & Slob, 1993; Aldenberg & Jaworska, 2000).
Estudios de campo han validado este percentil para la proteccion de especies
(Posthuma et al., 2002), no obstante, aun persisten criticas en cuanto a su

representatividad en el ecosistema (Forbes & Forbes, 1993).
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En los ultimos afios la industria del salmon ha sido un rubro con notable crecimiento.
Sin embargo, este desarrollo se ha visto afectado por la presencia de enfermedades
gue han desencadenado pérdidas econdmicas en la industria (Johnson et al., 2004;
Costello et al., 2006; Torrissen et al., 2013). Durante la etapa de cultivo en mar, los
salmones se han visto afectados por la presencia de enfermedades ectoparasitarias
(Boxshall & Bravo, 2000). Para ello, la industria ha requerido de tratamientos
quimioterapéuticos efectivos para la mitigacion, manejo y control de estos parasitos
(Roth, 2000). Farmacos antiparasitarios (FA) como la avermectina benzoato de
emamectina (EB), piretroides sintéticos como cipermetrina (CP) y deltametrina (DE),
y la benzoilphenilurea diflubenzuron (DI) han sido alternativa para combatir este tipo
de enfermedades. Estos farmacos antiparasitarios se caracterizan principalmente por
ser de baja solubilidad en agua y elevada afinidad por la fraccidon organica, ademas
de ser potencialmente toxicos para invertebrados marinos, principalmente crustaceos
(Ernst et al., 2001; Haya et al., 2005; Burridge et al., 2010; Crane et al., 2011).

La avermectina EB (PM= 873.09 g mol™; log Kow= 5.0) ha sido efectiva para el control
de paréasitos en salmones (Stone et al., 1999; Roy et al., 2000). Esta avermectina
actla interrumpiendo la transmision de sefiales nerviosas de invertebrados debido a
la interaccion con otras moléculas como glutamato o acido y-amino butirico (GABA)
gue generan un aumento en la permeabilidad de cloruros hacia el interior de células,
interrumpiendo las sefiales nerviosas. Por otro lado, piretroides como CP (PM=
416.29 g mol™; log Ko,=6.6) y DE (PM= 505.19 g mol™; log Kow= 6.3) son pesticidas
altamente efectivos y de rapida accion sobre invertebrados ya que interfieren en
canales de sodio de la membrana nerviosa, desencadenando una disrupcién en la
transferencia de iones y posterior problema en la transmisién de impulsos nerviosos.
A diferencia de los anteriores quimicos, DI (PM= 310.68 g mol™; log K,»,=3.89) es un
pesticida que actla especificamente en procesos de muda sobre artropodos,
afectando la sintesis de quitina.

El objetivo de este estudio fue realizar una evaluacion de riesgo para cuatro FA
utilizados actualmente por la industria del salmén en el sur de Chile. Para ello,
mediante datos de exposicion modelados y medidos (PEC) e informacion
ecotoxicolégica disponible se desarrolld6 una evaluacion de tipo probabilistica

mediante la derivacién de SSD y posterior estimacion de HCs para cada uno de los
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FA en crustaceos marinos. Pruebas ecotoxicolégicas en crustaceos marinos locales
tales como copépodos (Tisbe longicornis) y anfipodos (Monocorophium insidiosum)
fueron desarrollados para la evaluacion. Criterios deterministicos y probabilisticos

fueron comparados y discutidos.

2. Materiales y Métodos

2.1. Concentraciones ambientales esperadas (PEC)

2.1.1. Datos modelados. En base a la disponibilidad de informacion sobre
propiedades fisico-quimicas de FA y un escenario ambiental tipico para un centro de
cultivo en el sur de Chile fue determinada la PEC en agua. El modelo predictivo
utilizado esta basado en criterios planteados por Tucca et al. (Capitulo 2). Con el
propdsito de estimar la incertidumbre y variabilidad a los datos ingresados en el
modelo fue utilizada la técnica de Monte Carlo. Esta prediccion fue basada en la
distribucion de probabilidades al incorporar variables como velocidad de corriente,
biomasa por jaula de salmon y fraccion de carbono organico. Para la simulacién de

Monte Carlo fue utilizado el software Crystal Ball 11.1.1 (Gentry et al., 2008).

2.1.2. Datos medidos. Para diferentes zonas con actividad salmonera ubicadas en
la region de Los Lagos (X regién) fueron colectadas muestras de sedimento
superficial alrededor de balsas jaulas mediante el uso de una draga Van Veen (0,3
m?). Las diferentes zonas en estudio son mostradas en la Figura 1. Cada zona se
caracterizé por presentar centro de cultivo con aplicacién de especificos farmacos:
S1: EByDI; S2y S3: CP; S4: DE.

2.2. Andlisis quimico

Para la deteccion de EB y DI 5 g de muestras de sedimento fueron homogenizadas
en sulfato de sodio anhidro y extraidas 3 veces con 50 ml de n-hexano en un bafio
de ultrasonido por 20 minutos, posteriormente centrifugada a 1500 rpm. Los
extractos del solvente final fueron concentrados a 5 ml por rotavapor y luego
reconstituidos a 1 ml de solvente metanol. El analisis fue realizado a través de

Cromatografia Liquida-Espectrometria de Masa con una Fuente de lonizacién Electro
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Spray (ESI LC-MS/MS) para DI, mientras que para la determinacion de EB se realiz6
mediante una Fuente de lonizacion Quimica de Presién Atmosférica (APCI). Se
utilizé una columna de fase reversa Spherisorb ODS2 Hypersil con dimensiones 150
mm x 2.1 mm i.d. y 5 mm. La tasa de flujo para DI fueron aplicadas de acuerdo a
Barnes et al. (1995), mientras que para EB segun (Krogh et al. (2008). El andlisis LC-
MS fue realizado utilizando un Thermo system con un Finnigan surveyor autosample.
Para determinaciéon de DI por ESI LC-MS fue utilizado un modo ion negativo,
mientras que para EB en modo APCI positivo. Los peaks fueron identificados por su
absorcién y caracteristica espectral MH" Y MS?.

Para determinacion de piretroides (CP y DE) en sedimento se realizO mediante la
mezcla de 1 g de sedimento con 20 ml de solvente n-hexano: diclorometano (2:1) y
puesto en ultrasonido por 15 minutos. A la fase organica se le efecto un clean-up
con sulfato anhidro y lana de vidrio para posteriormente es trasvasijados a balones
de vidrio de 100 ml. Este procedimiento fue repetido 2 veces por cada muestra. El
extracto obtenido fue concentrado en rotavapor hasta obtener un volumen final de 5
ml, para después ser limpiado con 2 g de sulfatof/florisil. El extracto fue
acondicionado en columna con etil acetato:diclorometano (2:1), siendo concentrado y
reconstituido en tolueno a un volumen final de 1.5 ml.

El andlisis de piretroides fue realizado mediante cromatografia de gas con detector
de captura de electrones (GC-ECD). La temperatura del inyector y detector fueron de
240°C y 370°C, respectivamente. Para el analisis se utilizé una columna capilar PTE-
5 con dimensiones 30 m x 0.25 pm x i.d. 0.25 mm. En el equipo se acondicioné un
programa de temperatura inicial de 50°C/minuto y posteriormente un gradiente de
30°C a 300°C por 12 minutos.

Para la confirmacién de resultados obtenidos en GC-ECD las muestras fueron
analizadas por cromatografia de gases Agilent 7890A triple cuadruple con detector
masa (GC-MS). Esto permitié generar un respaldo fragmentando y comparativo en la
identificacion de compuestos piretroides. El fraccionamiento de los compuestos fue
realizado a través de una columna capilar HP-5ms de 30m de largo, 250um didmetro
interno y 0.25 pum de espesor (5% fenil metil polisiloxano). La columna tuvo una
presion constante de 30 psi, mientras que la inyeccion de la muestra fue de 3 pl. El

programa de temperatura inicial fue de 70°C/minuto, luego se incrementé
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25°C/minuto hasta alcanzar 150°C, finalmente la temperatura fue programada hasta
una temperatura final de 280°C por 10 minutos. La energia de colision en el analisis
fue de 5 eV a 9.5 ciclos por segundo. A través del modo monitoreo de reacciones
multiples (MRM) fueron identificados los piretroides, en el que DE fue identificada con
una transicion de iones de 253; 172 y 253; 174 (m/z), mientras que para CP fue de
163; 127 y 163; 91 (m/z).

2.3. Revision ecotoxicolégica

La informacién ecotoxicolégica de compuestos antiparasitarios fue obtenida desde la
base de datos ECOTOX (USEPA) y desde publicaciones cientificas de literatura
abierta. Se efectudé una busqueda detallada de informacidén ecotoxicolégica aguda
(LCso, Concentracion letal en el 50% de los organismos ensayados) y cronica
(NOEC, concentracion sin efecto observado) en invertebrados marinos expuestos a
los farmacos EB, CP, DE y DI. Para la seleccion de informacién toxicologica fueron
considerados ensayos realizados en agua y sedimento con los distintos compuestos.
Se seleccionaron diversos tipos de crustaceos marinos los cuales fueron clasificados
como: copépodos (Cop), camarones (Cam), langostas (Lan), cangrejos (Can),
anfipodos (Anf), cirripedios (Cir) y branquiopodos (Bran).

2.4. Toxicidad en organismos locales

2.4.1. Anfipodo. Se realizaron ensayos con la especie Monocorophium insidiosum a
través de pruebas ecotoxicologicas a corto plazo (LCso-104) Y respuestas bioquimicas
(subletales). Estos datos han sido reportados previamente por Tucca et al. (2014)

(ver Capitulo 3).

2.4.2. Copépodo. Bioensayos agudos (LC s504sn) con Tisbe longicornis fueron
realizados a través de concentraciones nominales (2.05, 5.12, 12.8, 32 y 80 ug L™
con estandares analiticos de piretroides CP y DE. Los individuos muertos y/o
inmobilizados en cada ensayo fueron contabilizadas. Ensayos preliminares con DI y
EB mostraron LCses mayores a 1 mg L™ (no detectado en el ambiente), por lo que
fueron considerados Unicamente compuestos piretroides. Las condiciones

experimentales fueron controladas, manteniendo una temperatura de 15°C, oxigeno
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disuelto de >7 mg L y pH de 8.1. Los individuos no fueron alimentados en el
trascurso del ensayo.

Para ensayos cronicos en copépodos se evalud el éxito reproductivo en hembras
ovigeras, evaluando la capacidad de expulsion de huevos. Los individuos fueron
expuestos durante un ciclo completo en desarrollo (desde estado naupliar hasta
adulto ovigero). Las concentraciones nominales utilizadas para el ensayo con CP y
DE fueron: 1.0, 0.5, 0.25, 0.12, 0.06 y 0.03 pg L™ . Primeramente, fueron extraidas
entre 30 a 40 hembras ovigeras desde un recipiente de cultivo para ser puestas en
recipientes con agua de mar filtrada, esperando la expulsién de la nueva generacion.
Luego de 24 horas aquellos nauplius libres fueron extraidos, colocando un nimero
aproximado de 80 a 100 nauplius en cada recipiente correspondiente a una
concentracion nominal. Se realizaron en forma periddica recambios de agua y
alimentacion. El alimento utilizado fue microalgas Dunaliella tertiolecta e Isochrysis
galbana (~6.8x10° células mL™). Transcurrido 10 dias un nimero de 10 hembras
ovigeras presentes en cada concentracion nominal fueron extraidas y puestas de
manera individual en pequefios recipientes (50 ml), representando las replicas para
cada concentracion del ensayo. Finalmente, luego de 10 dias (20 dias de ensayo
aproximadamente) las muestra fueron fijada en alcohol (90%) y contabilizadas a
través de una lupa el numero total de nauplius eclosionados.

Para el calculo de la toxicidad aguda (LCso.104) S€ utiliz6 el modelo estadistico de
regresion PROBIT (USEPA, 1988) y Trimmed Spearman-Karber (Hamilton et al.
1977), este ultimo fue requerido como analisis no-paramétrico. Mientras que
resultados en ensayos cronicos (NOEC) fueron determinados mediante el paquete
estadistico TOXSTAT (USEPA, 1994).

2.5. Distribucion de sensibilidad en especies

De acuerdo al método de Aldenberg y Jaworska (2002) fue derivada la SSD y
estimacion de HCs para cada uno de los farmacos antiparasitarios mediante el
software ETX 2.0 (Van Vlaardingen, 2004). Fue utilizada una distribucion log-normal
para datos ecotoxicologicos obtenidos desde literatura y ensayos con especies

locales. Las distribuciones fueron testeadas mediante los criterios estadisticos
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Anderson-Darling, Cramér-von Mises y Kolmogorov-Smirnov. Desde la distribucion
se estim@ la media de HCs con intervalo de confianza del 90%.

2.6. Comparacion entre criterios probabilisticos y deterministicos

Para el valor estimado de HCs en cada uno de los FA se consider6 como valor de
corte o PNEC dentro de la distribucion probabilistica (PNECp). Un valor maximo de
PEC fue relacionado con el PNECyo, para la determinacion de un cuociente de
riesgo (RQprob). EN cambio, para la estimacion del valor PNEC mediante criterios
deterministicos (PNECgeterm) fue seleccionada la especie méas sensible dentro de los
datos ecotoxicologicos y aplicado un factor de seguridad segun las normas

establecidas por VICH fase Il (2004), después fue calculado un cuociente de riesgo
(RQdeterm)-

3. Resultados

3.1. Prediccion de concentraciones ambientales en agua

Predicciones de concentraciones en agua después de un tratamiento con farmacos
antiparasitarios son mostradas en la Tabla 1. Se estimaron bajas concentraciones
para los farmacos EB, CP y DE, encontrandose en el orden de 1.9 a 8.8 ng L™. Sin
embargo, para el farmacos DI fueron estimadas concentraciones mayores en agua,

calculando niveles entre 420 y 1000 ng L™,

3.2. Medicion de concentraciones ambientales en sedimento

Concentraciones de farmacos antiparasitarios detectadas en sedimento para
diferentes centros de cultivo en estudio son mostradas en Tabla 2. La ocurrencia de
EB y DI fueron reportadas para el centro localizado cerca a la ciudad de Puerto Montt
(S1). EB mostré rangos entre 2.2 a 14.6 pg kg', mientras que DI registro
concentraciones mas bajas con valores entre 0.13 a 1.2 ug kg™. En tanto, para los
centros de cultivo localizados en Bahia Manao (S2 y S3) fueron detectados niveles
de CP en el rango de 17 a 1300 pg kg™. Para el centro cercano al poblado de
Dalcahue (S4), no se reportaron concentraciones de DE en el sedimento,

encontrandose bajo el limite de deteccion (<10.4 ug kg™).
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3.3. Datos bibliograficos de toxicidad

Datos de toxicidad agudos (LCsp) y crénicos (NOEC) de un total de 29 especies
representantes de crustaceos marinos fueron utilizadas para el analisis SSD. En este
estudio fueron incorporadas la informacién de especies locales alcanzando un total
de 31 especies. De acuerdo al total, la proporcion de crustaceos marinos fue la
siguiente: 26% Copépodos (Cop), 19% anfipodos (Anf), 19% cangrejos (Can), 16%
camarones (Cam), 10% cirripedios (Cir), 6% langostas (Lan), 3% branquiopodos
(Bran). Mayoritariamente el 81% de las especies correspondié a ensayos en agua,
mientras que el 19% restante fueron ensayos en sedimento.

CP mostré ser el farmaco con mayor cantidad de informacion disponible para
ensayos de toxicidad, alcanzando un total de 20 especies (41%), siendo mayormente
representada por 7 especies de Cop (35%), 5 Anf (25%) y 5 Cam (25%). En tanto,
DE report6 una menor cantidad de ensayos en crustaceos marinos, conformando un
total de 5 especies ensayadas (10%), siendo Cop (40%) el mayor niamero.

De un total de 12 especies ensayadas con EB (24%) el 42% correspondié a Cop y un
25% a Cam. Por el contrario, en DI de un total de 12 especies ensayadas (24%) el
grupo mas representativo fue Can (42%).

3.4. Toxicidad especies locales

La toxicidad de farmacos antiparasitarios sobre especies locales es mostrada en la
Tabla 3. El copépodo T. longicornis mostré una alta sensibilidad a los farmacos CP y
DE, reportando un LCsg.4gn de 4.6 (1Cg50,=1.8-7.5; n=3) y 7.7 (ICg50,=4.4-10.8; n=4) ug
L™, respectivamente. Por otro lado, en relacién a efectos reproductivos en hembras la
exposicién a piretroides sintéticos mostré significativas diferencias con respecto al
control (p<0.05). Una concentracién nominal de 0.125 pg L™* mostré ser la
concentracion mas baja donde se observd efecto (LOEC), mientras que la
concentracion mas alta donde no se observé efecto en la eclosion de huevos
(NOEC) fue de 0.0625 pg L™ (Figura 2).

De igual modo para M. insidiosum se observé una mayor sensibilidad a CP y DE que
a EB y DI (Tabla 3). ElI farmaco DI no reporté efecto agudo durante las

concentraciones nominales ensayadas (LCs, >1mg L™). En tanto, respuestas
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bioquimicas sefialan clara induccion en GST vy altos niveles en TBARS durante 48
horas de exposicion a EB y CP (Tucca et al., 2014).

3.5. Distribucion de sensibilidad en especies y método del cuociente

La derivacion de SSD sobre crustaceos marinos y estimaciéon de HCs con su
respectivo intervalo de confianza para agua y sedimento son mostrados en la Figura
3. En el analisis de SSD para crustaceos en agua se estimaron valores HCs de 0.13
ng L (0.01, 0.7) y 5.3 ng L™ (0.003, 193), con datos NOEC para CP y EB,
respectivamente. En tanto, bioensayos agudos (LCsp) incorporados en la distribucion
para DE y DI mostraron estimaciones de HCs iguales a 7.4 ng L™ (2.8, 12.5) y 341 ng
L™ (140, 600), respectivamente (Figura 3A). Por otra parte, para la derivacién de SSD
en sedimento se dispuso solamente de datos ecotoxicolégicos para CP y EB (Figura
3B). Asi, datos agudos estiman para CP un HCs de 2.2 pg kg™ (0.05, 7.9), mientras
que para EB a través de datos cronicos se report6 un valor de 92 ug kg™ (55, 103).
Para el calculo PNEC se observan valores mayormente conservadores de
PNECeterm cON respecto a PNECo, (Tabla 4). Por ejemplo, para evaluacion de CP
en agua el uso de un factor de 10 sobre el valor NOEC en A. tonsa proporcioné un
PNEC igual a 0.016 ng L™, mientras que para el mismo producto en sedimento un
factor de 1000 sobre el valor LCsp en C. volutator reporté un PNEC de 0.005 ug kg™,
encontrandose 8 y 440 veces mas bajas al valor HCs para agua y sedimento,
respectivamente.

La caracterizacion del riesgo mediante el calculo de RQ son mostrados en la Tabla 5.
Diferencias superiores a 1000 veces el valor maximo de PEC fueron observados
para RQgeterm €N los farmacos DI y CP. En cambio, criterios probabilisticos muestran

RQprob menores a 1000.
4. Discusion

En el presente estudio fue posible cuantificar y predecir concentraciones ambientales
de FA utilizados actualmente por la industria del salmén en Chile. Dichas
concentraciones permitieron conocer niveles de exposicion en zonas sin informacion

previa, a diferencia de otros paises como Noruega y Escocia donde se han
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establecido programas de monitoreo, en los cuales se informa publicamente
concentraciones de FA en zonas con activa acuicultura (NIVA, 2011; SEPA, 2011).
Resultados obtenidos mediante pruebas de toxicidad en especies locales sugieren
una mayor sensibilidad a piretroides que ha EB y DI (Tabla 3). Ensayos agudos con
Tisbe longicornis fueron consistentes a otros umbrales de toxicidad observados en
copépodos marinos. Por ejemplo, para la especie Acartia clausi en ensayos con CP
fue posible observar inmovilidad en la especie a 2.67 (1.76-4.14) ug L™ después de
48 horas de exposicion (Willis & Ling, 2004). Sin embargo, estos copépodos
mostraron ser menos susceptible a la accion de DE, en comparacion a otros
resultados. Una idea de esto, podrian ser las pruebas realizadas con Tisbe battagliai,
las cuales reportaron LCso de 10.6 (7.2-14.0) ng L™ luego de 144h de exposicion
(Barata et al., 2002). Efectos en el éxito reproductivo de hembras en T. longicornis
estuvieron en el mismo rango de exposicion para los piretroides CP y DE,
determinandose un NOEC de 0.0625 pg L™ De igual manera, dichos efectos
reproductivos fueron observados en Tisbe battagliai a la concentracion de 0.037
(0.011-0.064) pug L™ y 0.022 (0.016-0.028) pg L™* para CP y DE, respectivamente
(Barata et al., 2002).

Ensayos en sedimento con el anfipodo Monocorophium insidiosum fueron altamente
sensibles a la accion de piretroides (Tucca et al., 2014). Para farmacos como EB y DI
su accion fue menos severa. En el caso de DI se reportd una toxicidad aguda
superior a 1 mg kg™, sugiriendo que pruebas toxicolégicas con benzoilfenilureas
(BPUs) deben considerar organismos en estado temprano de desarrollo para una
efectiva accion en la inhibicién de quitina.

De acuerdo a una distribucién probabilistica de datos ecotoxicolégicos en crustaceos
marinos fue posible estimar HCs como valor de la concentracion sin efectos esperado
(PNEC) para cada uno de los FA. Sin embargo, debido a la limitada informacion en
algunos FA fueron estimados los HCs mediante el uso de datos agudos. Esta
alternativa ha sido discutida y propuesta para efecto de evaluacion probabilistica
cuando la informacion de datos crénicos son escasos (Posthuma et al.,, 2002;
Mochida et al., 2012). Por otro lado, el uso de datos toxicolégicos con especies
representantes de otras regiones geograficas e informacion generada a través de

pruebas en laboratorio también ha sido cuestionada para la derivacion de SSD,
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siendo calificadas como poco representativas de ecosistema natural (Davies et al.,
1994; Dyes et al., 1997). Sin embargo, estudios previos han sefalado que estas
contradicciones no representan diferencias significativas dentro de una evaluacion
(Van den Brink et al., 2002; Maltby et al., 2005), por lo que esto podria justificar la
variedad de datos ecotoxicologicos colectados para este estudio.

Para el andlisis con CP la media estimada en agua y sedimento proporcioné la
proteccion de especies con mayor sensibilidad dentro de la distribucion, como fue el
caso del copépodo Acartia tonsa (0.16 ng L™) y el anfipodo Corophium volutator (5
ug kg?), respectivamente. Del mismo modo en estimaciones de EB permitieron
resguardar especies como el camarén Mysidopsis bahia (18 ng L) y el anfipodo
Monocorophium insidiosum (Tucca et al., 2014). Sin embargo, para célculos de HCs
en sedimento con EB se observaron limites cercanos a umbrales subletales en
anfipodos, por lo que la alternativa podria ser la utilizacion de valores
correspondientes al limite inferior de HCs, otorgando una mayor proteccion de
especies en situacion de multiples aplicaciones (Maltby et al., 2005), como sucede en
tratamientos quimioterapéuticos con salmones. Para DE y DI valores HCs mostraron
proteccion para especies sensibles presentes en la distribucion como Tisbe battagliai
(10.6 ng L™ y el branquiopodo Artemia salina (370 ng L™), respectivamente. De
acuerdo al uso de datos agudos para la derivacion de SSD, la probabilidad de
corregir la escasa informacion crénica en el analisis podria ser compensada con el
uso del limite inferior (HCs), o bien, a la aplicacion de un factor de seguridad o
incertidumbre (entre 1 y 5) que permita la proteccion de especies mayormente
sensibles (Chapman et al., 1998; EC, 2003).

Al utilizar los criterios de la regulacion vigente para productos de uso veterinario en
Chile en cada centros de cultivo en evaluacion se observa que estimaciones
probabilisticas de FA en agua no registran riesgo sobre crustaceos marinos durante
periodos de tratamientos debido a que RQpo, Calculados se encontraria bajo un a
valor de 100. No obstante, criterios deterministicos sitlan al producto DI de alto
riesgo (RQgeterm=2718) en el sistema marino y a farmacos como CP y DE dentro de
planes de vigilancia y monitoreo por presentar RQ entre 100-1000 (SAG, 2010). Del
mismo modo para sedimento RQpn NO Mostraron riesgo sobre crustaceos marinos,

los cuales mostraron cuocientes inferiores a 1000. En cambio, mediante el enfoque
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deterministico se sefiala que CP presentaria un alto riesgo en crustaceos marinos
para la zona de Bahia Manoa.

En conclusién, existen diferencias en los resultados de la aplicacion de enfoques
deterministicos y probabilisticos cuando se trata de evaluar los riesgos para
crustdceos marinos. Nuestros resultados indican que con el actual procedimiento
regulatorio se sobreprotege el ambiente en comparacion a utilizar un método mas
robusto de analisis probabilistico. Se debe profundizar en la obtencion de data
ecotoxicolégica con especies locales para mejorar las estimaciones de las

concentraciones de riesgo en ecosistemas locales.
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Figura 1. Area de estudio situada en la region de Los Lagos (cuidad de Puerto Montt

y Chiloé). Puntos rojos indican los sitios muestreados.

Tabla 1. Prediccién de concentraciones ambientales de farmacos antiparasitarios en

agua utilizando modelo de fugacidad nivel IlI.

Farmacos antiparasitarios ~ Promedio (ng L) Minimo (ng L") Maximo (ng L™)

Benzoato de emamectina 3.1 1.9 4.6
Cipermetrina* 6.0 4.5 8.8
Deltametrina* 3.64 2.5 6.0
Diflubenzuron 611 420 1006

*Capitulo 2: modelacion de piretroides
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Tabla 2. Concentracidon de farmacos antiparasitarios en muestras de sedimento

desde diferentes zonas con actividad salmonera en la region de Los Lagos, Chile.

EB= benzoato de emamectina; CP= cipermetrina; DE= deltametrina; DI=
diflubenzuron.
Sitio Zona Coordenadas Concentracion promedio (ug kg™) +DS
Latitud Longitud EB CP DE DI
S1 Puerto Montt 41°33'22.29”S  73°00'36.39’0  8.4+1.4 0.62+0.1
S2 Bahia Manao 41°51'23.14’S  73°29'09.45"0 193+95
S3 Bahia Manao 41°52’30.74”’S  73°29’56.24”0 203191
S4 Dalcahue 41°25'53.98”’S  73°37'19.07°0 <10.4
120 4 Cipermetrina 120 1 Deltametrina
L
100 100
o 80 T o 80 =
L
% 60 - . ¥ = 60
40 4 40 4 *
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Exposure concentration (ug L)
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Figura 2. Conteo de niamero de nauplius eclosinados en T. longicornis durante la

exposicion a piretroides cipermetrina (a) y deltametrina (b).
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Tabla 3. Respuestas ecotoxicoldgicas de crustaceos locales expuestos a farmacos

antiparasitarios.

Especie Respuesta Concentracion Farmacos antiparasitarios
EB CP DE
1 46 (1.8- 7.7 (4.4-
LCso-48n HO L 7.5) 11)
Tisbe longicornis Reproduccion
(Exito pg L* 0.063 0.063
reproductivo)
) 1 890 (672- 57 (41- 7.8 (5-
LCSO—lOdlas Hg kg 1171) 77) 11)
Monocorophium Subletal
insidiosum* bioquimica 1
GST/TBARS Mg kg 100 8.0
(48h)

*Tucca et al., 2014
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Figura 3. Distribucion de sensibilidad para crustaceos marino expuestos a: (a)
cipermetrina (CP), (b) benzoato de emamectina (EB), (c) deltametrina (DE) y (d)
diflubenzuron (DI). La media de la concentracion peligrosa para el 5% de la especies

es expresada en cada distribucion incluyendo su limite inferior y superior.
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Tabla 4. Comparacion de valores PNEC calculados a través de métodos

probabilisticos y deterministicos para agua y sedimento.

Farmacos Agua (ng L™) Sedimento (ug kg™

PNECprob PNECdeterm PNECprob PNECdeterm

Cipermetrina 0.13 0.016% 2.2 0.005°
Deltametrina 7.4 0.011° ND 0.008'
Benzoato de emamectina 5.3 1.8° 92 10°
Diflubenzuron 341.5 0.37¢ ND ND

Nota: cada letra corresponde a la especie mas sensible y al factor de seguridad utilizado: a) Acartia
tonsa (Factor de 10); b) Balanus Amphititre (Factor de 1000); c) Mysidopsis bahia (Factor de 10); d)
Artemia salina (Factor de 1000); e) Corophium volutator (Factor de 1000); f y g) Monocorophium

insidiosum (Factor de 10 y 1000, respectivamente). ND: sin datos.

Tabla 5. Caracterizacion del riesgo mediante criterios probabilistico y deterministico

en agua y sedimento. En negrita se muestran cuocientes mayores a 1000.

Compuesto PEC méximo Caracterizacion riesgo

Agua sedimento agua sedimento

(ng /L) (ug/kg) ROQprob RQdeterm RQprob RQdeterm
Cipermetrina 8.8 1300 67 550 590 260000
Deltametrina 6.0 ND 0.8 545 - -
Benzoato de
emamectina 4.6 14 0.8 2.5 0.2 1.4
Diflubenzuron 1006 1.2 2.9 2718 - 150

Informacion suplementaria (Anexo Ill)
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DISCUSION GENERAL

En el presente estudio fueron realizadas diversas aproximaciones que permitieron
revelar el riesgo ambiental de farmacos antiparasitarios (FA) utilizados por la
industria del salmon en el sur de Chile. Para ello, la determinacion de métodos
predictivos a travées del uso de modelos matematicos multicompartimentales
otorgaron una mayor comprension en cuanto a la dindmica individual de compuestos
organicos, entregando una alternativa viable y de uso practico frente a escenarios
guimicamente complejos (Mackay & Arnot, 2011; Hughes et al., 2012). EI modelo
utilizado se baso en el balance quimico de FA liberados al ambiente, definiendo su
presencia y biodisponibilidad segun propiedades fisico-quimicas y variables
ambientales (Bacci, 1994; Mackay et al., 2001).

Importantes procesos y flujos permitieron comprender el destino final de FA
administrados en alimentos y bafos como tratamientos en jaulas con salmones
(Capitulo 2). Las predicciones estuvieron en acuerdo con informacion medida en
campo, por lo que permitié validar aquellos resultados obtenidos a través del modelo.
Ciertamente algunas aproximaciones, como fue el caso del farmaco TE, mostrd
sobreestimacién en comparacion a datos medidos, estimandose concentraciones en
sedimento 3 veces mayor. Sin embargo, las condiciones ilustradas en el modelo
pudieron representar un escenario tipico de tratamientos, poniendo en evidencia el
peor caso lo que podria explicar la diferencia estimada con respecto a la situacion de
campo.

En cuanto a la variabilidad proporcionada por factores ambientales incorporados en
el modelo fue posible descifrar la dinamica de cada uno de los FA, mostrando
procesos de pérdidas en el sistema a través de la velocidad de corriente (4-8 cm s™)
y una mayor disponibilidad en sedimento, entregada por la fraccibn de carbono
organico (1-3%). La dispersion de estos farmacos a través de procesos de adsorcion
a la fraccion orgéanica y posterior transporte por accion hidrodinamica en la zona,
podrian potenciar el movimiento de FA por largas distancias luego de su liberacion.
Por otro lado, la variable densidad de peces en jaulas contribuyd mayormente en la
presencia de farmacos aplicados por alimento en agua, dejando de manifiesto la

relacion entre la cantidad emitida y densidad de peces por jaula.
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Las predicciones de concentracion de piretroides en sedimento estuvieron en
acuerdo a niveles detectados en centros de cultivos localizados en el sur de Chile,
como fue el caso de CP. Ademas, concentraciones estimadas en agua coincidieron
en orden de magnitud con otros estudios, encontrandose a nivel de ng L™ (Hunter &
Fraser, 1995; Ernst et al., 2005). Para DE no fue posible validar la informacion
obtenida, siendo importante enfocar posteriores estudios en la deteccion de este
piretroide en zonas donde sea aplicado.

En relacion a la persistencia de FA en el ambiente, se estimd para EB un mayor
tiempo de residencia en sedimento, de igual modo como se ha sefialado en otros
estudios, los cuales reportarian una lenta degradacion de este farmaco bajo
condiciones de anoxia, el cual es un comun escenario bajo jaulas de cultivo de
salmoén (SEPA 1999; SEPA 2004). En condiciones ambientales reales, esta baja
concentracion de oxigeno se asocia a la elevada carga organica depositada en el
fondo marino producto de excreciones, fecas y alimentos no ingeridos por los peces,
como también la pobre circulacion de las aguas que favorecen el enriquecimiento
organico en sedimento (Carroll et al., 2003; Soto & Norambuena, 2004).
Contrariamente, DI fue el farmaco con menor persistencia en el ambiente, reportando
rapida degradacion. Estudios de campo han sugerido que DI muestra una baja
persistencia en comparacion a otra benzoilfenilurea (BPU) como TE (Haya, et al.,
2005). No obstante, bajo condiciones de laboratorio se ha demostrado que DI
presenta una elevada estabilidad y persistencia en sedimentos andxicos (Selvik et
al., 2002). En cuanto a la persistencia de piretroides en agua, estos dependerian de
las condiciones alcalinas del mar, las cuales acelerarian su degradacion por hidrélisis
(SEPA, 2007), mientras que en sedimento también puede ocurrir una lenta
degradacion debido a la presencia de materia organica en el sistema (SEPA, 1998).
El uso de muestreadores pasivos ha sido una tecnologia de un amplio uso en
monitoreo ambiental mostrando resultados que pueden ser interpretados de acuerdo
a la complejidad de la zona evaluada (ej. hidrodinamica). Por medio del polimero
acetato de vinil etileno (EVA) fue posible estimar concentraciones ambientales en
agua del farmaco CP durante un periodo de tratamientos en jaulas de salmodn.
Previas calibraciones en laboratorio permitieron establecer la versatilidad y rapido

equilibrio entre el muestreador y el medio acuosos, producto del menor espesor
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disefiado en los dispositivos (St. George et al.,, 2011; Genualdi et al., 2012). Esto
posibilité el despliegue de dispositivos en campo (Bahia Manao, Chilo€) durante un
corto periodo de tiempo (7 a 8 dias). Concentraciones estimadas en agua a traves
del polimero EVA cercanas a las predicciones realizadas a través del modelo
matematico para el compuesto CP, reportdndose concentraciones en el orden de 2 a
4 ng L. Ademas, una rapida dispersion fue registrada en la zona relacionandose de
manera directa con la hidrodinamica del lugar. La mayor concentracion fue detectada
cerca de la costa (~1 km de distancia desde balsas jaulas) con 4 ng L™,
encontrandose en acuerdo con otros estudios donde se indica la rapida dispersion y
dilucién de CP luego de su liberacion durante tratamientos en salmones (Hunter &
Fraser, 1995; Ernst et al., 2001).

Al comparar estas concentraciones estimadas de CP con datos ecotoxicolégicos de
especies marinas se aprecia que niveles detectados en la zona de estudio podrian
aproximarse a umbrales de toxicidad de organismos no objetivos como camarones
(Hill, 1985), langostas (Burridge et al., 2000) y copépodos (Barata et al., 2002a;
Barata et al., 2002b; Medina et al., 2002), reportandose para estos Ultimos una mayor
vulnerabilidad durante un periodo de tratamiento (Willis & Ling, 2004; Medina et al.,
2004). Esta herramienta de monitoreo permitié aproximarse y ser de ayuda para la
determinacién de concentraciones ambientales esperadas (PEC) en agua, siendo
una via preliminar de evaluaciéon ambiental de farmacos aplicados durante periodos
de tratamiento.

En cuanto a los efectos de FA, estos quimicos han mostrado ser altamente toxicos
sobre invertebrados marinos, principalmente crustaceos (Ernst et al., 2001; Haya et
al.,, 2005). Los piretroides CP y DE fueron altamente efectivos en su toxicidad
durante periodos cortos de exposicion en copépodos y anfipodos, corroborando el
alto potencial toxico bajo condiciones de laboratorio (Hill et al., 1989). Estos quimicos
son potentes insecticidas con rapida accion sobre el sistema nervioso central de
invertebrados, generando despolarizacion en células nerviosas debido al permanente
ingreso de iones sodio, situacion que afecta la transmision de impulsos nerviosos
(Narahashi, 2001). Asi, dicha toxicidad dependera de la accion de los isOmeros
presentes en su formulacion (Pérez-Fernandez et al., 2010). CP es un piretroide con

dos isbmeros activos en su formulacién en el cual la potente accidn insecticida esta
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dada por el isbmero cis con 10 veces mas potencia toxica que su isémero trans (Ray,
2004). En cambio la presencia de un isbmero activo en DE le otorga una mayor
efectividad en su toxicidad, viéndose reflejado durante ensayos agudos en especies
locales (Tucca et al., 2014).

Ensayos en sedimento con el anfipodo M. insidiosum registraron alta sensibilidad a
piretroides. Pruebas con EB sugieren que anfipodos ensayados presentarian menor
sensibilidad que otro anfipodo marino como Corophium volutator (Mayor et al., 2008;
SEPA 1999). Posiblemente, la diferencia podria deberse a la homogenizacion del
principio activo en el sedimento, encontrdndose poco biodisponible para los
anfipodos.

Por otro lado, niveles preliminares ensayados con BPUSs reportaron toxicidad aguda a
concentraciones nominales mayores a 1 mg kg*. Estas concentraciones podria
representar baja probabilidad de deteccion en sedimentos cercano a zonas de
cultivos de salmoén, por lo que ensayos agudos no fueron realizados en anfipodos. El
mecanismo de accion generado por BPUs sobre invertebrados es principalmente
inhibir la sintesis de quitina durante cambios de muda de invertebrados juveniles
(Mulder & Gijswijt, 1973; Post et al., 1974). Es importante replantear un disefio
experimental el cual utilice estados tempranos de desarrollo durante los ensayos
(Cunningham, 1986; Savitz et al., 1994).

Respuestas subletales evidencian actividad antioxidante y peroxidacion en lipidos
para M. insidiosum, bajo umbrales de letalidad en ensayos con CP y EB. El uso de
anfipodos permitio demostrar repuestas a menores niveles de organizacion biolégica
(Schvezov & Amin, 2011), logrando comprender patrones que podrian sugerir
comportamientos en periodos de tratamientos quimioterapéuticos sobre jaulas de
salmén (Davies et al., 2001). En ensayos realizados con CP se observo una clara
induccion en la actividad GST y peroxidacion en lipidos a 48 horas de exposicion,
posteriormente luego de 240 horas estas respuestas mostraron mucha variabilidad.
Dicha situacién también ha sido sefialada por otros autores en cangrejos (Carcinus
maenas), sugiriéndose que inducciones en la actividad GST por accion de CP puede
ser medida en periodos cortos de tiempo (Gowland et al., 2002). Probablemente, el
comportamiento medido en crustaceos podria deberse a la rapida degradacion y

poca persistencia de CP (Ernst et al., 2001; Pérez-Fernandez et al., 2010), lo que
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permitiria a los anfipodos alcanzar un equilibrio en el tiempo. Contrariamente, para el
caso de EB se reportaron significativas inducciones en GST y TBARS luego de 2 y
10 dias, situacion que podria dejar en evidencia la prolongada accion y lenta
degradacion de EB durante los ensayos. Respuestas bioquimicas con el piretroide
DE fueron poco claras, probablemente concentraciones nominales no reflejarian el
nivel de exposicion en anfipodos. No obstante, fue observado un ligero incremento a
la concentracion mas baja después de 2 dias de exposicion, manifestando algun
comportamiento hormético en los organismos ensayados (Calabrese, 2008).

Para adultos de Tisbe longicornis expuestos a piretroides sintéticos se reportdé una
baja LCso. Esto estuvo consistente a otros umbrales de toxicidad en copépodos
marinos. Willis y Ling (2004) determiné la toxicidad de CP para diferentes especies
de copépodos, midiendo su inmovilidad durante 48 horas de exposicion. En este
estudio las especies Temora longicornis y Oithona similis mostraron efectos a
concentraciones nominales de 0.74 (0.44-1.23) pg L' y 0.24 (0.12-0.47) pg L™,
respectivamente. En tanto, la especie Acartia clausi registré efectos agudos a 2.67
(1.76-4.14) pg L™*, aproximandose a lo obtenido en este estudio. En otras especies,
Medina et al. (2002) observé para Acartia tonsa letalidad en el orden de 0.142 pg L™
durante 96 horas de exposicién, a su vez se observo una alta mortalidad en machos
durante las primeras 24 horas, como también estados naupliares. Esto deja en
evidencia la diferenciada sensibilidad intra-especie, la cual debe ser considerada
durante evaluaciones toxicolégicas.

Ensayos con DE en T. longicornis mostraron menor sensibilidad en comparacion a
otros crustaceos. Pruebas toxicologicas con Tisbe battagliai reportaron una LCsg
igual a 10.6 (7.2-14.0) ng L™ luego de exponerse por 144h (Barata et al., 2002b).
Igualmente, otros organismos marinos como decapodos y anfipodos han reportado
umbrales de toxicidad aguda (96h) a niveles de ng L™ (Fairchild et al., 2010).
Mediciones en el éxito reproductivo en hembras de T. longicornis mostraron
respuestas cronicas similares para ambos test con piretroides, determinandose un
NOEC de 0.0625 ug L™. Equivalentemente, efectos reproductivos en T. battagliai
fueron observados dificultad reproductiva en hembras a concentraciones nominales
de 0.037 (0.011-0.064) pg L™ y 0.022 (0.016-0.028) pg L™ para CP y DE,

respectivamente (Barata et al., 2002b). Probablemente el disefio experimental
137



utilizado en este estudio permitié que hembras durante su ciclo de vida desarrollara
mecanismos de defensa que le permitieron la leve resistencia a la accion de
piretroides.

De acuerdo a una distribucion probabilistica de datos ecotoxicolégicos en crustaceos
marinos fue posible estimar la media de la concentracion peligrosa para el 5% de las
especies (HCs) como valor de la concentracion sin efectos esperado (PNEC) en cada
uno de los FA. Sin duda el uso de datos NOEC permiti6 la derivacion de la
distribucion de sensibilidad en especies (SSD) para CP y EB, siendo considerado
estos datos cronicos mayormente representativos en condiciones de campo (Van
Straaleen & Denneman, 1989). Sin embargo, debido a la limitada informacién en DE
y DI Unicamente se obtuvieron valores HCs a través de datos agudos. Esta
alternativa ha sido discutida como una buena opcién de evaluacion cuando la
informacion toxicolégica es escasa (Posthuma et al., 2002; Mochida et al., 2012).
Ademas, criticas formuladas por el uso de especies representantes de otras regiones
geograficas (Davies et al., 1994; Dyes et al., 1997) y uso de datos ecotoxicologicos
realizados en laboratorio han sido consideradas poco representativas para la
evaluacion de ecosistemas naturales. No obstante, Maltby et al. (2005) sefiala que
no se han encontrado significativas diferencias en el uso de organismos presentes en
otros hemisferios, ni diferencias en sensibilidad con aquellos organismos ensayados
en terreno (Van den Brink et al., 2002).

A través del método probabilistico fue posible entregar un mayor resguardo para
aguellas especies mayormente sensibles dentro de la distribucion, encontrandose los
valores HCs bajo umbrales de toxicidad para los distintos FA. En algunos casos la
proximidad al valor medio de HCs podria otorgar un limite poco apropiado para
especies sensibles, por lo que criterios en el uso del limite inferior en HCs podria ser
una alternativa para compuestos que son emitidos de manera consecutiva (Maltby et
al., 2005), o bien, utilizar un factor de seguridad en casos donde la informacion
puede ser escasa (Chapman et al., 1998).

Segun criterios deterministicos de evaluacién de riesgo utilizados en Chile (SAG,
2010) la estimacion de un valor PNEC a través de datos agudos y/o cronicos de las
especies mas sensibles, junto a un factor de seguridad establecidos por normas

VICH Fase Il (VICH, 2004), podrian incurrir en escenarios mayormente conservativos
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de evaluacion en los cuales se podrian sobreestimar umbrales de proteccion en
ecosistemas naturales.

La nula existencia de informacion publica sobre niveles de exposicion de FA en el
ambiente ha sido una falencia ambiental para una actividad altamente productiva en
Chile. Distintamente, paises como Noruega y Escocia han desarrollado programas
ambientales de monitoreo que permiten conocer publicamente concentraciones
ambientales de FA utilizados por la industria del salmén (ej. SEPA 2011; NIVA,
2011), dejando en evidencia el interés de estas naciones por llevar a cabo una
actividad mayormente sustentable con el ambiente. Asi, concentraciones en
sedimento fueron detectadas para diferentes localidades con actividad salmonera en
el sur de Chile, principalmente en la Regién de Los Lagos (X Regién). Para el centro
de cultivo cercano a la cuidad de Puerto Montt fueron detectados niveles de EB, DIy
TE de los cuales mediantes una caracterizacién de riesgo o célculo de cuociente de
riesgo (RQ) no se encontrd riesgos en el ambiente, encontrandose estas
concentraciones bajo valores PNEC determinados por métodos probabilistico y
deterministicos. De igual modo, para el centro de cultivo con aplicacion de DE en la
localidad de Dalcahue no se encontro riesgo segun la caracterizacion del riesgo en la
zona. En cambio, para los centros de cultivo presentes en Bahia Manao se
detectaron altas concentraciones de CP en sedimento determinado un riesgo
ambiental en la zona. Probablemente, condiciones oceanograficas y caracteristicas
del sedimento (alta carga de materia organica) podrian favorecer la presencia de
este piretroide.

Este estudio fue un primer paso que permiti6 comprender el riesgo ambiental de FA
sobre crustaceos marinos, entregando nuevas herramientas que permitan evaluar la
exposicién a compuestos organicos y sus potenciales efectos a diferentes niveles de
organizacion biolégica (bioquimico-individuo). Sin embargo, es necesario proyectar
dicha evaluacion hacia mayores niveles organizacion (Medina & Ramos-Jiliberto,
2009), o bien, poder identificar aquellas especies claves dentro de una estructura
comunitaria. Frente a esto existen estudios que han tratado de llevar a cabo criterios
cualitativos y cuantitativos de identificacion de especies ecoldgicamente relevantes
(Ramos-Jiliberto et al., 2013).
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CONCLUSIONES

De acuerdo a las hipétesis de trabajo planteadas:

Hipotesis 1: La afinidad de farmacos antiparasitarios (FA) por un compartimento

determina su concentracion en el ambiente, y biodisponibilidad en agua.

El uso de herramientas como modelos mateméticos predictivos, ademas de
mediciones y estimaciones en campo (uso de polimero EVA) permitié cuantificar la
ocurrencia de concentraciones en diferentes compartimentos ambientales para FA.
La modelacion de escenarios tipicos de tratamientos en balsas jaulas permitié
comprender la dindmica y destino final de pesticidas siendo coincidente, en orden de
magnitud, a niveles detectados en sedimento (ug kg) y estimados en agua (ng L™) a
través de el muestreador acetato de vinil etileno (EVA). Para esto ultimo, la
posibilidad de FA para alcanzar largas distancias y encontrase biodisponible en la
columna de agua dependera de las caracteristicas hidrodinAmicas de la zona donde
se encuentre desplegada la concesion, ademas de la persistencia del FA. Caso que
fue observado con el piretroide CP.

Por otro lado, la presencia de compuestos como EB sugiere una prolongada
persistencia en sedimento por lo que su estabilidad y persistencia podrian indicar
situaciones de exposicién a largo plazo. Por el contrario, para benzoilfenilureas
(BPUs) condiciones ambientales podrian determinar su persistencia en el ambiente,
sin embargo, su rapida degradacion y baja concentraciones podria sugerir ocurrencia
en el ambiente durante un corto tiempo.

El limite de deteccion reportado para DE no permitié registros de este farmaco en el
ambiente, por lo que seria fundamental tener un seguimiento mayormente acabado
de su presencia en el sistema marino.

La incorporacion de nuevos métodos de evaluacion de exposicion ha permitido
elaborar un disefio de andlisis de FA en el ambiente entregando alternativas viables
para la estimacibn de concentraciones esperadas en el ambiente (PEC),

incorporando escenarios locales de aplicacion de quimicos.
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Hipotesis 2: Bajas concentraciones (ppb) de farmacos antiparasitarios (FA) pueden
sobrepasar umbrales de sensibilidad crénica en organismos benténicos y/o

zooplanctonicos.

Bajas concentraciones de FA evidenciaron efectos letales, subletales y cronicos
sobre crustaceos marinos. Mediante ensayos en sedimento farmacos como CP, DE y
EB reportaron efectos letales y subletales sobre el anfipodos marinos M. insidiosum.
No obstante, pruebas con el copépodo T. longicornis se registr6 una mayor
sensibilidad a la accién de piretroides sintéticos CP y DE reportando dificultades
reproductivas en hembras.

De acuerdo a la determinacion de concentraciones sin efecto esperado en el
ambiente (PNEC) metodologias utilizadas por la regulacion en Chile (deterministico)
evidencian valores de sobreproteccion sobre crustaceos marinos expuestos a FA en
comparacion a estimaciones entregadas por métodos probabilisticos. Sin embargo,
la caracterizacion del riesgo a través de los dos métodos de evaluacion del farmaco
CP evidencié riesgos ambientales sobre crustdceos marinos en zonas con
tratamientos en balsas jaulas en el sur de Chile. Este escenario clasifica a los centros
localizados en Bahia Manao (Isla de Chiloé) como un &rea con riesgo ambiental

cuando el producto CP es utilizado en tratamiento sobre salmones.
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ANEXO I: Supplementary information (Paper N°1)

Predicting the environmental concentration and persistence of antiparasitic

chemicals used in feed additives in salmon farming with a fugacity model.

SECTION A: DESCRIPTION OF THE ENVIRONMENTAL SCENARIO.

SALMON CAGES (x10)
20mx20mx16m
=6400 m3

WATER
50mx40mx 100 m
=2x10°m3

SEDIMENT
0.05mx40mx 100 m
=200 m?3

0.05m $

Figure S1. Scheme of environmental dimensions used for the model.
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SECTION B:

ANTIPARASITIC CHEMICALS.

MEASURED AND MODELLED CONCENTRATIONS OF

Table S1: Antiparasitic chemicals detected in sediment by salmon farming close

Puerto Montt city, Los Lagos Region. Chile.

Concentrations measured in sediment (ug kg™

Emamectin benzoate

Diflubenzuron

Teflubenzuron

14.57 1.08 0.95
10.50 0.76 0.82
2.21 0.74 0.94
ND 0.45 1.68
8.38 0.13 7.00
ND 0.35 5.70
8.38 0.44 4.19
6.68 0.40 ND
8.12 1.22 5.85

Table S2: Variability of concentrations modeled in sediment through fugacity model

Level Ill. The variability was performed with Monte Carlo Method (software Risk-

Analysis Crystal ball).

Concentrations modeled in sediment (ug Kg™)

Emamectin benzoate Diflubenzuron Teflubenzuron
Maximun 18,8 3,2 97,8
Minimun 1,6 0,3 8,4
Mediana 6 1 31,3
Average 7,28 1,15 37,38
Standard Error 1,44 0,24 7,43
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ANEXO II: Supplementary Information (Paper N°2)

Ethylene vinyl acetate polymer as a tool for passive sampling monitoring of

organic contaminants in the salmon farm industry of Chile.
Sampler characteristics
Calculation of the total mass of filters was performed according to the weight

difference between the filters without and coated with EVA (Table S1).

Table S1. EVA mass calculation in filters used for calibration experiment.

Filter number Filter mass 1 (@) Filter mass 2 () EVA mass (g)

1 0.2804 0.3265 0.0461
2 0.2840 0.3406 0.0566
3 0.2792 0.3637 0.0845
4 0.2797 0.3317 0.0520
5 0.2810 0.3303 0.0493
6 0.2821 0.3363 0.0542
7 0.2807 0.3351 0.0544
8 0.2803 0.3371 0.0568
9 0.2785 0.3790 0.1005
10 0.2840 0.3406 0.0566
11 0.2797 0.3317 0.0520
12 0.2810 0.3303 0.0493
13 0.2821 0.3363 0.0542
14 0.2807 0.3351 0.0544

Average weight 0.0587

The calculation of volume (Voleya), area (As) and thickness of the ethylene vinyl

acetate polymer in the glass fiber filter are show here:

Voleva = Masseva (g) / 0.93 (g/cm?®)

where 0.93 g/cm? is the EVA density.

Considering a filter of 7 cm of diameter, the filter area was calculated with the

equation,

As = (11 r?) x 2, where the double filter phases was considered.
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With the information obtained from Volgya and As, was estimated the EVA thickness
average in each filter, through the equation,

Thickness (um) = [Voleva (cm?) / As (cm?)] x 10000

Current direction

According to hydrodynamic information provided by the salmon farming, the direction
predominant in the area is NORTHEAST. However, measured current flows in the
study area were SOTHWEST-NORTHEAST direction (Figure S1).

Figure S1. Plotting of current direction in surface layers (2.0m, left; 5m, right) of

the study area. Both ebb tide (red) and fulling tide (blue) phases were

represented.
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Passive sampling devices

In field 3 stainless steel baskets were deployed in the marine water. Each basket
presented dimensions of 30 cm long and 15 cm diameter (Figure S2). Three filters
coated in EVA were putted in for evaluation of cypermethrin pesticide during

treatment on salmon cages.

() (b)
Figure S2. Picture of baskets and EVA filter support (a); and deployment of

passive samplers in the study area (b).
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ANEXO llI: Supplementary Information (Paper N° 4).

Distribucion de sensibilidad en crustaceos marinos a farmacos antiparasitarios

utilizados por la industria del salmén: Bases para la evaluacién de riesgos.

Analisis de muestras

Curva de calibracion

A. Cipermetrina

3000000
2500000
2000000
©
2 1500000
<
1000000

500000

0

Curvade Calibracion para la determinacion de
Cipermetrina

y = 7649 x- 31046 P
R*= 0,999 P
- /'
v 2
/'/‘ ‘
e
100 200 300 400

Concentracion ppb

Limites de deteccidn y cuantificacidn en agua

Limite de deteccidn
Limite de cuantificacidn

12.0pg L
74.8 pg !

El limite de deteccion (LD) en sedimento fue estimado mediante la siguiente

ecuacion:
(A x VH/P

donde A es LD en pg L™ multiplicada por el volumen final en el vial (1.5 ml) y P

corresponde a la pesada analizada de sedimento (19g).

Limites de deteccion y cuantificacion en sedimento
18.0 ug kg™
112.2 ug kg™

Limite de deteccidn
Limite de cuantificacidn
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B. Deltametrina

Curva de Calibracion para la determinacion de
Deltametrina

4500000

4000000 v = 16496x- 76752 =

3500000 R? = 0,998 _—

>

3000000 -~
© 2500000
2
< 2000000 —

1500000 e

,,.-' !
1000000 —
500000 P
o+
0 50 100 150 200 250 300
Concentracion ppb

Limites de deteccidn y cuantificacién en agua
Limite de deteccién 6.9 ugL*
Limite de cuantificacién 13.1 g L™

El limite de deteccion (LD) en sedimento fue estimado mediante la siguiente
ecuacion:

(A x V)P

donde A es LD en pg L™ multiplicada por el volumen final en el vial (1.5 ml) y P
corresponde a la pesada analizada de sedimento (19g).

Limites de deteccidn y cuantificacidon en sedimento
Limite de deteccidn 10.4 ug kg™
Limite de cuantificacién 19.6 ug kg™
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C. Benzoato de emamectina

8000
y = 68,86x
7000 - R?=0,995
6000 -
5000 -
4000 -
3000 A

2000 -

1000 4

0

0 20 40 60 80 100 120

El limite de deteccion (LD) para EB, DI y TE en sedimento fueron estimados
mediante la siguiente ecuacion:

(A x VH)/IP

donde A es LD en ug L™ (1 pg L) multiplicada por el volumen final en el vial (1.0 ml)

y P corresponde a la pesada analizada de sedimento (10g).

Limites de deteccion en sedimento
Limite de deteccion 0.1 pg kg™
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D. Diflubenzuron
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E. Teflubenzuron
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