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Resumen

Durante el transcurso del siglo XX se produjeron innumerables cambios en el
ritmo de crecimiento y produccién de la civilizacion humana. El desarrollo de
la agricultura intensiva, la concentracién a gran escala de las zonas urbanas y
la creciente industrializacién, han contribuido a la contaminacién global de los
ecosistemas marinos. Las principales sustancias introducidas por la actividad del
hombre incluyen compuestos organoclorados, productos derivados del petréleo
y metales pesados. Muchos de estos compuestos son liberados y depositados de
forma permanente y es por esto que cominmente son reconocidos dentro del
grupo de Contaminantes Toxicos Persistentes (CTPs).

Los CTPs se caracterizan por su escasa degradacion, capacidad para bioacumularse
y por sus conocidos efectos carcinogénicos y como disruptores endocrinos y
metabdlicos. De hecho, a pesar de que el uso y fabricacidon de algunas de estas
sustancias fue prohibido en los aflos 1970-80, todavia hoy se siguen detectando
en muestras humanas, animales o medioambientales.

Debido a su toxicidad y persistencia medioambiental, resultan importantes los
estudios de deteccién de niveles de CTPs en las poblaciones de animales de
vida libre. Y ello es especialmente relevante para aquellas especies, que como
las tortugas marinas, se encuentran amenazadas o en peligro de extincién, pues
los efectos que estas sustancias ocasionan en el organismo podrian contribuir
al decline de tales poblaciones. En este contexto hemos de resefar que los
CTPs han sido detectados en tejidos de tortugas marinas de todo el mundo y
que la contaminacién quimica se postula como un gran factor de riesgo para la
conservacion de las diferentes especies de tortugas marinas.

33



34

El presente trabajo estudia los perfiles de contaminacién por CTPs en sangre de
las poblaciones de tortuga boba de Canarias y Cabo Verde. Ademas analiza los
potenciales efectos téxicos de los contaminantes sobre el estado general de las
tortugas y sus parametros clinicos, observandose numerosas asociaciones entre
las concentraciones de CTPs y el estado de salud las tortugas.



Estructura del presente manuscrito de
tesis doctoral

Hemos creido conveniente para una mejor comprensién del presente manuscrito
incluir este apartado en el que explicamos cual ha sido la estructura que hemos
elegido para presentar los resultados y conclusiones obtenidas.

Dado que el trabajo realizado durante estos afnos ha dado lugar a la preparacién
de varios manuscritos para publicacion en revistas cientificas internacionales
hemos decidido presentar los resultados de esta Tesis Doctoral manteniendo
la estructura de dichas publicaciones, en el idioma original en el que fueron
escritas (inglés), ya que esta Tesis Doctoral opta a la titulacién homologada de
la UE. No obstante, para facilitar su lectura y contextualizacién hemos preparado
un capitulo de introduccién general. Aunque cada capitulo-manuscrito tiene su
pequeia introduccién individual.

Seguidamente a la introduccién general se exponen la Justificacién y Objetivos
principales del presente trabajo de Tesis Doctoral.

Con respecto a la descripcion del Material y Métodos y la relacion de referencias
bibliograficas se ha optado por unificar la informacién y presentarlas de forma
conjunta, salvo para los Capitulos | y Il, donde se ha insertado la separata original
del articulo publicado para el correspondiente estudio debido a que estos dos
Ultimos capitulos-manuscritos presentan una metodologia diferente. En el
resto de Capitulos (llI-VIl), se exponen los resultados, discusion y conclusiones
correspondientes a cada estudio, ademds de su breve introducciéon, como ya
comentamos anteriormente.
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Las conclusiones generales se presentan igualmente de forma conjunta para todos
los capitulos al final del presente manuscrito.

De esta manera este manuscrito de Tesis Doctoral consta de siete capitulos diferentes,
correspondiendo cada uno de ellos con un trabajo preparado para publicacion
internacional. Los capitulos que conforman esta Tesis Doctoral son los siguientes:

CAPITULO 1: Estado metabélico y respiratorio de tortugas boba
(Caretta caretta) juveniles varadas: 66 casos (2008-2009). En este
apartado se evallan los desérdenes acido-base y bioquimicos que las
tortugas presentan en el momento del ingreso al hospital, determinando de
esta manera el tipo de deshidratacion desarrollado. Ademas se estudiaron
diferencias entre las causas de ingreso y la evolucién de las tortugas y se
establecen rangos de referencia de valores de rehabilitacién de pH, gases
sanguineos, electrolitos, glucosa, BUN y osmolalidad. Publicado en Journal of
the American Veterinary Medical Association, 2013 Vol 242 (3): 396-401.

CAPITULO 2: Adenitis de la glandula de sal como unica causa de
varamiento en tortugas boba (Caretta caretta) varadas. En este trabajo
se describe la morfologia y patologia de la adenitis de la glandula de sal
como una causa de varamiento en tortugas boba. Ademas se evaldan
la concentracion en plasma de sodio, cloro y osmolalidad en dos de las
tortugas que ingresaron vivas y presentaron la misma lesién en la glandula
sal, evolucionando negativamente. Publicado en Diseases of Aquatic
Organisms, 2012 Vol 95: 163-166.

CAPITULO 3: Determinacién de pesticidas organoclorados y bifenilos
policlorados en plasma de juveniles y hembras nidificantes de
Caretta caretta del Este del Atlantico. En este capitulo se determinan
concentraciones en plasma de contaminantes organicos persistentes
(COPs) y se evaluan las diferencias entre grupos de tortugas, zonas
geograficas, afos de muestreo y tamafo de las tortugas. Ademas en el
caso de las tortugas juveniles, se evaluan las posibles asociaciones entre las
causas de varamiento de los animales y la concentracién de COPs. Aceptado
para publicacion en la revista Bulletin of Environmental Contamination and

Toxicology.

CAPITULO 4: Determinacién de hidrocarburos aromaticos policiclicos
(PAHs) en plasma de juveniles y hembras nidificantes de Caretta caretta
del Este del Atlantico. En este apartado se determinan las concentraciones
en plasma de PAHs y se estudian las diferencias entre grupos de tortugas,
zonas geograficas, afios de muestreo y tamafo de las tortugas. También, en
el caso del grupo de tortugas juveniles, se evaldan las posibles asociaciones
entre las causas de varamiento de los animales y la concentracion de PAHs.
Publicado en Marine Pollution Bulletin, 2012 Vol 64:1974—1980.




CAPITULO 5: Determinacion de metales y metaloides en sangre
de Caretta caretta de la poblacion nidificante en Boavista (Cabo
Verde). En este capitulo se monitorizan los niveles de contaminantes
inorgdanicos persistentes (CIPs) en sangre de tortuga boba de hembras
nidificantes sanas. Ademas se estudian los potenciales efectos de los CIPs
sobre parametros generales de salud y el tamafio de hembras adultas.
Igualmente se analizan diferencias con el tamaio de las tortugas y los
niveles de contaminacion. Aceptado para publicacion en la revista Marine
Environmental Research.

CAPITULO 6: Posibles efectos adversos sobre la salud de los
contaminantes organicos persistentes en tortugas marinas:
evidencias de un estudio transversal en tortugas bobas (Caretta
caretta) de Cabo Verde. En este capitulo se estudian los potenciales
efectos de los COPs sobre parametros hematoldgicos y bioquimicos de
tortugas sanas nidificantes. Ademds se evallan diferencias observadas
entre el tamano de las tortugas y las concentraciones de contaminantes
encontradas. Publicado en Science of the Total Environment, 2013 Vol 458-

460: 283-289.

CAPITULO 7: Determinaciéon de COPs y metales en juveniles de
tortugas boba (Caretta caretta) durante el periodo de rehabilitacion.
En el presente capitulo, ademas de monitorizar los niveles de CTPs
durante diferentes momentos del proceso de recuperacion de las
tortugas, se evaltiian los potenciales efectos de los CTPs sobre parametros
sanguineos. Ademads, se estudian diferencias de contaminacién entre
tortugas que mueren durante el periodo de rehabilitacién con aquellas
que sobreviven. Igualmente se analizan las posibles diferencias con las
variadas causas de varamiento y la condicion corporal de las tortugas en
el momento del ingreso con la concentracién de contaminantes. En el
momentodel depdsito deesta Tesis Doctoral el presente capitulo-manuscrito
se encuentra en fase de revision para su publicacién internacional.

Ademas, se anexan dos trabajos llevados a cabo durante el desarrollo de esta Tesis
Doctoral por parte de nuestro grupo de investigacion y que guardan relacion con
el contenido de este manuscrito:

ANEXO I: Crude oil as stranding cause among loggerhead sea turtles
(Caretta caretta) in the Canary Islands, Spain (1998-2011).

ANEXO II: Pansteatitis associated with high levels of polychlorinated
biphenyls in a wild loggerhead sea turtle Caretta caretta.
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1. Generalidades de las tortugas marinas
1.1. Origen de las tortugas marinas actuales

Las tortugas marinas aparecieron en la Tierra en el periodo Cretacico hace
aproximadamente unos 110 millones de afos, siendo uno de los grupos de seres
vivos mas primitivos que existen en la actualidad. A mediados del Cretécico,
cuatro familias coexistian en los océanos (Spotila, 2004). Tras la gran extincién
de los grandes dinosaurios (hace 65 millones de anos), dos de estas cuatro
familias, Toxochelyidae y Protosteguidae, desaparecieron. Las tortugas marinas
continuaron su desarrollo y expansion, llegando a contabilizarse poblaciones de
varios millones de ejemplares durante los siglos XVIIl y XIX.

Las otras dos familias, Dermochelyidae y Cheloniidae, tienen descendientes
actuales (Perrine, 2003), siendo siete especies de tortugas marinas los Unicos
elementos modernos. La tortuga laud (Dermochelys coriacea) es el inico miembro
superviviente de la familia Dermochelyidae. Es la mas grande de las especies que
existen hoy dia. Las otras seis especies pertenecen a la familia Cheloniidae y son:la
tortuga verdel la tortuga plana (Natator depressus), la tortuga carey (Eretmochelys
imbricata), la tortuga boba (Caretta caretta), la tortuga golfina (Lepidochelys
kempii) y |a tortuga olivacea (Lepidochelys olivacea).

Actualmente, el orden Chelonia, al que pertenecen estos animales, es sin duda
uno de los grupos animales mas logrados, hasta el hecho de conservar casi sin
modificaciones la singular y caracteristica arquitectura corporal que los define
desde hace millones de anos. El caparazén resulta sin duda, la base fundamental
del éxito evolutivo de este diferente e interesante grupo entre los vertebrados
(Ferri, 1999).
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1.2. La tortuga boba (Caretta caretta Linneo, 1758)

Las tortugas bobas de hoy dia parecen proceder de un stock ancestral comun que
existié hace aproximadamente unos 3 millones de afos, y que quedé separado
en dos poblaciones cuando se formé el istmo de Panam4, en el Plioceno: la del
Atlantico y la del Indo-Pacifico. Esta antigua separacién fue posteriormente
modificada por nuevas colonizaciones entre las cuencas del océano indico y
la Atlantico-Mediterranea. Recientes revisiones indican que las poblaciones
con mayor numero de hembras nidificantes por afio (mas de 10,000) son las
poblaciones de Oman (Masirah Island) y la de la Peninsula de Florida, EE.UU.
(Baldwin et al., 2003; Ehrhart et al., 2003; Kamezaki et al., 2003; Limpus and Limpus,
2003; Margaritoulis et al., 2003).

Aunque morfolégicamente todas las metapoblaciones de tortuga boba son muy
similares, se detectan diferencias genéticas leves pero consistentes comparando
tortugas de diferentes zonas geograficas (Bowen et al., 1994). Esta variabilidad
genética indica aislamiento reproductor y muy reducido flujo genético entre
poblaciones. La principal diferencia se encuentra entre tortugas atlanticas e indo-
pacificas. Dentro de la cuenca atlantica, también se han detectado diferencias
significativas entre ambos hemisferios, asi como entre el Atlantico Norte y el
Mediterrdneo oriental (Bowen et al., 1993; Carreras et al., 2007; Encalada et al.,
1998; Laurent et al., 1998) aunque se da un reducido nivel de flujo genético
entre ambas zonas. Recientemente, se han encontrado diferencias menores
pero relevantes entre poblaciones de Brasil, Caribe, Estados Unidos y Cabo
Verde (Bowen et al., 2005; Monzdn Arglello et al., 2010). La principal razén para
explicar esta variabilidad genética seria la gran fidelidad natal de las madres a
anidar donde nacieron, fenémeno que les lleva a aparearse en la proximidad de
las playas de nidificacién.

Comparada con otras especies, la tortuga boba es la tortuga de mas amplia
distribucion (Bolten, 2003b), siendo la Unica especie que anida exitosamente fuera
de los tropicos. Viven y se alimentan en océano abierto y en zonas costeras de
todas las cuencas ocedanicas tropicales y templadas (Perrine, 2003; Spotila, 2004).
La principal caracteristica distintiva de su morfologia es el gran tamano relativo
de la cabeza, con su correspondiente musculatura y un gran pico que le permite
alimentarse principalmente de crustaceos y moluscos (Dood, 1988; Kamezaki et
al., 2003). Su dieta es una de las menos especializadas entre todas las especies.
En las etapas del ciclo de vida en las que se alimenta de forma peldgica, pueden
ingerir organismos como medusas, ascidias, insectos, huevos y cirripedos
presentes en objetos flotantes, ademas de peces muertos y casi cualquier cosa
que flote incluida la basura (Bjorndal, 1997; Dood, 1988).



1.3. Reproduccion y ciclo de vida

Las tortugas marinas tienen ciclos de vida complejos que abarcan ecosistemas
diversos, desde habitats terrestres donde tiene lugar la nidificacion y laincubacién
de los huevos, hasta habitats de desarrollo y alimentacién en océano abierto
(zona ocednica) y en aguas costeras (zona neritica) (Bolten, 2003¢), exceptuando
la tortuga plana que no abandona la zona neritica (Bolten, 2003¢; Bowen and Karl,
2007).

El ciclo de vida de la tortuga boba comienza en la playa de nidificacion, donde la
hembra sale del mar para depositar los huevos en nidos excavados en la arena. La
incubacion de los huevos, se realiza en torno a los 50 dias sin cuidado parental.
Tras el desarrollo embrionario (aproximadamente 2 meses), los neonatos que
emergen a la superficie llegan hasta la orilla y se adentran en el mar. Las crias
nadaran durante 36 horas sequidas para llegar a alta mar (frenesi natatorio),
iniciando asi su vida marina. Durante esta fase, los individuos dependen de
los nutrientes que les aportan los restos del vitelo. Esta termina cuando las
tortugas comienzan a alimentarse, a menudo mientras permanecen en la zona
neritica (Bolten, 2003a). Su duracién es variable, y los movimientos y patrones de
distribucion de estas pequenas tortugas dependen de factores oceanograficos
y meteorolégicos (Bolten, 2003c). Pasaran los primeros anos de su vida en zonas
ocednicas asociadas a masas de sargazos, algas u otros objetos flotantes (Schwartz,
1988). Para muchas poblaciones se desconoce dénde pasan la primera etapa de
su vida después de entrar en el mar, los denominados “afos perdidos”(Carr, 1986,
1987). Cuando pasan a la zona ocednica comienza el estadio juvenil. Durante esta
etapa de duracion prolongada, estimada entre 6,5y 11,5 anos para las poblaciones
de Caretta caretta del oeste del Atlantico (Bjorndal et al., 2000b), las tortugas se
mueven pasivay activamente, dependiendo de la capacidad natatoria, relacionada
con el tamano de los individuos y la velocidad de las corrientes (Monzdn-Argiello
et al., 2009; Revelles et al., 2007). En esta etapa juvenil oceanica, las tortugas son
epipelagicas, aunque pueden acercarse a islas ocednicas y montafas submarinas,
donde pueden alimentarse de organismos benténicos. En las proximidades de las
islas oceanicas (por ejemplo: Azores, Madeira y Canarias), coinciden individuos
de diferentes poblaciones de origen (Bolten et al., 1998; Monzén-Arguello et
al., 2009), constituyendo lo que se denomina una zona de mezcla o mixed stock
(Bolten, 2003a).

Posteriormente las tortugas dejan la zona oceanica y realizan una migracion
de retorno mediante la que se aproximan a lugares mds cercanos a su zona de
nacimiento, donde se produce un cambio en la alimentacién, pasando a una fase
juvenil neritica (Musick and Limpus, 1997). En esta fase, las tortugas son activas y
se alimentan principalmente en el fondo, aunque también capturan presas en la
columna de agua. Posteriormente, pasan a convertirse en adultos neriticos que
pueden compartir el mismo habitat de alimentacién con los juveniles o pueden
pasar a otros lugares. Estudios recientes han encontrado tortugas adultas de las
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poblaciones de Japén (Hatase et al., 2002), Cabo Verde (Hawkes et al.,, 2006) y
de la costa este de Florida (EE.UU.) (Reich et al., 2010) alimentandose en habitats
ocednicos, por lo que en estos individuos el cambio de peldgico a neritico podria
no producirse o tener lugar mas tarde, durante la fase adulta. La maduracién
sexual en tortugas marinas es tardia, siendo de un promedio de 15 afos para
Caretta caretta.

Al llegar el momento de la reproduccién, los machos y las hembras adultos migran
delas dreas de alimentacién a las areas de cépula y reproduccion. El apareamiento
tiene lugar en el mar, aunque también pueden efectuarse durante la migracién de
un area a la otra. Los machos desarrollan su vida completamente en el mar. Una
vez realizadas las cdpulas, las hembras seguiran en las areas de reproduccion para
realizar las puestas, mientras que los machos volveran a las dreas de alimentacion.
Durante los tres o cuatro meses que dura la época de nidificaciéon, las hembras
se dirigirdn a tierra aproximadamente cada 15 dias para poner varios nidos (de
2 a 7 nidos), cada uno de ellos con un niumero de huevos relativamente alto.
Después regresaran a las areas de alimentacion hasta el siguiente periodo de
reproduccion (aproximadamente cada dos afos, variando esta frecuencia entre 1
y 4 afos). Después de poner el Ultimo nido de la temporada, las hembras vuelven
alas zonas de alimentacién. Las hembras necesitan varios anos para recuperarse y
volver a anidar (Hamann et al., 2003; Miller et al., 2003). Algunos machos, al menos
de ciertas poblaciones, pueden reproducirse anualmente (Hamann et al., 2003;
Hays et al., 2010; Wibbles et al., 1990).

1.4. Amenazas de las tortugas marinas

Las tortugas marinas actuales son sin duda un ejemplo de evolucién y
supervivencia, habiendo sobrevivido a varias glaciaciones y la extinciéon que
acabo con los grandes dinosaurios. Sin embargo, a pesar de ser animales bien
adaptados a las condiciones del planeta, en la actualidad todas las poblaciones
de tortugas marinas se encuentran en un preocupante declive. Segun la Lista Roja
de Especies Amenazadas de la Unidn Internacional para la Conservacion de la
Naturaleza (IUCN 2012), de las siete especies de tortugas marinas que existen,
tres se encuentran en peligro critico de extincion (tortuga laud - Dermochelys
coriacea, tortuga carey - Eretmochelys imbricata, y tortuga golfina - Lepidochelys
kempii), dos en peligro de extincion (tortuga boba - Caretta caretta, y tortuga
verde - Chelonia mydas), una en estado vulnerable (tortuga olivacea - Lepidochelyls
olivacea), y de una especie no se poseen datos suficientes para definir su estatus
de conservacion (tortuga plana - Natator depressus). Estudios recientes revelan
que por ejemplo, en Florida, donde nidifica la mayor poblacién de tortuga boba
del Atlantico, el nimero de hembras nidificantes se ha visto reducido al 50%
en los ultimos 5 afos (IUCN 2007). La tortuga laud en el Pacifico, se considera la
poblacién de tortugas marinas mas amenazada del mundo y su conservacion se
considerd altamente prioritaria en el ano 2010, declarado Ao Internacional de la
Biodiversidad, precisamente por la alta preocupacién de pérdida de diversidad
bioldgica en el planeta.



En los ultimos 50 anos, los efectos directos e indirectos del creciente desarrollo
humano sobre elmedio ambiente, han desencadenado unasituacion severamente
comprometida para estos singulares supervivientes. La pesca no selectiva
indiscriminada, el desarrollo costero y la contaminacién marina son la principal
amenaza mundial a la que la que se encuentran expuestas las tortugas marinas.
Esta situacion actual ha despertado un creciente interés por la conservacion de
las tortugas marinas, y numerosos esfuerzos han sido encaminados a un mayor
conocimiento y proteccion de estos maravillosos reptiles.

A pesar que en la actualidad existen numerosas leyes tanto nacionales como
internacionales que protegen a estas especies, desgraciadamente todavia hoy el
consumo de carne de tortuga marina, el saqueo de huevos en sus puestas, el uso
de otros productos de la tortuga como remedios caseros (grasa, sangre, pene,
etc.), o la fabricacién de artesanias a partir de la concha del caparazén (Marco
et al., 2012; Thorbjarnarson et al., 2000) siguen siendo practicas habituales en
diversas regiones del mundo (ej.: Cabo Verde, paises de Centroamérica, India,
etc). Aunque histéricamente numerosos grupos indigenas han dependido
esencialmente de las tortugas marinas como fuente de proteinas para su dieta
alimenticia (Chaverri, 2001), el equilibrio entre el hombre y las poblaciones de
tortugas marinas se mantuvo con pocos cambios. Sin embargo, en la conocida
época de los descubrimientos a partir del siglo XV, los navios europeos inician
la busqueda de nuevas rutas comerciales. Durante estos viajes, donde se
descubrieron y colonizaron nuevos territorios, las tortugas marinas eran muy
apreciadas ya que suponian una fuente de alimento fresco con la capacidad
ademas, de permanecer durante mucho tiempo vivas fuera del agua (Spotila,
2004). Las grandes expansiones demograficas de los ultimos siglos originaron
el declive de muchas poblaciones de tortugas marinas e incluso la extincién
(Perrine, 2003).

La gran demanda de pescado de la sociedad actual y el consiguiente aumento de
la pesca industrializada, ha sido el principal factor causante de un mayor nimero
de muertes de ejemplares de tortugas marinas en todo el mundo y por lo tanto,
del declive de sus poblaciones. Aunque todas las artes de pesca pueden atrapar
tortugas marinas, hay tres que se distinguen especialmente por el alto numero
de capturas: arrastre de fondo, redes de deriva y palangre de superficie. Algunos
paises estan aplicando técnicas y métodos de pesca que parecen disminuir estas
capturas, como son el uso de anzuelos especificos (circulares en lugar de los tipo
J) y de los dispositivos TED (turtle excluded device o dispositivo excluidor de
tortugas) (Epperly, 2003; Lutcavage et al., 19973; Seidel and McVea, 1995). Ademas,
la implementacién de observadores en barcos de pesca, o el cambio de cebo de
pesca, han sido medidas de conservacion en el habitat marino. Estas tecnologias,
han sido instauradas con éxito principalmente en paises desarrollados del mundo
y, aunque dependen en gran medida de la aceptacién del sector pesquero y el
grado de desarrollo del pais, su uso esta en expansion.
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Ademas de la explotacién directa y las capturas indirectas, existen otras amenazas
antropogénicas que actian sobre estos reptiles. El desarrollo urbanistico en las
zonas costeras, donde las tortugas ponen sus huevos, puede impedir o reducir
la nidificacion, o bien reducir el éxito de eclosién (Lutcavage et al.,, 1997a). Los
programas de conservacion que se desarrollan in situ en poblaciones de todo el
mundo son numerosos. Estos programas incluyen protecciéon y monitorizacion de
las playas de nidificacion, de las hembras y de los nidos. Ademads desarrollan una
importante labor de sensibilizacion a las poblaciones locales.

En las ultimas décadas, el aumento del trafico maritimo también ha conllevado
efectos negativos directos e indirectos sobre todas las especies animales que
habitan en este ecosistema, incluidas las tortugas marinas. Por un lado, algunos
autores han descrito traumatismos, cortes y amputaciones en las tortugas
(Calabuig and Liria, 2007; Margaritoulis, 2007; Orés et al., 2005) por colisiones
directas con barcos u otras embarcaciones. Ademas, los vertidos accidentales o
ilegalesde petréleo suponen ungranriesgo paraestas especies (Milton etal., 2003).
El petréleo y sus derivados, asi como otras sustancias toxicas y residuos sélidos no
degradables vertidos al mar, pueden circular por los océanos y acumularse en las
zonas de convergencia y lineas de deriva. En estos mismos lugares, las corrientes
oceanicas concentran los nutrientes que estimulan la proliferacion del plancton
y de otros organismos. Estas zonas constituyen los habitats de alimentacién de
los juveniles de tortugas marinas durante la fase peldgica de su ciclo biolégico.
La ingesta de petréleo y de otros contaminantes ambientales puede producirles
una grave intoxicacion y posteriormente la muerte. Asi, algunos autores han
descrito la muerte por petréleo de tortugas marinas varadas en las costas de las
Islas Canarias (Ords et al., 2005). Recientemente, nuestro grupo de investigacion
ha estudiado la incidencia de tortugas varadas por petréleo en las costas de las
Islas Canarias, mostrando una disminucién en el nimero de tortugas varadas por
esta causa a partir de la declaracién de las aguas del Archipiélago como zona
maritima especialmente sensible por la Organizacién Maritima Internacional
(OMI) (Camacho et al, 2013a) (ver Anexo I). Sin embargo, hoy en dia las
tortugas petroleadas siguen siendo una causa de varamiento en las costas del
Archipiélago (Oros et al., 2013). Ademas los efectos crénicos a la exposicién de
estos contaminantes han sido escasamente estudiados (Lutcavage et al., 1997a).

Por otro lado, la ingestion de plasticos y de otros cuerpos extrafos, que son
confundidos con alimentos, puede originar lesiones y obstrucciones graves en
el tracto digestivo (Lazar and Gracan, 2011; Orés et al., 2005; Torrent et al., 2002).
Ademas, las tortugas pueden enredarse en la basura y desechos de los barcos
como sacos de rafia, cabos y trozos de redes que causan amputaciones de
miembros e incluso muerte por ahogamiento (Calabuig and Liria, 2007; Gibson
and Smith, 1999; Ords et al.,, 2005). Ademas, el analisis retrospectivo de las causas
de varamiento de tortugas marinas vivas en las costas de las Islas Canarias en
la dltima década, muestra como la mayor parte de los animales vararon por
razones derivadas de la actividad humana, siendo la causa mas frecuente el



enmallamiento en las artes de pesca (50.98%) (Oros et al., 2013). Por otro lado,
nos parece importante resaltar el importante nimero de tortugas que varan y
se desconoce su causa (14.08%). La etiologia de estos varamientos quizds esté
vinculada con la creciente contaminacién marina, aunque esta teoria debe ser
todavia estudiada.

De forma indirecta, la contaminaciéon quimica ambiental, no solo la causada
directamente por el creciente trafico maritimo sobre los océanos, sino también
la contaminacion derivada de numerosas sustancias quimicas utilizadas por el
hombre o la derivada de su propia actividad, es otro de los importantes factores
que estan influyendo negativamente sobre las poblaciones de tortugas marinas
de diferentes maneras. Ademads, la contaminacién ambiental va ligada al cambio
climatico que se predice en el proximo siglo (IPCC 2007). Los efectos negativos de
este calentamiento global han planteado numerosas cuestiones, y las tortugas
marinas no han quedado al margen (Poloczanska et al., 2009).

Ademas, el efecto inmunosupresor de numerosas sustancias quimicas ha sido
documentado en numerosos experimentos tanto de laboratorio como en
animales de vida libre (Keller et al., 2000, 2005 y 2006). La aparicién de algunas
enfermedades en especies marinas ha sido relacionada con la contaminaciéon
ambiental (Lafferty et al., 2004). Algunos autores han hipotetizado que la alta
prevalencia de tumores (fibropapilomas) en ciertas poblaciones de tortugas
marinas estd asociada a este efecto inmunosupresor de los contaminantes
(Aguirre et al., 1994; Schumacher et al., 1998).

Aungue en menor medida que, por ejemplo la pesca incidental, las enfermedades
naturales también ocasionan la muerte o debilitamiento de las tortugas marinas.
Enfermedades con un origen nutricional, metabdlico, bacteriano, parasitario,
virico o micético han sido documentadas en estos reptiles (McArthur, 2004;
Wyneken et al., 2006). Se han realizado en los ultimos afios importantes avances
sobre ciertas patologias o causas de muertes naturales que acechan a estos
organismos. Sin embargo, todavia no se tiene un buen conocimiento de muchas
de sus enfermedades, ya que la mayoria de las tortugas estudiadas se encuentran
muertas o la muerte no se puede atribuir a una causa particular.

Por otro lado, el estudio de pardmetros clinicos, como valores hematoldgicos y
bioquimicos, son fundamentales a la hora de poder diagnosticar e interpretar
los procesos patolégicos que afectan a estas especies. Aunque disponemos de
una amplia revision de valores fisiolégicos de ciertos indicadores de salud en
tortugas marinas, determinados pardmetros bioquimicos han sido escasamente
estudiados. Recientemente nuestro grupo de investigacién ha llevado a cabo
un estudio encaminado a ofrecer un mayor conocimiento de pardametros
bioquimicos indicadores del estado nutricional y del grado de deshidratacién
que padecen tortugas varadas en las Islas Canarias (Camacho et al., 2013c)
(datos correspondientes al Capitulo I). Aunque las causas de varamiento fueron

47



48

en su mayoria motivadas por razones antropogénicas, el origen que llevé al
varamiento de algunos animales debilitados de este estudio no fue identificado.
Se ha observado un creciente ingreso de ejemplares severamente debilitados en
algunos hospitales de tortugas marinas en la costa este de EE.UU. (Norton et al.,
2005). Sin embargo, se desconocen las causas que originan que estos animales
presenten estos cuadros tipicos de anemia, leucocitosis (indicativa de infecciones
bacterianas), deshidratacion, hipoglucemia, severa caquexia y una gran carga de
parasitos externos.

A pesar del enorme progreso realizado en las ultimas cinco décadas en relacién
a la historia natural, biologia y ecologia de las tortugas marinas, son numerosas
las incdgnitas que aun deben ser investigadas. La contaminacién ambiental y la
aparicion de enfermedades promovidas por cambios en el ambiente inducidos
por el hombre han sido previamente sugeridas (Lafferty et al., 2004; Witham,
1995). Muchos son los efectos téxicos ampliamente conocidos de sustancias
xenobidticas en los seres vivos. Sin embargo, a pesar de que numerosos estudios
han monitorizado sustancias quimicas en las tortugas marinas, la evaluacién de
los potenciales efectos de los contaminantes ambientales sobre la salud de las
poblaciones de tortugas marinas ha sido escasamente estudiada. Las tortugas
marinas no han quedado aisladas de esta contaminacion y por ello los estudios de
monitorizacion delos niveles contaminacién de sustancias quimicas se encuentran
entre las 20 cuestiones prioritarias para la conservacion de las tortugas marinas a
nivel mundial (Hamann et al., 2010), lo que ha motivado el planteamiento de esta
Tesis Doctoral.



2. Parametros hematoldgicos y bioquimicos de
las tortugas marinas

Los parametros clinicos proporcionan una herramienta diagndstica y pronéstica
facil tanto en vertebrados superiores como inferiores (Campbell, 2004; Canfield,
1998; Tavares-Dias et al., 2009). Por lo tanto, el establecimiento de rangos normales
de referencia de parametros hematoldgicos y bioquimicos es considerado
muy importante para la evaluacién y seguimiento del estado de salud de los
quelonios. Tales evaluaciones son dependientes de la existencia de los valores
de referencia fiables para animales sanos. Recientemente, algunos estudios han
aportado rangos normales de referencia tanto para quelonios de vida libre como
para animales cautivos (Hidalgo-Vila et al.,, 2007; Knotkova et al., 2002; Metin et al.,
2006; Pires et al., 2006; Samour et al., 1998). Se ha descrito que tortugas criadas
en cautividad pueden tener valores sanguineos diferentes que tortugas salvajes
(Bolten and Bjorndal, 1992; Chandavar and Naik, 2004; Santos et al., 2005), debido
alaartificialidad de la dieta o a condiciones estresantes (Bolten and Bjorndal, 1992;
Santos etal., 2005). Sin embargo, los estudios de valores fisiolégicos sanguineos de
tortugas mantenidas en cautividad nos pueden proporcionar informacién sobre
la salud de los animales y, por lo tanto puede ser utilizado como una herramienta
de trabajo rapido para el diagnéstico (Pires et al., 2006).

El nimero de estudios llevados a cabo en tortugas marinas en las tGltimas décadas
deja de manifiesto el gran esfuerzo en investigacion y conservacién que se viene
desarrollando en este grupo de reptiles. Valores de referencia de parametros
sanguineos en diferentes especies de tortugas marinas han sido publicados en
distintas poblaciones de todo el mundo (Bolten and Bjorndal, 1992; Casal et al.,
2009; Deem et al., 2009; Delgado et al.,, 2011; Flint et al., 2010; Gelli et al., 2009;
Jacobson et al.,, 2007; Stamper et al., 2005; Swimmer, 2000). Sin embargo, ciertos
parametros bioquimicos como los electrolitos, gases sanguineos y el estado
acido-base han sido escasamente estudiados en estas especies (Camacho et al.,
2013¢; Innis et al., 2007).

Los parametros sanguineos en quelonios y reptiles en general, son influenciados
por muchos factores, condiciones ambientales, edad, sexo, estado de salud,
sitios geograficos, estado fisiolégico como la hibernacién y reproduccién
(Christopher, 1999; Dickinson et al., 2002; Heard et al., 2004; Jacobson, 2007). De
igual manera al resto de reptiles, las tortugas marinas son animales ectotérmicos,
por ello los cambios estacionales en la temperatura se acomparnian de cambios
en su temperatura corporal (Lutz and Dunbar-Cooper, 1987). Algunos cambios
observados en la bioquimica sanguinea de las tortugas marinas demuestran que
las concentraciones de los iones internos se emplean para regular la actividad
de las vias metabdlicas sensibles a estos iones (Lutz, 1975). Por lo tanto, cuando
se realice una interpretaciéon de datos hematolégicos o bioquimicos, se debe
considerar la gran influencia que determinados factores externos tienen sobre la
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fisiologia normal y la salud de los vertebrados ectotérmicos en comparacién con
los vertebrados endotérmicos.

Por ejemplo, las hembras de iguana verde (Ilguana iguana) gravidas presentan
significativamente mayores concentraciones de calcio, fésforo, proteinas
totales, colesterol y globulina que los machos, las hembras no gravidas y los
juveniles. Ademas, las hembras gravidas presentan un ratio albdimina: globulina
significativamente menor que los otros 3 grupos mencionados. Las hembras no
gravidas presentan significativamente mayor calcio y colesterol que los machos.
Los juveniles exhiben significativamente mayor concentracion de glucosa,
comparado con los adultos, y significativamente mayor calcio que los machos
adultos (Harr et al., 2001). De igual manera, en tortugas marinas también se han
demostrado diferencias significativas entre parametros sanguineos en funcion de
la alimentacion, zona geogréfica y estado fisiolégico (Casal et al., 2009; Deem et
al.,, 2009). Ademas, diferencias en la condicién y estado de salud de tortugas
marinas varadas también deben ser tenidos en cuenta a la hora de interpretar los
valores de parametros sanguineos (Anderson et al., 2011; Casal and Ords, 2009;
Innis et al., 2007).

La evaluacién de los parametros hematoldgicos proporciona informacion rapida
y util para el clinico en reptiles (Jacobson, 2007; Tavares-Dias et al., 2009). Los
parametros hematoldgicos mas frecuentemente determinadosincluyen: recuento
de glébulos rojos (RBC), glébulos blancos (WBC) y diferencial de leucocitos, asi
como el examen de la morfologia de las células sanguineas en frotis tefidos.
De esta manera, los parametros hematolégicos son ampliamente utilizados
para diagnosticar enfermedades en quelonios, evaluar el estado de salud de los
individuos (Christopher et al., 2003; Joyner et al., 2006; Work and Balazs, 1999), y
como un indicador prondstico después del tratamiento (Knotkova et al., 2005).
Muchas de las enfermedades (por ejemplo, hemoparasitosis, enfermedades
inflamatorias) estan asociadas con cambios en los parametros hematoldgicos en
quelonios.

Es importante tener en cuenta que para la recogida de la sangre destinada a la
realizacion de tests bioquimicos se recomienda el uso de heparina de litio como
anticoagulante. Ademas, se deben obtener el plasma en lugar del suero debido
a que en reptiles la formacion del codgulo puede demorarse mucho y resultar en
cambios significativos en algunos valores bioquimicos del suero (especialmente
los electrolitos) (Bolten et al., 1992). Por otra parte, también son importantes las
diferentestécnicasdesarrolladas porloslaboratorios paralas pruebas bioquimicas,
debiendo ser tenidas en cuenta a la hora de interpretar los resultados obtenidos
(Wolf et al., 2008).

Los valores bioquimicos sanguineos frecuentemente usados en las tortugas
marinas y en otros reptiles son: proteinas totales, albumina, globulina, bilirrubina
total, creatinina, acido Urico, aspartato aminotransferasa (AST), alanina



aminotransferasa (ALT), fosfatasa alcalina (ALP), creatinkinasa (CPK), lactato
deshidrogenasa (LDH), gamma glutamil transpeptidasa (GGT), nitrégeno ureico
sanguineo (BUN), calcio, fosforo, colesterol, triglicéridos, glucosa, hierro, sodio,
potasio y cloro (Aguirre, 1996; Campbell, 1996).

Los cambios en los pardmetros bioquimicos inducidos por diferentes condiciones
patoldgicas son similares a los observados en los mamiferos, aunque existen
diferencias (Heard et al., 2004). Los valores bioquimicos plasmaticos representan
un buen instrumento diagndstico para monitorizar el estado de salud de las
tortugas marinas en estado silvestre (Aguirre et al., 1995; Bolten and Bjorndal,
1992).

El plasma de muchos quelonios sanos muestra una coloracion amarillo-
anaranjada. Esto puede ser el resultado de laingestidon de pigmentos carotenoides
de plantas y no deberia ser necesariamente interpretado como un indicativo de
una anormal o excesiva degradacion de la hemoglobina (Nakamura, 1980). Bolten
y Bjorndal (1992) afirman que las tortugas verdes (Chelonia mydas) que presentan
un plasma poco coloreado han estado alimentandose de forma carnivora en mar
abierto, mientras que las que presentan un plasma amarillento son de tendencia
herbivora.

La contaminacion con linfa de las muestras sanguineas obtenidas de los quelonios
causadilucion en los pardametros LDH, ALP, acido Urico y albumina. La linfodiluciéon
no presenta efectos sobre los resultados de la urea, fésforo o calcio. Como en otros
reptiles, durante la foliculogénesis de las tortugas hembras, los niveles de calcio,
fésforo, globulina y colesterol pueden observarse elevados (Raphael, 2003).

Laevaluacion delasrespuestas hematoldgicasy bioquimicas afactores fisioldgicos
y ambientales, y estudios comparativos de las tortugas clinicamente sanas y
enfermas proporcionanan informacion detallada para su gestién y conservacion.
Esto es especialmente importante en especies en peligro de extincion, ya que
dicha informacion se puede utilizar para planificar estrategias dirigidas a su
conservacion (Aguirre et al., 1995; Bolten and Bjorndal, 1992; Brenner et al., 2002;
Casal et al., 2009; Casal and Orés, 2009).
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3. La contaminacion quimica global

En 1962, Rachel Carson escandalizé a la sociedad con las descripciones de coémo
los contaminantes ambientales afectan a las poblaciones de vida silvestre. Desde
entonces, numerosos autores han descrito las consecuencias fatales del uso de
ciertos contaminantes quimicos sobre la vida silvestre y por supuesto sobre los
sereshumanos.Cancer,anormalidades en el desarrollo, alteraciones reproductivas,
inmunosupresion son algunos de los efectos conocidos de muchas sustancias
toxicas que se encuentran en los seres vivos provenientes del medio ambiente.
Si bien nadie puede negar que los productos quimicos aportan importantes
beneficios para la sociedad, a través de su uso en la asistencia sanitaria por
ejemplo, existen numerosas evidencias de que algunos de ellos estan dafiando la
vida silvestre y por desgracia a los seres humanos.

Enelmomento actual se vive una crisis financiera mundial debido, probablemente,
al modelo de vida por el que han apostado los paises desarrollados en las Gltimas
décadas de nuestra existencia. Este modo de vida del ser humano ha acarreado
consecuencias fatales sobre nuestros ecosistemas y sobre todos los seres vivos
de nuestro planeta. ;Podemos seguir creciendo hasta el infinito en un planeta
finito? El planeta padece un grado terrible de contaminacién cuyas consecuencias
afectan a nuestra propia salud. El concepto ético de “desarrollo sostenible” ha
respondido inicialmente a la esperanza de un cambio de este modelo. Numerosos
acuerdos y compromisos internacionales intentan mejorar nuestra futura calidad
de vida. Sin embargo, la sociedad del siglo XXI, es hoy por hoy dependiente de
productos quimicos artificiales en practicamente todo lo que nos rodea: de los
plaguicidas a los cosméticos, desde biberones a los ordenadores, etc

Por un lado, el mundo de la alta tecnologia ha experimentado una aceleracion
constante y progresiva en los ultimos treinta afos. Cada ano, los fabricantes
presentan nuevas maravillas técnicas para ganar posiciones en una carrera
impuesta por las feroces leyes del mercado. Las novedades generan expectacion
y mas de un consumidor no puede resistirse a cambiar de mévil, de ordenador
o de reproductor de MP3 si el bolsillo se lo permite. Una de las consecuencias
mas inmediatas de este consumo exacerbado es que, cada afio, mas dispositivos
electrénicos acaban en los contenedores de basura. Sélo en Espana, las familias
producenmasde 100.000toneladasalafo de basuraelectrénica (frecuentemente
denominada con el térmico anglosajon E-Waste). Si a esa cantidad se le anaden
los desechos que produce el sector de la electrénica, el resto de la industria y
los establecimientos comerciales, se alcanza la cifra en toda Espafia de 200.000
toneladas de desperdicios electrénicos al afio. Se estima que la producciéon global
de basura electrénica es de 20-25 millones de toneladas por afo, siendo la mayor
parte producida en Europa, Estados Unidos y Australasia. No obstante, China, los
paises de Europa del Este y Latinoamericanos se convertirdn también en grandes



productores de basura electrénica durante los préximos diez afos (Robinson,
2009). La basura electréonica contiene metales valiosos como el cobre o el platino,
pero también numerosos contaminantes ambientales potenciales, especialmente
plomo, estafio, mercurio, cadmio, niquel, difeniléteres polibrominados (PBDEs)
y bifenilos policlorados (PCBs). Ademas, la incineracion de la basura electrénica
puede generar dioxinas, furanos e hidrocarburos aromaticos policiclicos (PAHSs),
entre otros. Una gran mayoria de esta basura electrénica es desechada, aun
actualmente, en los vertederos, ya que la tecnologia de reprocesamiento efectiva,
que recupera la mayor parte de los materiales minimizando el impacto ambiental,
es muy cara. En consecuencia, pese a ser ilegal en el marco del Convenio de
Basilea (UNEP 2009), los paises ricos exportan cada afio una cantidad desconocida
de desechos electrénicos a los paises pobres, donde las técnicas de reciclaje
incluyen la quema vy la disolucion en acidos fuertes con muy pocas medidas
para proteger la salud humana y el medio ambiente (Cobbing 2008). Este tipo
de “reprocesamiento” da como resultado inicial una fuerte contaminacion local,
pero que en breve plazo es seguida por la migracién de los contaminantes a los
acuiferos y finalmente a su incorporacién a la cadena alimenticia. Los trabajadores
del sector de los desechos electronicos sufren efectos negativos en la salud por el
contacto con la piel y la inhalacién de estas sustancias (Qu et al., 2007), mientras
que la comunidad en general esta expuesta a los contaminantes a través del
humo, polvo, agua potable y sobre todo de los alimentos (Chatterjee, 2007).

Por otro lado, otro gran sector de la industria quimica -el de los productos
plaguicidas- ha contribuido enormemente en los Ultimos 70 afos a incrementar
los rendimientos del sector agricola mediante el control de las plagas y
enfermedades, y también el control de la enfermedades transmitidas por insectos
(paludismo, dengue, encefalitis, filariasis, etc) (Abhilash and Singh, 2009). La
necesidad de aumentar la produccién de alimentos para la poblacion mundial
en rapido crecimiento es bien conocida y una de las estrategias para aumentar
la productividad de los cultivos es el manejo efectivo de plagas ya que mas del
45% de la produccion anual de alimentos se pierde por la infestacién de plagas.
En los paises tropicales las pérdidas en los cultivos son ain mayores debido a que
las elevadas temperaturas y el alto grado de humedad dan lugar a la proliferacion
de las plagas, por lo que la aplicacién de productos plaguicidas es muy intensa
en estos paises (Abhilash and Singh, 2009). Debido al uso y abuso de este tipo de
productos se produce una considerable generacién de residuos, lo cual repercute
en el coste de los productos, pero sobre todo produce consecuencias adversas
sobre la salud de los ecosistemas y del hombre. La aplicacién inadecuada de
plaguicidas afecta al medioambiente en su conjunto, haciendo que los residuos
contaminen el suelo, el aire y las aguas y que finalmente alcancen la cadena
alimentaria (UN/DESA 2002). De entre todos los grupos de insecticidas preocupan
especialmente los insecticidas organoclorados como el diclorodifeniltricloroetano
(DDT), hexaclorociclohexano (HCH), aldrina y dieldrina, ya que, aun hoy en dia,
se encuentran entre los plaguicidas mas utilizados en los paises en desarrollo de
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Africay Asia debido a su bajo coste, eficaciay versatilidad en la lucha contra plagas
y los insectos vectores de enfermedades (Lallas, 2001). Sin embargo, debido a
su potencial de bioacumulacién y efectos bioldgicos, estos compuestos fueron
prohibidos en los paises desarrollados desde hace mas de tres décadas (Luzardo
etal., 2006; Zumbado et al., 2005). Su resistencia a la degradacion ha dado lugar a
la contaminacion universal por estos compuestos que se encuentran en muchos
compartimentos del medio ambiente. Segun el inventario de la Organizacién para
la Agricultura y la Alimentacién (FAO), mas de 500.000 toneladas de plaguicidas
obsoletos y no utilizados representan una amenaza real para el medio ambiente
y la salud publica mundial.

Si bien hemos mencionado dos de los grandes sectores de la industria quimica,
otro grupo de contaminantes que no podemos desligar es el de la industria
petroquimica. En nuestras sociedades los modelos de produccion estan directa
o indirectamente basados en el consumo de hidrocarburos. La energia que
hoy se emplea mundialmente proviene, en su mayor parte, de la combustion
de hidrocarburos; los medios de transporte (terrestres, aéreos y maritimos) los
emplean como combustibles, y gran parte de la variada gama de productos
plasticos se sintetizan a partir de ellos. La extrema dependencia alcanzada hacia los
hidrocarburos por el mundo actual, y su elevado consumo, han traido aparejados
problemas ambientales expresados en términos de contaminaciéon atmosférica
por sus productos de combustion, contaminacion de aguas, derrames de
petréleo y produccién y acumulacién de residuos no biodegradables (plasticos).
Por otra parte, siendo el petréleo, el gas natural y el carbdn recursos naturales
no renovables, su consumo deberia racionalizarse y muchas de sus aplicaciones,
sobre todo la energética, sustituirse paulatinamente por fuentes ambientalmente
mas limpias y duraderas.

Por lo tanto, los PAHs han estado presentes como contaminantes desde los inicios
de la vida del hombre, ya que son compuestos naturales presentes en el medio
ambiente. Sin embargo, el crecimiento industrial ha supuesto un aumento de gran
numero de contaminantes en el entorno natural, entre ellos estos hidrocarburos.
Existe un vinculo entre el cambio climatico y los hidrocarburos, ya que la quema
de combustibles fésiles es la principal fuente de emisiones de didéxido de carbono
a la atmosfera. Debido a la creciente preocupacion sobre el calentamiento global
del planeta, se han firmado acuerdos internacionales con el compromiso de
disminuir las emisiones de CO, en la atmosfera, cuyos niveles han aumentado de
un modo alarmante durante las ultimas décadas.

Toda esta situacion de contaminacion medioambiental con sustancias
que producen efectos adversos sobre la salud es altamente preocupante y
l6gicamente no ha pasado desapercibida a las autoridades gubernamentales.
Por este motivo, en el afio 2006 la Unién Europea (UE) promulgd una ambiciosa
y monumental iniciativa legislativa para el Registro, Evaluacién, Autorizacion y
Restriccion de las sustancias quimicas (REACH). Habia muchas razones para la



promulgacién del REACH, pero en general es una extensién del deseo global de
que se produzcan menos productos quimicos industriales, de comprender los
posibles riesgos humanos y ecolégicos de los que ya existen, y de asegurarse de
que no se produce ninguna nueva catastrofe o amenaza relacionada con el uso
de las sustancias quimicas (Williams et al., 2009). De acuerdo con esta directiva
comunitaria, salvo unas pocas excepciones, es necesario el registro de todas las
sustancias quimicas fabricadas oimportadas en la UE. Esta inscripcién en el registro
generara un expediente que contendrd datos sobre las caracteristicas fisico-
quimicas, asi como las propiedades toxicoldgicas y ecotoxicolégicas de cada una
de las sustancias. Para muchos productos quimicos, el examen de los peligros y
riesgos derivados del uso de estas sustancias también se requerird en forma de un
informe de seguridad quimica. Comenzando con el doble proceso de expediente
y la evaluacién de sustancias, la Agencia Europea de Sustancias Quimicas (ECHA),
los Estados miembros de la UE, y la Comisién Europea identificardn los productos
quimicos que representan riesgos inaceptables para la salud humana y/o el medio
ambiente, y en consecuencia reducirdn o restringiran su uso.

No obstante, a pesar de que REACH y otros acuerdos internacionales son una
ambiciosaestrategiade caraalfuturo,noresuelveelproblemadeloscontaminantes
que ya han sido vertidos y estan en circulaciéon en el medioambiente. Por esto,
varias organizaciones internacionales han desarrollado estrategias encaminadas
a eliminar o reducir la produccion, uso y liberacion de las sustancias persistentes
y bioacumulativas con efectos adversos para la salud, los denominados
contaminantes toxicos persistentes (CTPs).
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4. Caracteristicas generales de los
contaminantes toéxicos persistentes (CTPs)

Los CTPs son sustancias quimicas o subproductos que poseen riesgos muy
significativos para los seres vivos o los ecosistemas, y que debido a su resistencia
a la degradacién, permanecen durante largos periodos de tiempo en el
medioambiente. Se trata de sustancias altamente liposolubles por lo que son
capaces de bioacumularse en los tejidos humanos, animales o vegetales. Debido
a esta BIDACUMULACION las concentraciones medibles de estas sustancias
aumentan segun se suben peldafios en la cadena alimentaria, en un fenémeno
conocido como BIOMAGNIFICACION (Gray, 2002).

Los criterios que debe cumplirun contaminante quimico para ser considerado
un CTP son:

« Ser extremadamente estable y persistente en el medioambiente.

+ Bioacumularse en los organismos vivos y en la cadena alimentaria.

« Ser téxico para el ser humano y los animales y tener efectos crénicos
sobre la salud tales como disrupcion de los sistemas endocrino, inmune
o reproductivo, y/o ser carcinogénicos.

« Ser transportados en el medioambiente a grandes distancias del
punto donde fueron liberados.

Como consecuencia de todas estas caracteristicas, muchas especies, y en particular
las situadas en los eslabones mas altos de la cadena tréfica, estan crénicamente
expuestas a estas sustancias, incluso durante toda la vida. De esta manera los
CTPs pueden alcanzar niveles muy altos en, por ejemplo, las focas y osos polares
(Braune et al., 2005; Leonards et al., 2008).

Como veremos, los efectos adversos sobre la salud de los CTPs pueden ser muy
graves, incluidos los efectos nocivos sobre la fertilidad y el desarrollo embrionario,
el dafio al sistema o el cancer, por citar sélo algunos de los mas graves (Noyes et
al., 2009).

Enlaactualidad, la mayoria delos CTPs estan prohibidos, severamente restringidos
o rigurosamente gestionados en los paises industrializados (Luzardo et al., 2006;
Zumbado et al,, 2005). Sin embargo, algunos de ellos todavia se fabrican y utilizan
en los paises en desarrollo y paises con economias en transicion. En particular,
miles de toneladas de DDT se fabrican cada afio en algunos paises en desarrollo y
los PCBs parecen seguir siendo producidos en algunos paises, como por ejemplo
la Federacién de Rusia (Davies, 2006).

En principio, un CTP liberado en cualquier parte del mundo puede con el tiempo
llegar a alcanzar cualquier otro lugar del planeta. Sin embargo, en términos



generales se produce una redistribucién a gran escala de los CTPs desde las zonas
mas templadas a las zonas mas frias del planeta, debido a un fenémeno que ha
dado en llamarse “efecto saltamontes”. Bdsicamente los CTPs se propagan por
evaporacion a la atmoésfera desde las regiones mdas templadas del planeta - los
paises tropicales, que es precisamente donde mas se utilizan - a los mas frios,
donde se depositan por condensacion, de la misma manera que el vapor de
agua del aire se condensa en forma de rocio en una noche de verano. De esta
manera, estos compuestos pueden viajar miles de kilémetros desde el lugar en
que son emitidos (Scheringer, 2009). Debido a que los paises de las regiones
circumpolares tienen grandes regiones con temperaturas anuales medias muy
bajas, con una exposicion muy limitada a la luz solar y una biosfera de pequefio
tamano, se produce un tasa muy pequena de evaporacion de los CTPs, que quedan
“atrapados” alli, de forma que los seres humanos y los animales que habitan esas
regiones tienden a acumular concentraciones inusualmente altas de CTPs es sus
organismos, en particular en sus tejidos grasos (Scheringer, 2009). Por esta razén
las primeras iniciativas tomadas para el control de estas sustancias partieron de
los paises industrializados situados mas al norte, como Canada y Estados Unidos.

De hecho, los riegos de los denominados CTPs fueron reconocidos por vez primera
en 1978 por los gobiernos de los Estados Unidos y Canada en el Acuerdo para la
Calidad del Agua de los Grandes Lagos (Davies, 2006). Desde entonces se han
desarrollado numerosas estrategias nacionales o regionales para minimizar
los riesgos de los CTPs, que ya son considerados como una categoria quimica en
si misma. Sin embargo, aunque la actuacién local puede disminuir la magnitud
del problema, no puede solucionarlo completamente porque, como ya hemos
mencionado, la contaminacién quimica se distribuye globalmente y no conoce
fronteras politicas.

Por otro lado, existe un desconocimiento muy grande acerca de las fuentes
y emisiones de CTPs en muchos de los paises en vias de desarrollo. Resulta
paradojico el hecho de que, a pesar de que la mayoria de estos paises en vias
de desarrollo se encuentran localizados en las regiones templadas del planeta 'y
que debido al efecto saltamontes deberian estar relativamente descargados de
CTPs, los datos que han podido ser recogidos a partir de poblaciones humanas o
de muestras de fauna silvestre de Africa y otras regiones, muestran que en ellas
existen niveles de contaminantes iguales o incluso superiores a las de las regiones
mas frias del planeta (Weber et al., 2008; Wiktelius and Edwards, 1997). Hay varias
razones que explican este hecho. En primer lugar, gran parte de los CTPs son
sustancias plaguicidas de enorme eficacia. Ademas, son productos muy baratos,
faciles de utilizar y son percibidos como seguros, ya que paraddjicamente no son
muy toxicos de forma aguda. Por todo ello, se convierten en una alternativa rapida,
barata y efectiva para la subsistencia de miles de familias de granjeros con bajo
nivel cultural, y desprovistas de equipamiento y productos modernos. Este uso se
ve facilitado ademas por el hecho de que los controles fronterizos de mercancias
en estos paises son habitualmente ineficaces, lo cual podria permitir un comercio
ilegal de plaguicidas prohibidos (Mansour, 2004; Ssebugere et al., 2010).
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Otro problema comin en muchos paises tropicales es el ocasionado por las
graves enfermedades transmitidas por determinados insectos. Asi el DDT ha
sido recomendado como parte esencial del arsenal de insecticidas disponibles
para la fumigacién de interiores mientras no haya otras alternativas igual de
eficaces para el control de los vectores de enfermedades tan graves como la
malaria. Actualmente 14 paises usan el DDT para el control de la diseminacién de
enfermedades y otros tantos estan planteandose reintroducirlo (Guimaraes et al.,
2007; van den Berg, 2009).

Pero en muchos casos el problema trasciende a estas cuestiones, porque aunque
los gobiernos de estos paises en vias de desarrollo quieran sumarse o se hayan
sumado ya a las iniciativas internacionales que promulgan la prohibicién y
eliminacién de los CTPs, aun queda el problema de la gestién de los plaguicidas
y productos prohibidos ya fabricados. Algunos paises han establecido
inventarios de existencias de plaguicidas obsoletos con el apoyo de la FAO.
En algunos casos estas reservas han sido destruidas o eliminadas, a veces por
su exportacion a paises industrializados con las instalaciones de incineracion
apropiadas. Pero los productos quimicos obsoletos son a menudo dificiles de
identificar, debido a las condiciones de almacenamiento inadecuadas, las fugas
y pérdida de etiquetado, por lo que la cantidad real de estas sustancias que estan
descontroladas es desconocida, convirtiéndose asi en una fuente constante de
emisién medioambiental (Felsot et al., 2003; Haylamicheal and Dalvie, 2009).

De todo lo expuesto se deduce que, mientras en algunas regiones del mundo
se sigan utilizando, los CTPs encontraran su acomodo en el medioambiente
y permanecerdn en él durante largo tiempo. Incluso si la produccion de estas
sustancias cesara de inmediato a escala global, el problema seguiria existiendo
durante varios anos o quizd décadas. Quiere esto decir que ningun pais puede
solucionar el problema de los CTPs por si sélo. Debido a que estas sustancias son
“emigrantes sin pasaporte” las regulaciones nacionales necesitan apoyarse en
acuerdos y medidas globales para poder resolver el problema.

Por este motivo, en el marco del Programa de Naciones Unidas para el Medio
Ambiente (PNUMA) el 23 de mayo de 2001 se elabor6 el Convenio de Estocolmo
sobre Contaminantes Orgdnicos Persistentes (2001). A este Convenio se adhirieron
inicialmente 90 naciones, incluyendo entre ellas a Espafia (United Nations
Environment Programme, 2001a y 2001b). Como veremos en el siguiente
apartado, en este Convenio se habla exclusivamente de compuestos de
naturaleza organica, y es que cuando se habla de CTPs deben considerarse por
separado aquellos que contienen dtomos de carbono en su estructura molecular,
llamados contaminantes organicos persistentes (COPs) de aquellos cuya
naturaleza es inorganica (basicamente, metales y metaloides), que en esta Tesis
Doctoral denominaremos contaminantes inorgdanicos persistentes (CIPs). En
esta introduccién también los consideraremos por separado.



4.1. Contaminantes organicos persistentes (COPs)

El Convenio de Estocolmo sobre Contaminantes Organicos Persistentes
entré en vigor el 17 de mayo de 2004 y hasta el 28 de febrero de 2007, eran 142
las Partes que figuraban en él. El objetivo del Convenio de Estocolmo sobre COPs
puede resumirse de la siguiente manera:

“Proteger la salud humana y el medio ambiente de contaminantes orgdnicos
persistentes, reduciendo o eliminando sus emisiones en el medio ambiente.”

Bajo este Convenio, los paises firmantes confian en reducir y/o eliminar la
produccién y el uso, en primera instancia, de los 12 CTPs mas prioritarios,
conocidos cominmente como la “docena sucia’, y establecen un mecanismo
por el cual otros COPs se pudieran agregar al Convenio en el futuro, como de
hecho ya se hizo en la cuarta reunién de las partes en el aflo 2009, tras la cual
la lista inicial quedd ampliada a 9 sustancias mas (United Nations Environment
Programme, 2001c). El Convenio permite ciertas exenciones a la eliminacién/
reducciéon de la produccién o uso de tales sustancias y, por tanto, a las normas
relativas a la importaciéon y exportacion. Las exenciones que pueden preverse
son caracteristicas de cada COP y se especifican en los Anexos del Convenio. Las
exenciones figuran en un registro accesible al publico y son validas durante un
periodo de cinco aios, pudiendo ser renovadas por la Conferencia de las partes
con arreglo a un informe presentado a la Conferencia por la Parte interesada en el
que se justifique que esa exencién sigue siendo necesaria. Con el fin principal de
reducir y/o eliminar los COPs, el Convenio de Estocolmo contiene:

+ Medidas para eliminar o para restringir la produccion, el uso y el
comercio de los COPs producidos intencionadamente.

« Desarrollo de planes de accién para localizar la liberacién de
subproductos inintencionados de COPs, junto con la obligacién de
utilizar las mejores técnicas disponibles para reducir sus emisiones
mediante instalaciones nuevamente construidas.

« Medidas para reducir o eliminar la liberacién de COPs desde lugares
de almacén y abandono.

« Posibilidad de ayuda técnica y financiera a los paises en vias de
desarrollo, y a los paises con economias en transicion para que ejecuten
las obligaciones del Convenio.

« Criterios y procedimientos basados en la ciencia para la adicion de
otros COPs al Convenio.

Asi, la lista de COPs que se consideran actualmente es la siguiente:
En el Anexo A - Sustancias que deben ser eliminadas (las partes deben tomar

medidas para eliminar la produccién y el uso las sustancias listadas en este anexo)
se incluyen plaguicidas (aldrina, clordano*, clordecona, dieldrina, endrina,
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heptacloro, HCH*, mirex, hexaclorobenceno (HCB) y toxafeno*) y productos
quimicos industriales (hexabromodifenileter y heptabromodifenileter,
PCBs*, hexaclorobenceno, pentaclorobenceno, tetrabromodifenileter y
pentabromodifenileter).

En el Anexo B - Sustancias de uso restringido (las partes deben tomar medidas
para restringir la produccion y el uso de las sustancias incluidas en esta lista) se
incluyen plaguicidas (DDT*) y productos quimicos industriales (sulfonatos de
perfluorooctano y sustancias perfluoroalquiladas).

En el Anexo C - Disminuciéon de las emisiones de sustancias de produccion
no intencionada (las partes deben tomar medidas para reducir la liberacién de
los productos quimicos enumerados con el objetivo de minimizar la continuacion
de los mismos, y, cuando sea factible, la eliminaciéon de dicha liberacién) se
incluyen subproductos industriales no intencionados (dibenzo-para-dioxinas
policloradas (PCDDs*) y dibenzofuranos policlorados (PCDF*), HCB,
pentaclorobenceno, PCBs* y PAHs).

* Tanto el clordano, como el DDT, HCH, PCBs, PCDD, PCDF vy el Toxafeno son
mezclas de congéneres, en ocasiones cientos de ellos.

A dia de hoy, hay otras sustancias quimicas que han sido propuestas para ser
incluidas en el Convenio y estan bajo revisidn. Este es el caso, por ejemplo, de
las parafinas cloradas de cadena corta, el plaguicida endosulfan y el compuesto
industrial, hexabromociclododecano.

Cabe destacar que el Convenio de Estocolmo recoge también la necesidad de
realizar acciones tendentes a verificar la efectividad de las medidas propuestas
para la reduccién/eliminacién de los COPs. Asi, el articulo 11.1.b. del Convenio
expone que: “las partes (paises firmantes del convenio) alentardn y/o efectuardn las
actividades de investigacion, desarrollo, vigilancia y cooperacién adecuadas respecto
de los COPs y su presencia, niveles y tendencias en las personas y el medio ambiente’,
lo que se traduce, en la justificacion de la determinaciéon y cuantificacion
(monitorizacién) de estos COPs en alimentos, matrices ambientales y seres
vivos incluyendo los seres humanos.

En su Guia para el plan de vigilancia mundial de COPs, el PNUMA, considerando
que puede no ser necesario, o ni siquiera posible, analizar todos y cada uno de las
sustancias y congéneres, recomienda analizar las sustancias listadas en la Tabla
1 (PNUMA 2007). Se trata de los COPs precursores o determinados congéneres
precursores y de algunos productos de transformaciones que son de interés
para que los programas de vigilancia puedan servir de apoyo a las evaluaciones
de eficacia. Para los PCBs, se recomienda realizar andlisis de los considerados
marcadores de exposicion (M-PCBs, 7 congéneres) y dar informacion sobre los
siete congéneres por separado, asi como de las suma de todos ellos.



Tabla 1. Analitos recomentados por la Guia para el Plan de Vigilancia Mundial
de COPs.

Sustancia COPs precursores Productos de transformacion
Aldrina Aldrina
Clordano cis- y trans- clordano cisy transnonacloro,
oxiclordano
, , 4,4’-DDE, 2,4’-DDE, 4,4’-DDD,
DDT 4,4’-DDT, 2,4’-DDT 2.4-DDD
Dieldrina Dieldrina
Endrina Endrina
Heptacloro Heptacloro Heptacloro epoxido
Mirex Mirex
HCB HCB

SM-PCB (7 congéneres: 28, 52,
101, 118, 138, 153 y 180)

PCBs SDL-PCB (12 congéneres: 77, 81,
105, 114, 118, 123, 126, 156,
157, 167, 169 y 189)
PCDDs/PCDFs sustituidos en

PCDDsy PCDFs 2,3,7,8 (17 congéneres)

Toxafeno Congéneres P26, P50, P62

En este trabajo de Tesis Doctoral hemos incluido la mayor parte de las sustancias
recomendadas por esta Guia. Sin embargo, algunas de estas sustancias como las
dioxinas (PCDDs) y furanos (PCDFs) no han sido estudiadas. Por otro lado, si han
sido incluidos otros COPs como los PAHs, recogidos en el Anexo C del Convenio
de Estocolmo.

Los COPs pueden clasificarseendosgrandes subgrupos atendiendoalapresenciao
ausencia del cloro en su estructura quimica. Los derivados clorados generalmente
son los mas resistentes a la degradacién y se han producido, empleado y liberado
de una manera mas amplia. Son compuestos quimicos organicos con atomos de
cloro, es decir, compuestos cuya estructura principal estd formada por una cadena
de atomos de carbono, y como grupos sustitutos destaca el &tomo de cloro; en
algunos casos asociados a atomos de oxigeno y azufre.

Las causas que han llevado a una elevada manufacturacion de los compuestos
organoclorados hasta su prohibicion en determinados paises son varias,
destacando su importante papel como insecticidas y como aislantes en
equipamientos eléctricos (De Voogt and Brinkman, 1989; Who, 1976).

61



62

De cara a facilitar la descripcion de las caracteristicas de los compuestos
organoclorados seleccionados para este trabajo de Tesis Doctoral, abordaremos
su estudio por separado, dividiéndolos en: 1) Plaguicidas organoclorados y 2)
Dioxinas y compuestos anédlogos.

El otro grupo de compuestos organicos analizado es el de los PAHs, el cual
describiremos separadamente en tercer lugar, por la ausencia de cloro en su
estructura quimica.

4.1.1. Plaguicidas organoclorados

Bajo el nombre de plaguicidas organoclorados (POCs) se agrupa un numero
considerable de compuestos sintéticos cuya estructura quimica, en general,
corresponde a la de los hidrocarburos clorados, aunque, ademas de cloro, algunos
de ellos poseen oxigeno o azufre o ambos elementos en su estructura. Los
compuestos organoclorados fueron los primeros insecticidas organicos utilizados
a gran escala. Anteriormente sélo se usaban insecticidas naturales, tales como
la nicotina, el azufre, la rotenona (extraida de una planta llamada derris), o el
piretro (extraido de las cabezas florales de los crisantemos). Entre sus propiedades
destacan su reducida volatilidad, alta estabilidad quimica y solubilidad en lipidos,
lenta biotransformacion y degradacién en el medio ambiente, asi como una
notable resistencia al ataque de los microorganismos (Matsumoto et al., 2009).
Estas propiedades, que les hacian enormemente atractivos, son también las que
en Ultima instancia han provocado su prohibicién en numerosos paises, pues
constituyen el fundamento de los problemas que plantean al medio ambiente:
persistencia, bioacumulaciéon y biomagnificacion en seres vivos (animales y
humanos), transporte de largo alcance y toxicidad, caracteristicas propias y
comunes de todos los COPs y que llevaron a la inclusién de la mayoria de estos
plaguicidas en el Convenio de Estocolmo.

Hay que destacar que las restricciones impuestas en el uso de estos compuestos
organoclorados se han traducido en un marcado descenso en la concentracién
media de estos plaguicidas en tejidos humanos, como pone de manifiesto el caso
del DDT. En la década de 1960, la concentracién media en tejido adiposo en los
habitantes de Estados Unidos era de 5 ppm, mientras que en 1990 se encontraba
ya a niveles unas 100 veces inferiores. Sin embargo, estudios recientes realizados
en nuestro pais demuestran que, 35 anos después de su prohibicién, aun es posible
medir su principal metabolito, el DDE, en la sangre de la practica totalidad de los
individuos adultos sanos y el DDT en cerca del 30% de la poblacién (Jakszyn et al.,
2009; Luzardo et al., 2006; Zumbado et al., 2005), e incluso en el liquido amniético
(Luzardo et al., 2009). Este hecho no es sorprendente ya que su uso persiste, o
incluso ha sido reintroducido tras un periodo de prohibicién, en paises en vias
de desarrollo, donde desempenan un importante papel como agentes de control
de organismos vectores (malaria en algunos paises de Africa y Sudamérica) y aun
como insecticida de uso agricola.



Al igual que el resto de organoclorados considerados en este apartado, la
tendencia a la biomagnificacién y persistencia ambiental de los insecticidas
organoclorados hace que estén sujetos a amplios ciclos de transporte en toda
la biosfera. De esta forma, se han encontrado niveles relativamente altos de un
coctel de insecticidas organoclorados en el tejido adiposo de humanos y también
animales como focas, morsas, ballenas y peces capturados en el circulo polar
artico (Hoekstra et al., 2005; Leonards et al., 2008).

Entre 1954 y 1961, en Sheldon (EE.UU.), se pulverizaron las tierras con DDT para
acabar con una invasién de escarabajo japonés, y con ello se inicié un proceso
de fatales consecuencias. Los escarabajos agonizantes atrajeron a los pdjaros
insectivoros, la lluvia arrastré los componentes quimicos afectando a las lombrices
y se contaminaron los charcos donde bebian diferentes aves. Ardillas, ratas
almizcleras, conejos o zorras tigrillo fueron los siguientes en morir. Los pajaros
que sobrevivieron quedaron estériles, ya que el DDT impide que la cascara de los
huevos se endurezca, con lo que se rompian antes de su ciclo natural (Krantz et
al., 1970; Mulhern et al., 1970). Los gatos desaparecieron. A medida que el DDT iba
escalando niveles tréficos, aumentaba su concentracion en tejidos animales. Esta
realidad fue destapada en 1962 por la biéloga norteamericana Rachel Carson en
su libro “La Primavera Silenciosa", best-seller que fundé las bases del ecologismo
moderno (Carson et al., 1962; Jaga and Brosius, 1999). Por primera vez se hablé
del peligro de usar DDT y otros productos quimicos usados como plaguicidas. Lo
mas alarmante no era Unicamente su toxicidad, sino también su capacidad para
persistir en los organismos por medio de la acumulaciéon en los tejidos grasos.
Rachel Carson escogié el titulo para su libro porque quiso remarcar que, de seguir
asi, podriamos vivir una primavera sin pdjaros, silenciosa. Con la publicacién de
sus trabajos se inicié un amplio debate que condujo finalmente a la prohibicién
del uso del DDT y muchos otros insecticidas organoclorados en muchos paises,
asi como su inclusién en todas las listas de regulacion de CTPs que se han ido
promulgando y, por supuesto, si bien con un retraso de 40 afos, finalmente en el
Convenio de Estocolmo.

4.1.1.1. Clasificacién y propiedades fisico-quimicas

Atendiendo a su estructura, modo de sintesis u otras propiedades comunes a
un grupo de ellos, se han propuesto varias clasificaciones para los insecticidas
organoclorados. Presentamos la clasificacion y las propiedades fisico-quimicas
(O’Neil, 2006) segun su estructura quimica de los compuestos analizados en esta
tesis doctoral:

Compuestos poliaromadticos clorados (DDT, Metoxicloro): El DDT es
practicamenteinsolubleenaguaa25°C.Sinembargo esmoderadamente
soluble a soluble en numerosos disolventes organicos, tales como
hidrocarburos aromaticos, alifaticos, cetonas y alcoholes. Su presién
de vapor es baja (1,9 x 107 mm Hg a 20°C) por lo que se considera no
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volatil, pero puede pasar al aire a partir del suelo de manera continua,
sobre todo en presencia de agua. En presencia de luz ultravioleta, el DDT
pierde acido clorhidrico y se transforma en DDE, compuesto que carece
de accién insecticida, pero conserva todo el resto de propiedades. El
resto de los plaguicidas poliaromaticos clorados tienen caracteristicas
similares a las del DDT.

Cicloalcanos clorados (Hexaclorociclohexano): El hexaclorociclohexano
técnico (HCH) es una mezcla de 8 isomeros, entre los cuales el
isomero conocido como gamma HCH o lindano esta presente en una
proporcion del 10-18%. Es precisamente este isémero el que le confiere
las propiedades insecticidas a la mezcla, pues los demds isémeros del
HCH apenas poseen efecto téxico agudo sobre los insectos y otros
organismos. Debe mencionarse, sin embargo, que hay numerosos
estudios que identifican al isémero beta HCH como promotor del cancer
de mama (Wong and Matsumura, 2007; Zou and Matsumura, 2003). El
lindano (gamma HCH) es moderadamente soluble en agua (10 mg/l)
y mas soluble en acetona, cloroformo y etanol. Su presiéon de vapor es
baja (9,4 x 10°® mm Hg a 20°C). Es estable a la accién de la luz solar, del
oxigeno del aire, del calor y de los acidos concentrados. Sin embargo, en
medio alcalino se descompone y libera con facilidad 4cido clorhidrico.

Compuestos ciclodiénicos clorados (Aldrina, Dieldrina, Endrina,
Heptacloro, Endosulfdn, Clordano, Mirex): El clordano técnico es
una mezcla de diferentes hidrocarburos clorados, estrechamente
relacionados por sus estructuras: en teoria contiene 70% de cis-clordano,
25% de trans-clordano, 1% de heptacloro y el 4% restante de una mezcla
de otros compuestos. Su volatilidad es intermedia entre la del lindano
y la del DDT. Es practicamente insoluble en agua y soluble en éteres,
cetonas, hidrocarburos aromaticos y alifaticos. Es relativamente estable
ante los acidos, mientras que en medio alcalino libera 4cido clorhidrico
con facilidad.

De manera similar, el heptacloro y el endosulfan tienen limitada
solubilidad en agua: se disuelven preferentemente en cloroformo,
tetracloruro de carbono, xileno y otros disolventes orgénicos y son
moderadamente solubles en etanol. Son estables ante la humedad, el
aire y el calor y no se degradan por la accién de la luz ultravioleta. El
heptacloro es moderadamente estable en presencia de agua, acidos,
bases y agentes oxidantes. En el ambiente se transforma para dar su
epoxido, el cual es todavia mas estable. El endosulfan es sensible a los
acidos y a las bases y, en presencia de agua, se hidroliza, dando lugar a
endosulfandiol, el cual carece de accién insecticida.

La aldrina tiene un punto de fusién entre 104 y 104,5°C y una presiéon
de vapor baja (7.5 x 10> mm Hg a 20°C). Es muy poco soluble en agua.



Este compuesto es estable ante los acidos débiles, las bases y el calor
y es sensible a la accién de la luz ultravioleta. En presencia de 4cidos
fuertes y tras su biotransformacion en los seres vivos se transforma en
dieldrina, la cual es mucho mas estable. La dieldrina y endrina poseen
caracteristicas fisicoquimicas similares a las de la aldrina.

El mirex forma cristales incoloros con un punto de fusién de 485°C y
una presién de vapor muy baja. Es practicamente insoluble en agua,
pero moderadamente soluble en benceno, tetracloruro de carbono,
xileno y otros disolventes orgdnicos. En condiciones ambientales es
extremadamente estable y persistente.

Bencenos policlorados (pentaclorobenceno, hexaclorobenceno): El
hexaclorobenceno es un sélido blanco cristalino que no ocurre en forma
natural en el medio ambiente. Tiene un punto de fusiéon de 231°Cy una
presion de vapor de 0.1 mm Hg a 20°C. Es practicamente insoluble en
agua y muy soluble en disolventes organicos, como hexano, benceno,
clorurode metileno, etc. En condicionesambientales es extremadamente
estable y persistente. Ademds de haber sido utilizado hasta el afo
1965 como plaguicida, se forma espontaneamente a partir de otros
compuestos orgdnicos policlorados, como subproducto industrial y en
la combustion de residuos sélidos urbanos. El pentaclorobenceno tiene
unas caracteristicas muy similares a las del hexaclorobenceno.

4.1.1.2. Parametros toxicocinéticos

Como ocurre con todas las sustancias quimicas, la toxicidad de los organoclorados
depende de la absorcion, distribucién, metabolizacion y eliminacién:

Absorcion: Los POCs (con algunas excepciones) pueden ser absorbidos
deformatépicauoraldeformamuyrapidadebidoalaaltaliposolubilidad
de estos compuestos (Marth et al., 1989). Actualmente, la via principal
de exposicidn a estos compuestos es la oral, a través de los alimentos,
principalmente los mas ricos en grasas animales. Como hemos visto los
POCs no son altamente volatiles asi que la inhalacién no es una ruta
normal de exposicién (Jaeger et al., 1975).

Distribucion: En el organismo, la distribuciéon de los POCs se hace al
higado, rifdn, cerebro y principalmente al tejido adiposo (Tao et al.,
2009).En el medioambiente, aligual que todos los hidrocarburos tratados
con cloro, lo que les confiere una alta liposolubilidad, se distribuyen
igualmente a los tejidos grasos de los seres vivos; consecuentemente
ocurre la bioacumulacién en la cadena alimentaria, y por consiguiente
en animales (Backer et al., 2001) y seres humanos (Pandit et al., 2002;
Smith and Gangolli, 2002).
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Metabolizacién: Los compuestos poliaromaticos clorados, tales como
el DDT, son declorinados mediante oxidasas de funcion mixta (MFOs), si
bien no todos con la misma eficacia. Asi, el metoxicloro es rdpidamente
eliminado comparado con el DDT por decloraciéon y oxidacién. Los
ciclodienos tales como la endrina son rapidamente convertidos en
epoxidos mediante las MFOs. Los bencenos policlorados, como el
pentaclorobenceno experimentan glucuronidacién y sulfoconjugacion.
Como vemos, existen varias rutas de biotransformacion de los POCs,
pero en general, salvo algunas excepciones como es el caso del lindano,
la degradacion metabdlica de estos plaguicidas tiene lugar muy
lentamente, debido a la presencia de multiples atomos de cloro como
sustituyentes, muy dificiles de eliminar por mecanismos enzimaticos,
y a las estructuras aromaticas complejas que presentan algunos de
estos compuestos. El lento ritmo de metabolismo junto con la elevada
liposolubilidad dan lugar al almacenamiento prolongado en el tejido adi-
poso, del que se movilizan muy lentamente para restaurar el equilibrio
entre tejidos y sangre a medida que progresa la transformacion
metabdlica y la excrecion.

Excrecion: La mayor ruta de excrecién de los organoclorados es
mediante la bilis al tracto digestivo y consecuentemente puede ocurrir
la recirculacién enterohepatica. Los metabolitos son también lipofilicos,
con lo que se almacenan en el tejido adiposo y pueden distribuirse
nuevamente (Tanabe and Kunisue, 2007). La vida media de algunos
difenilalifaticos tales como el DDT y los ciclodienos puede ser desde
varios dias hasta varios meses/afos. La eliminacién puede a veces ser
explicada por un modelo de dos compartimentos, donde la primera fase
es una eliminacion rapiday la segunda, una eliminacién mas prolongada
(Daly et al., 2007; Tanabe and Kunisue, 2007).

4.1.1.3. Mecanismo de accién y toxicidad

Cuando hablamos del mecanismo de accién toxica de los POCs hay que distinguir
claramente entre el mecanismo que produce la toxicidad aguda (responsable
de la amplia utilizacion que durante décadas han tenido estos compuestos en el
control de plagas) y los mecanismos de toxicidad a largo plazo, comunes ademas
a gran parte del resto de CTPs, que se producen tras la exposicion inadvertida a
bajas concentraciones de estos compuestos durante toda la vida. Gran parte de
los efectos adversos que tiene sobre los seres vivos la exposicion cronica a dosis
bajas de estas sustancias, han sido encuadrados en el fenémeno denominado
disrupciéon endocrina. Los mecanismos de toxicidad crénica se exponen mas
adelante conjuntamente con el resto de CTPs.

Asi hay varios mecanismos de toxicidad aguda de los POCs. Un mecanismo
comun a todos ellos es la interferencia con el arco reflejo que se establece entre



los nervios sensoriales, el sistema nervioso central y los nervios motores, que
activan la respuesta muscular a los estimulos externos (Mariussen and Fonnum,
2006). En insectos o mamiferos intoxicados por accion del DDT o compuestos
similares, se observan temblores y convulsiones persistentes, lo que sugiere
una descarga repetida de las neuronas. El estudio de la conducta eléctrica de las
fibras nerviosas muestra que los POCs inducen un alargamiento considerable
de la fase descendente del potencial de acciéon, manteniendo asi a la membrana
de la neurona en un estado parcialmente despolarizado, muy susceptible a
una nueva despolarizacién total ante los menores estimulos. Esta modificacién
del comportamiento eléctrico de las células nerviosas se produce por varios
mecanismos, interfiriendo con el transporte activo de sodio hacia el exterior del
axon durante la repolarizacién (Mariussen and Fonnum, 2006; Narahashi, 2002). El
DDT, ademas, inhibe la calmodulina, necesaria para el transporte de iones calcio, a
suvezimprescindible en la secrecidon de neurotransmisores en la sinapsis. También
inhibe la adenosina trifosfatasa (ATPasa) de las neuronas, en particular las bombas
de sodio, potasio y calcio, esenciales en la repolarizacion (Janik and Wolf, 1992).

Los clorobencenos, clorociclohexanos y clorociclodienos también son inhibidores
potentes de las bombas de Na*, K* y Ca** en las membranas de las neuronas,
provocando potenciales de accién disminuidos (Mariussen and Fonnum, 2006;
Narahashi, 2002). Pero estos plaguicidas actian también por estimulacion del
sistema nervioso central, ya que son antagonistas del acido y-aminobutirico
(GABA), con lo que bloquean el paso de iones cloruro inducido por este
neurotransmisor (Coats, 1990; Sunol et al, 1998). EI mecanismo inhibitorio
de GABA explica los efectos colinérgicos (sobreestimulacion mediada por la
acetilcolina) de la dieldrina y del lindano en varias especies. A diferencia del DDT,
para el que existen pocos casos de intoxicacidon con resultado de muerte, los
clorociclodienos han sido causantes de numerosas muertes, ademas de ser muy
persistentes y toxicos para el medio ambiente. Se absorben rapida y eficazmente
por via cutanea, lo que contribuye a la mayor toxicidad que se ha observado en
exposiciones ocupacionales.

Ademas de los efectos sobre el sistema nervioso ya comentados, la exposicién
a lindano y al llamado lindano técnico (una mezcla de todos los isdmeros del
HCH) produce efectos téxicos sobre el higado y los tubulos renales, aunque se
desconoce el mecanismo de toxicidad sobre estos érganos (Reddy et al., 1994;
Srinivasan et al., 1984).

Los efectos toxicos agudos de los POCs han sido clasificados como primarios
y secundarios. El efecto primario es aquel por el cual el plaguicida actua
directamente sobre una especie dada, matandola o reduciendo sensiblemente su
poblacion. El efecto es secundario si el plaguicida no actua directamente sobre la
especie, pero destruye su sustrato o su habitat y la pone seriamente en peligro de
desaparicion (Milne, 1995).
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4.1.2. Dioxinas y compuestos analogos a las dioxinas

Bajo el nombre genérico de dioxinas y compuestos andlogos se engloba a un
grupo de sustancias quimicas complejas que se caracterizan por tener varios
aspectos en comun, entre ellos, contener cloro en sus moléculas y una alta
liposolubilidad, lo que las convierte en sustancias estructural, ambiental y
biologicamente persistentes, ademas de acumularse y biomagnificarse a lo largo
de la cadena tréfica (Van den Berg et al., 1998; Van den Berg et al., 2006). Tanto
por sus caracteristicas similares como por sus bien conocidos efectos toxicos,
nos parece importante mencionarlos en su conjunto. De hecho, las dioxinas
son ampliamente conocidas por su potente capacidad carcinogénica, estando
incluidas en el Grupo | de sustancias de la Agencia Internacional de Investigacién
sobre el Cancer (IARC). Aunque, como ya dijimos, en el presente trabajo se
analizaron Unicamente los PCBs, analogos de las dioxinas, y es de ellos de los que
hablaremos mds en profundidad.

Las dioxinas son un grupo de microcontaminantes de origen antropogénico
ampliamente distribuidos en el medio ambiente. No tienen uso alguno, pero
se forman espontaneamente en multitud de procesos industriales, como la
manufactura de ciertos productos quimicos, procesos industriales como la
fabricacion de PVC, la incineracion de residuos sélidos urbanos o el blanqueo de
la pulpa de madera en la fabricacion de papel. A diferencia de éstas, que aparecen
como subproductos indeseables, los PCBs fueron intencionadamente fabricados.
Losprimeroscompuestosde PCBfueronsintetizadosen 1864 por Schmidty Schultz.
Sin embargo, su produccién comercial para una gran variedad de aplicaciones,
comenzd mayoritariamente por la compania Monsanto en los Estados Unidos en
1929y se extendié hasta 1977 (Headrick et al., 1999). Debido a sus caracteristicas
fisico-quimicas como son su alta estabilidad, inercia y caracteristicas dieléctricas,
que eran ventajosas para muchos propésitos industriales, los PCBs fueron
utilizados para una gran variedad de usos; en sistemas cerrados tales como
transformadores eléctricos, condensadores y sistemas de traspaso térmico (en
todos ellos como retardantes de llama para evitar el incendio de dichos aparatos),
asi como también, en sistemas hidraulicos. Durante un tiempo, los PCBs también
tuvieron otra variedad de usos, puesto que fueron utilizados en formulaciones
de pinturas, polimeros, pegamentos, lubricantes, plastificantes, formulaciones de
plaguicidas y como agentes para la suspension de pigmentos en el papel de copia
sin carbon (Headrick et al., 1999; Safe, 1990).

Los PCBs dejaron de fabricarse en todo el mundo en 1983. Tales restricciones han
derivado en una disminucién en la concentraciéon de PCBs en animales silvestres
desde entonces, cuando de hallaron concentraciones por encima delos 100 mg/kg
en peces de ecosistemas altamente contaminados (Brown et al., 1985). Se estima
que de los dos millones de toneladas que se fabricaron en el pasado, un 31%,
370.000 toneladas, todavia estan presentes en el medioambiente global, donde
todavia no han sufrido degradacién, tal es su persistencia. Ademas, todavia mas



preocupante, si cabe, es el hecho de que unas 780.000 toneladas mas siguen aln
funcionando en equipos eléctricos antiguos, lo que significard, si no se le pone
remedio, una fuente futura de descarga medioambiental cuando estos equipos
sean desechados.

Los PCBs son eliminados de la atmdsfera mediante procesos fisicos tales como
deposiciones secas o himedas, absorcion de vapores y depodsitos en suelos,
aguas superficiales y superficies de plantas. La mayor parte de los PCBs que
se depositan en las aguas superficiales se absorben sobre los sedimentos
suspendidos en el agua. Una vez unidos al suelo y al sedimento, estos quimicos
quedan generalmente ahi fijados, a excepcién del transporte a granel debido a la
erosion del suelo (Dickson and Buzik, 1993).

4.1.2.1. Clasificacién y propiedades fisico-quimicas

Son una serie de compuestos organoclorados, que constituyen una serie de 209
congéneres, los cuales se forman mediante la cloracion de diferentes posiciones
del bifenilo, 10 en total. Cada posicién puede ser sustituida por un atomo de cloro.
Si las posiciones 2, 2, 6 y 6’ no tienen ningun cloro los bifenilos se mantienen
coplanares, hablando por tanto de PCBs coplanares o no-orto. Si tenemos una
posicion sustituida en cada lado, son PCBs mono-orto sustituidos, y el resto son
los PCBs no coplanares. Su férmula empirica es C H, Cl , donde n puede variar

12° 710
entre 1y 10, siendo mayoritarios los congéneres con 2 a 7 cloros.

Los PCBs coplanares y los mono-orto sustituidos son los que tienen mayor
importanciamedioambiental yanaliticadebido a sumayortoxicidad posiblemente
debido a la coplanaridad de la molécula (Headrick et al., 1999; Huwe, 2002;
Schecter et al., 2006), y son los que denominamos “compuestos andlogos a las
dioxinas” (DL-PCBs, de la denominacién anglosajona dioxin-like PCBs).

Las propiedades fisicoquimicas de estos compuestos también dependen del
grado de cloracién y de si son no-orto, mono-orto o no coplanares. Asi, la presién
de vapor disminuye con el grado de cloracion, y lo mismo con su estabilidad en
el medio ambiente. El periodo de semivida puede variar desde 10 dias a un afio y
medio; porlo general estos compuestos son termoestables (punto de ebullicion de
320-420°C), no los ataca la luzy son dificilmente biodegradables. Son ligeramente
solubles en agua y muy liposolubles, por lo que se disuelven en su mayor parte
de disolventes organicos (Headrick et al., 1999; Huwe, 2002; Schecter et al., 2006).

4.1.2.2. Parametros toxicocinéticos

Dada la importancia de los efectos téxicos de estas sustancias, la absorcién, la
distribucion, el metabolismo y la excrecion de los PCBs han sido estudiadas en
profundidad (Van den Berg et al., 1994).
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Absorcion: Debido a la alta liposolubilidad de estos compuestos la
absorcién es eficaz por todas las vias. No obstante, la principal via de
exposicion es la oral, a través de los alimentos, siendo la absorcién por el
resto de vias practicamente despreciable. La absorcién gastrointestinal
puede exceder el 75% de la dosis ingerida para los congéneres
tratados con cloro en porcentajes mas bajos. El incremento del tamarno
molecular (proporcional al nimero de sustituciones con cloro) reduce
significativamente la absorcién intestinal, estimandose la absorcién de
los compuestos con 8 atomos de cloro de tan solo un 2-10%.

Distribucion: los PCBs se distribuyen extensa y eficazmente por el
organismo. Una vez absorbidos alcanzan facilmente el compartimento
central y se distribuyen principalmente unidos a los quilomicrones,
lipoproteinas y otras proteinas plasmaticas. El higado y de forma muy
relevante el tejido adiposo son los principales sitios de depdsito de
estos compuestos en la mayor parte de las especies. En algunas especies
son también relevantes como sitios de almacenamiento la piel y las
glandulas suprarrenales.

Metabolismo: El metabolismo PCBs es necesario para la eliminacion
urinaria y biliar, desempefnando asi un papel importante en la regulacién
del indice de la excrecion de estos compuestos. En ratas, las reacciones
metabdlicas incluyen la oxidacién, preferiblemente en las posiciones
laterales y la decloracion reductora asi como la rotura de las uniones de
oxigeno del difenil-eter.

Excrecidn: La eliminacion de los metabolitos polares de PCBs ocurre
predominantemente por via biliar y fecal, donde la excrecién urinaria
desempena un papel muy minoritario. Sin embargo, se ha comprobado
que esto no es asi para todas las especies, ya que por ejemplo la
eliminacién urinaria desempena un papel importante en el hamster. La
semivida de estas sustancias quimicas en humanos es de alrededor de
6 meses, dependiendo del indice de cloracion de la sustancia (Leung et
al., 2006).

4.1.2.3. Mecanismo de accién y toxicidad

El mecanismo de accién mejor conocido y estudiado de los PCBs es el que
estd mediado principalmente por su capacidad de unirse al receptor de aril
hidrocarburos (AhR), del que son agonistas, induciendo la sintesis de proteinas.

El AhR es un factor de transcripcién activado por unién de ligando que esta
implicado en la regulacion de varios genes, incluyendo muchos que codifican
para enzimas que desempefian un papel importante en el metabolismo de las
sustancias toxicas, asi como en genes implicados en la regulacién del crecimiento



y la diferenciacién celular (Denison and Nagy, 2003; Denison et al., 2002; Hahn,
2002; Mandal, 2005). Parece ser que muchos de los efectos téxicos atribuidos a
estos organoclorados requieren la activacion del AhR. La toxicidad de congéneres
individuales se relaciona altamente con la afinidad con la que estos compuestos se
unen al AhR, siendo mas toxicos los congéneres que se unen con mayor afinidad
al AhR (Okey et al., 1994).

En ausencia de ligando, el AhR esta como complejo soluble multiproteinico en
el citoplasma celular. Cuando una dioxina o compuesto analogo (PCBs) atraviesa
la membrana plasmatica se une al AhR y el complejo ligando-AhR experimenta
un cambio conformacional que expone una secuencia de localizacién nuclear. El
complejo se trasloca entonces al nucleo de la célula y las chaperonas se disocian
del complejo. El complejo AhR-ligando es capaz ahora de unir varias proteinas
nucleares y formar heterodimeros que son capaces de unirse a determinadas
regiones del ADN, conocidas como elementos de respuesta a las dioxinas (DRE). La
unién de los heterodimeros activados por ligando al DRE estimula la transcripcién
de una serie de genes. Entre los mejor conocidos estan los que codifican para las
enzimas de la subfamilia CYP1A1 del citocromo P450 (Denison and Nagy, 2003;
Denison et al., 2002). Se piensa, que la modulacién continua e inadecuada de la
expresion de estos genes es la responsable de una serie de cambios bioquimicos,
celulares y de los tejidos que dan lugar a parte de los efectos téxicos de estos
compuestos (Mandal, 2005).

Los PCBs coplanares y los mono-orto sustituidos presentan la capacidad de
adoptar una conformacion coplanar siendo asi similares a la del 2,3,7,8-tetracloro-
dibenzo-p-dioxina, el compuesto mas téxico para los organismos confirmado
por numerosos datos (Kannan et al., 1993; Safe, 1990; Seegal et al., 1991; Tanabe
et al, 1987). Esta configuracién plana facilita que las dioxinas presenten una
fuerte afinidad al AhR, lo que ha originado que dichos congéneres de PCBs sean
caracterizados como dioxinas por tener un potencial téxico similar a éstas. Si
bien, de los 209 congéneres posibles de PCBs, sélo 12 (DL-PCBs) se considera que
tienen efectos andlogos a las dioxinas.

Asi, los congéneres planos similares a las dioxinas se definen por ser compuestos
con un valor de factor de equivalencia téxica (TEF) distinto al cero, segun
el proceso de calculo de equivalencia téxica establecido por la Agencia de
Proteccién Ambiental de los Estados Unidos (USEPA) en 1989. Los sintomas
toxicos caracteristicos de estos compuestos coinciden con los anteriormente
descritos para las dioxinas como agentes inductores de la actividad enzimatica
del Ah e incluyen pérdida de peso, atrofia del timo, edema subcuténeo, supresion
inmunoldgica, alteracién hormonal, carcinogenicidad, y efectos reproductivos
de fetotoxicidad y teratogénesis (Tillet et al., 1991). El congenere 118, catalogado
como similar a las dioxinas, destaca por su elevado potencial inductor de enzimas
y un elevado potencial de toxicidad (McFarland and Clarke, 1989).
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En un estudio sobre la comparacion de la toxicidad entre los congéneres de
PCBs, se inyectaron congéneres en huevos de pollos con un estadio temprano
de desarrollo (cuatro dias de incubacién), resultando que el congénere 126 fue el
mas toxico y el mas potente inductor de la MFO en el higado de los embriones de
pollos (Brunstom and Orberg, 1982).

Otros congéneres de PCBs frecuentemente detectados, como los 138, 153,y 180
tienen una menor toxicidad que los categorizados como similares a las dioxinas
(Safe, 1990). McFarland y Clarke (1989), sin embargo, consideran estos mismos
congéneres como entre los 36 congéneres mas importantes para el medio
ambiente, por su prevalente potencial téxico y la relativa abundancia de éstos
en el tejido animal. Los mismos autores categorizaron los congéneres 118 y 138
como los principales causantes de efectos biolégicos adversos basandose en su
capacidad para inducir el sistema MFO.

4.1.3. Hidrocarburos aromaticos policiclicos

Los hidrocarburos aromaticos policiclicos (PAHs por sus siglas en inglés) son un
grupo de mas de 100 sustancias quimicas diferentes ampliamente distribuidos en
el medio ambiente. Los PAHs, son parte de una clase mas amplia de contaminantes
conocidos como COPs, sustancias orgdnicas que son resistentes a la degradacién
de los procesos naturales del medio ambiente, o que se dividen o transforman
en otras sustancias a través de la luz (fotolisis) o a través de sustancias quimicas o
bioldgicas.

Aunque una parte de los PAHs presentes en el medio terrestre y marino tienen
su origen en procesos naturales, la fuente de emisién principal es el resultado
de numerosas actividades humanas, las cuales han contribuido al incremento
general de las concentraciones en los uUltimos 100 afos (Fernandez et al., 2000).
Estos contaminantes también han adquirido una notable importancia debido
a su persistencia en el medio y a que muchos de ellos son potentes toxicos,
mutagenos y teratégenos para los organismos acudéticos e incluso para el hombre
(IARC 1987), lo que los llevé a ser considerados contaminantes prioritarios por
la USEPA y la Unién Europea (Directiva 2000/60/EC). La USEPA incluye en su lista
de contaminantes prioritarios a un grupo de 16 de estos compuestos debido
a su mayor toxicidad y prevalencia en el medio ambiente. Ademas, este grupo
de compuestos presentan habitualmente una concentracién elevada en zonas
sometidas a mayor presién humana por lo que son unos excelentes marcadores
de contaminacién.

Cerca de 43,000 toneladas métricas de PAHs son descargadas a la atmdsfera cada
ano, y otras 230,000 toneladas en ambientes acudticos. Aunque los PAHs son
ubicuos en la naturaleza como una consecuencia de procesos de biosintesis por
parte de la vegetacion terrestre o microbiana, ademas de la actividad volcanica, las
cantidades formadas por estos procesos naturales son pequefas en comparacion



conlos producidos a partir de incendios de bosques y fuentes antropogénicas. Son
actividades antropogénicas asociadas con una produccién importante de PAHs
las emisiones de los motores de combustion interna utilizados en el transporte,
la industria del hierro y acero, plantas de produccién de aluminio, plantas de
generacion de energia, incineradoras de residuos industriales y municipales,
combustiédn doméstica, industria del petréleo y fabricacion de carbén.

4.1.3.1. Clasificacion y propiedades fisico-quimicas

Los PAHs son un grupo de compuestos organicos formados por carbono e
hidrégeno que se configuran en estructuras aromaticas con dos o mas anillos
fusionados y que pueden existir en varias disposiciones isoméricas. Los PAHs son
degradables fotoquimica y biolégicamente. Las vidas medias de los diferentes
componentes varian considerablemente, de semanas a afnos, dependiendo de las
circunstancias, los organismos y el medio que los rodee.

Los PAHs son poco solubles en agua y se adsorben fuertemente a las particulas,
aunque los compuestos de bajo peso molecular (con 3 0 menos anillos) son
mas solubles que los de alto peso molecular (4 o mas anillos). Los compuestos
de menor peso molecular también se adsorben mas débilmente a las particulas
que los de alto peso molecular. Por lo tanto, los PAHs unidos a particulas son
menos degradables que los volatiles o los solubles en agua. Debido a la baja
tasa de degradacién, la menor volatilidad y la fuerte adsorcién a particulas, los
que poseen un elevado peso molecular tienden a acumularse en los sedimentos.
El compuesto mas estudiado y relevante es el benzo [a] pireno que tiene una
estructura con cinco anillos arométicos condensados.

Los PAHs llegan al medio ambiente marino por via atmosférica y acuética. Cuando
estos compuestos son emitidos al aire, algunos estan en fase gaseosa, otros
adsorbidos a particulas, mientras que los semivolatiles estan, en parte en forma
gaseosa, Y en parte adsorbidos a particulas, dependiendo de la temperatura y
la concentracién de éstas. Posteriormente se transfieren desde la atmosfera al
suelo o al agua superficial tanto por deposicidon seca como por sedimentacién
de las particulas y, dependiendo de la temperatura, se puede producir reemisién
desde el suelo. Los compuestos de mas bajo peso molecular pueden sufrir una
amplia dispersion atmosférica. El transporte atmosférico puede llevar cantidades
significativas de esos compuestos a lugares remotos, por lo que pueden
encontrarse en sedimentos de lagos a grandes altitudes, sedimentos marinos y
nieve y/o hielo del artico.

Ademads, su naturaleza lipofilica los hace disponibles para laingesta y acumulacién
en los seres vivos. Sin embargo, a diferencia de los COPs descritos anteriormente,
los PAHs son transformados por el metabolismo de los organismos y por lo
tanto no se acumulan en las redes troficas, es decir, no se biomagnifican. Sin
embargo, existen diferencias en cuanto al grado de metabolizacion y los diferentes
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organismosy por lo tanto la bioacumulacién de éstos sera diferente en funciéon de
los diferentes organismos. La biodisponibilidad, es decir, la susceptibilidad de un
compuesto para ser incorporado por un organismo, y la fisiologia del organismo
son las principales variables que determinan el grado de acumulacién y retencién
de estos contaminantes en animales marinos.

Aunque la biodisponibilidad de los PAHs varia de acuerdo a su origen (Murray et
al., 1991), los PAHs mas biodisponibles son los que se encuentran disueltos en
agua. Se ha observado que los hidrocarburos del petréleo son mas facilmente
acumulables por los organismos que los que se generan por combustién de
materia organica (McGroddy and Farrington, 1995). Los PAHs “petrogénicos”
se introducen directamente en el ambiente marino en forma disuelta, coloidal
0 asociados a particulas en suspensién, mientras que los “piroliticos” estan
fuertemente asociados a particulas de fuentes piroliticas (Benlahcen et al., 1997).

4.1.3.2. Parametros toxicocinéticos

Entre los factores fisiolégicos que influyen en la cantidad de PAHs en un organismo
se encuentran el contenido lipidico, las tasas de ingesta y eliminacion (difusién,
metabolismo y excrecién).

Absorcion: Los PAHs se absorben por las vias respiratorias, el aparato
digestivo y la piel. Su naturaleza lipofilica los hace disponibles para
la ingesta y acumulacién en los organismos, siendo de esta manera,
los alimentos la via principal de entrada en organismos marinos. La
acumulaciéon de contaminantes, ocurre cuando la tasa de ingesta es
mayor que la tasa de eliminacion. La tasa de ingesta estd gobernada
externamente por la biodisponibilidad de los PAHs del ambiente
circundante, la cual estd relacionada con la hidrofobicidad de los
compuestos.

Por otro lado, la ingesta estd influenciada internamente por factores
biolégicos, como tamano del organismo, tasa de respiracion, tasa de
crecimiento,muchosdeellosintrinsecosalasespecies,interdependientes
entre si y a menudo influenciados por factores ambientales como pH,
temperatura, O, y salinidad.

Metabolizacién: la mayoria de los organismos son capaces de
metabolizar determinados PAHs mediante reacciones enzimaticas que
transforman los compuestos hidrofébicos en metabolitos mas polares y
solubles que pueden ser excretados mas facilmente por medios activos
o pasivos. El sistema MFOs cuando es inducido por la exposiciéon a PAHs
aumenta la actividad en el higado y otros tejidos.



Excrecion: La eliminaciéon puede producirse por difusion cuando la
concentraciéon en el exterior es menor que la concentraciéon presente
en el tejido. Esta eliminacion pasiva puede ser rapida para PAHs de bajo
peso molecular pero muy lenta para PAHs con alto peso molecular y
bajas solubilidades (Meador et al., 1995). El efecto de la metabolizacién,
es el aumento de la tasa de eliminacién que también puede verse
influenciada por factores ambientales como temperatura y salinidad,
factores fisiologicos como estado reproductivo, edad, sexo asi como la
ruta de ingestién o la hidrofobicidad. Los metabolitos y sus conjugados
se excretan por la orina y las heces.

4.1.3.3. Mecanismo de accidn y toxicidad

El mecanismo de accidon de los PAHs, al igual que algunos organoclorados
anteriormente citados, tiene una elevada afinidad por el receptor Ah. El sistema
MFOs esta constituido por monooxigenasas ligadas al citocromo P450, término
que se atribuye a una cadena de transporte de electrones que tiene por aceptor
final al citocromo P450.

Aunque la toxicidad aguda de muchos PAHs en animales de experimentacién
suele ser baja, los niveles de estos compuestos son habitualmente objeto de
estudio en el medio ambiente marino por sus efectos téxicos a medio y largo
plazo. Como consecuencia de sus diferentes propiedades fisico-quimicas, en
concreto su solubilidad, el comportamiento en el ambiente acuatico de los PAHs
de bajo y alto peso molecular es muy diferente (Law and Klungsoyr, 2000). Los
PAHs de bajo peso molecular son, en general, moderadamente téxicos. Por otro
lado, muchos PAHs de elevado peso molecular son mutagénicos y teratogénicos
(Meador et al., 1995) y ademas los metabolitos de estos PAHs son potenciales
carcinégenos para los animales y humanos, siendo el benzo [a] pireno uno de los
principales exponentes.

Asi, la exposicion a los PAHs esta asociada con diferentes efectos que incluyen
toxicidad cardiovascular, en la reproduccion (Carls et al., 1999), en la médula ésea,
supresion del sistema inmune (Dunier and Siwicki, 1993) o toxicidad en el higado.
No obstante el efecto téxico mas importante resultado de la exposicién a los
PAHs es el cancer (Collins et al., 1998). En la actualidad, la idea central de lo que
se cree es el mecanismo de induccién del cancer por productos quimicos es que
los compuestos cancerigenos son, o se convierten metabodlicamente, en reactivos
electrofilicos que ejercen sus efectos bioldgicos por interaccién covalente con
macromoléculas celulares, tales como ADN, ARN o proteinas.

También hay que tener en cuenta que algunos de los PAHs, ademds de la
toxicidad directa, muestran un aumento de la toxicidad tras exposicién a la luz
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ultravioleta, especialmente hidrocarburos aromaticos de elevado peso molecular
(Ankley et al., 1994). La fototoxicidad en el medio marino puede ser importante
cuando grandes cantidades de PAHs se han liberado después de un vertido de
petréleo, especialmente si el producto vertido es un fuel pesado con una mayor
concentracién de PAHs fototdxicos (Pelletier et al., 1997).

4.2. Contaminantes inorganicos persistentes (CIPs)

Los metales y metaloides son contaminantes ubicuos que han acomparnado al
hombre desde la mas remota antigliedad. Asi, los envenenamientos por arsénico,
plomo y mercurio poseen un caracter legendario. La intoxicacion crénica por
plomo ocasionada por la presencia de este metal en las bebidas pudo ser causa
del debilitamiento y caida del imperio romano. El uso del arsénico como veneno,
tan socorrido en las novelas policiacas, encuentra su base real en numerosos
incidentes histoéricos, como la preparacion de cosméticos y pdcimas por la
célebre Toffana, envenenadora siciliana del siglo XVII. La exposicidon profesional
al mercurio es la base de expresiones como temblar como un azogado (intoxicado
por mercurio), en referencia a los efectos toxicos sobre el sistema nervioso central
que experimentan las personas expuestas durante periodos prolongados a los
vapores de este metal.

A diferencia de otros contaminantes ambientales, los metales son elementos
quimicos que el hombre no crea ni destruye. El papel que el hombre desempenha
en la presencia ambiental de metales es, por una parte, introducir en el medio
ambiente estos elementos como consecuencia de las distintas actividades
humanas y, por otra, alterar la forma quimica o bioquimica en que se encuentran.
Los metales estdn sujetos de forma natural a ciclos biogeoquimicos que
determinan su presencia y concentracion en los compartimentos ambientales:
suelos, aguas subterrdneas y superficiales, aire y seres vivos. La intervencién
humana puede modificar considerablemente la concentracién de metales en
estos compartimentos y facilitar su distribucion a partir de las reservas minerales
en las que los metales se encuentran naturalmente confinados.

Desde el punto de vista toxicolégico, los metales suelen presentar una acusada
multiplicidad de efectos toxicos. La especie quimica concreta del metal influye
poderosamente en sus efectos toxicos, asi como en las variables toxicocinéticas de
absorcion, distribucién y excrecion. La trascendencia toxicoldgica de los metales
es enorme, teniendo en cuenta su ubicuidad, la extensién de sus usos industriales
y domésticos y su persistencia medioambiental, resultado directo de su condicién
de elementos quimicos. Estas caracteristicas son las que hacen que varios de ellos
se consideren conjuntamente con los COPs cuando hablamos de Contaminantes
Toxicos Persistentes.



El océano suele ser el destino final de los CIPs. Sin embargo, debido a la
dilucién masiva de los contaminantes en el mar, es dificil determinar el efecto
de esta contaminacién sobre los organismos marinos. En los estuarios ocurre lo
contrario, y muchos de ellos estan contaminados en todo el mundo, no ya por
la contaminacién actual, sino por la ocurrida muchos afos atras por la actividad
industrial y minera (Bryan and Langston, 1992; Grant and Middleton, 1990).
Cuando el agua contaminada de los rios llega al mar, los sedimentos se depositan
en el fondo, acumuldndose los CIPs. Incluso si la contaminacién de los rios cesa,
los estuarios en los que desembocan continuaran afectados durante afios debido
a la continua remocién de los sedimentos contaminados.

La extensién de la contribucion humana a los ciclos globales de los metales se
puede denominar factor de enriquecimiento antropogénico (AEF) (Tabla 2).

Tabla 2.
Fuentes Fuentes Total () AEF =A/T x
Metal o 77
antropogénicas (A) naturales 100 E—
Cadmio (Cd) 8 1 9 89%
Plomo (Pb) 300 10 310 97%
Zinc (zn) 130 50 180 72%
Mercurio (Hg) 100 50 150 66%

Todos los datos en 10° kg/aiio (Walker et al., 1996).

De la tabla 2 se concluye que la actividad humana es la responsable de gran
parte del movimiento de los metales representados (Cd, Pb, Zn y Hg) en el medio
ambiente.

Existe una clasificacién de los metales seguiin suimportancia como contaminantes:
Clase A (afines al oxigeno), Clase B (afines al nitrdgeno y azufre) e intermedios
(Nieboer and Richardson, 1980) (Tabla 3).

Tabla 3.
Clase A Intermedios Clase B
Calcio Zinc Cadmio
Magnesio Plomo Cobre
Manganeso Hierro Mercurio
Potasio Cobalto Plata
Estroncio Niquel
Sodio Arsénico
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Estaclasificacion esimportante enrelacidonal conocimiento delatasadetransporte
de estos iones a través de las membranas celulares, y sitios de almacenamiento
(en proteinas o en granulos citoplasmaticos). La clase B y la intermedia son de
especial importancia, ya que su afinidad por compuestos con nitrégeno o
azufre contribuyen a su capacidad de formar complejos proteicos (Roesijadi and
Robinson, 1994).

4.2.1. Toxicocinética, mecanismo de accion y toxicidad de los
CIPs

Los metales no son biodegradables. La absorcién de los metales varia en funcion
de la via de entrada en el organismo, de su especiacion quimica y de mecanismos
homeostasicos. La distribucion de los elementos metalicos en el organismo
depende de la facilidad con que atraviesan las membranas y de la afinidad por los
componentes de érganos y tejidos (Soria et al., 1995).

La mayoria de los elementos se transportan unidos a la fraccion macromolecular
de las proteinas plasmaticas, mediante enlace con grupos funcionales, en especial
sulfhidrilos, amino, fosfatos, carboxilato, imidazol e hidréxido; de ellos los mas
estables son las uniones con el azufre y el nitrégeno de los grupos sulfhidrilo y
amino (Goyer, 1996).

La detoxificacion por parte de los organismos consiste en secuestrar iones
metalicos activos con proteinas como la metalotioneina o el glutation, o
depositandolos en una forma insoluble en granulos intracelulares, o su excrecién
por heces. Se han descrito complejos de metaloproteinas involucrados en la
detoxificacién o protecciéon de la toxicidad de algunos metales (Goyer, 1984). Las
metalotioneinas forman complejos con el Cd, Zn, Hg, cobre (Cu), y otros metales
(Roesijadi and Robinson, 1994), y la ferritina y la hemosiderina son ferroproteinas
intracelulares que acumulan hierro.

En ocasiones, la biotransformacién puede modificar el estado de oxidacion delion
metalico, con aumento de su toxicidad, como ocurre por ejemplo con el arsénico
(As** resulta mas toxico que As>*) (Soria et al., 1995).

La especiaciéon quimica del metal es un factor importante en su posible papel
toxicolégico, no sélo en su absorcion, sino también en la accién que llevard a
cabo dentro del organismo. Por ejemplo, el fosfato forma sales menos solubles
con metales y con otros iones, mientras que los compuestos alquilo, como el
tetraetilplomo o el metilmercurio son liposolubles, siendo mas solubles en la
mielina que las sales inorganicas de dichos metales (Goyer, 1996) lo que redundara
en una mayor neurotoxicidad.



Los metales se pueden encontrar como iones libres o en compuestos inorganicos,
lo cual afecta a su biodisponibilidad. Los compuestos metalicos organicos e
inorganicos insolubles precipitan, e imposibilitan su bioconcentracién (Hodson,
1988). Sin embargo, la formacion de ciertos compuestos organometdlicos
aumenta su hidrofobicidad, lo cual favorece su bioconcentracién (Tsuda et al.,
1988).

Los efectos toxicos de los CIPs varian enormemente entre elementos,
considerandose aquellos mas toxicos los metales no esenciales para los animales o
seres humanos. Entre los efectos cronicos producidos por estos contaminantes se
incluye el cancer, efectos sobre el sistema inmunolégico y el aparato reproductor.
Nos interesa sobre todo destacar, que la capacidad de ejercer efectos sobre la
accion hormonal de algunos de los CIPs (como el Cd, Hg, As, Pb ) se produce incluso
a dosis muy bajas, compatibles con las dosis de exposicion medioambiental a este
metal (Lavivoli et al., 2009). Los efectos sobre el sistema endocrino (alteracion o
disrupcion endocrina) de los CIPs se analizaran a continuacién en conjuncién con
los COPs.

4.3. Los contaminantes quimicos como disruptores
endocrinos

Es necesario distinguir claramente entre los efectos toxicos agudos de los CTPs,
producidos tras la exposicidon habitualmente Unica a dosis elevadas, de los efectos
crénicos de una exposicion a dosis muy bajas pero durante periodos de tiempo
muy largos, que pueden abarcar toda la vida. Gran parte de los efectos adversos
que tiene la exposicion crénica a dosis bajas de estas sustancias quimicas en los
seres vivos, en el contexto de la exposicion ambiental, han sido encuadrados en
el fendmeno denominado disrupcién endocrina. Por lo tanto los contaminantes
quimicos capaces de producir disrupcidon endocrina son denominados
DISRUPTORES ENDOCRINOS.

SegunlaUSEPA, undisruptorendocrino (DE) es “unagenteexdgeno queinterfiere con
la sintesis, secrecidn, transporte, metabolismo, unién o eliminacién de las hormonas
que de forma natural estdn presentes en el cuerpo y que son las responsables de la
homeostasis, la reproduccion y el desarrollo” (Diamanti-Kandarakis et al., 2009).

El rango de compuestos quimicos que se consideran disruptores endocrinos
es muy amplio y crece dia a dia, comprendiendo desde productos quimicos
sintetizados por el hombre hasta sustancias que se encuentran de manera natural
en los alimentos o en el medioambiente.
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La capacidad de los contaminantes quimicos medioambientales para interferir
en la funcién endocrina fue establecida hace mas de 30 afos. El hecho inicial fue
la constatacion de que la poblacion de pajaros piscivoros habia declinado en los
Estados Unidos debido a problemas reproductivos graves. Tales observaciones
permitieron la identificacién del 4,4-DDE, un metabolito del pesticida
organoclorado DDT, como agente causante de las alteraciones reproductivas
observadas (Hickey and Anderson, 1968). El problema fue parcialmente resuelto
con la retirada del pesticida en 1972, aunque como hemos visto sus residuos
contindan estando presentes en el medioambiente, afectando por tanto a las
poblaciones expuestas.

Actualmente el conocimiento acerca de estas sustancias y sus mecanismos de
accion es bastante grande, pero quedan aun grandes lagunas en la comprensién
global de sus efectos sobre la salud del hombre y el resto de los seres vivos. En un
principio se pensaba que los DE ejercian sus efectos principalmente a través de
su unién con los receptores nucleares para hormonas, incluyendo los receptores
de estrégenos (REs), los receptores de andrégenos (RAs), los receptores de
progesterona (RPs), los receptores de hormonas tiroideas (RTs) y los receptores de
retinoides, entre otros. Hoy en dia la base cientifica de conocimiento sobre el tema
ha aumentado y muestra que el espectro de mecanismos de accion es mucho
mayor. Asi se sabe que los DE actian mediante su unién a los receptores nucleares,
pero también a los receptores no nucleares (o de membrana) para hormonas
esteroideas, receptores no esteroideos (p.e. receptores para neurotransmisores,
como el receptor de serotonina, el receptor de dopamina o el receptor de
norepinefrina), receptores huérfanos (p.e. el AhR), rutas enzimaticas implicadas
en la biosintesis de esteroides y/o metabolismo, y numerosos otros mecanismos
que convergen en la afectacién de los sistemas endocrino o reproductivo. De
esta manera, desde una perspectiva fisiolégica, un DE es un compuesto, ya sea
natural o sintético, que, a través de la exposicion ambiental, altera los sistemas
hormonales y homeostaticos que le permiten al organismo comunicarse y
responder a su medioambiente (Diamanti-Kandarakis et al., 2009).

Si bien la mayor parte de los efectos netos de los DE podrian catalogarse como
“efectos estrogénicos’, lo cual ha motivado que durante tiempo se haya hablado
de los DE como sinénimo de xenoestrégenos, existen numerosas sustancias que
tienen efectos androgénicos o, mas frecuentemente antiandrogénicos, y también
como agonistas o antagonistas de las hormonas tiroideas.

El grupo de moléculas de origen antropogénico que han sido identificadas hasta
el momento como DE es enormemente amplio y heterogéneo, e incluye desde
sustancias plasticas o plastificantes (como el Bisfenol A), fungicidas (como la
vinclozolina), farmacos (como el dietilestilbestrol, DES) y, por supuesto, gran parte
de los CTPs incluidos en el Convenio de Estocolmo: PAHs, PCBs, dioxinas y furanos
asi como muchos de los POCs (DDT, metoxicloro, clordano, entre otros). Incluso
algunos metales pesados y metaloides pueden tener actividad estrogénica, por
lo que también pueden ser incluidos como DE.



Hay que destacar que no todos los DE son de origen antropogénico, sino que
también existen en la naturaleza sustancias que han sido identificadas como
DE, como los fitoestrogenos o el cumarol (Kuiper et al., 1998). Es presumible que
una vez que se disponga de una bateria adecuada de tests toxicolégicos, utiles
para explorar diferentes actividades hormonales, la lista de nuevos disruptores
endocrinos se ampliard sustancialmente. De hecho los organismos nacionales e
internacionales con intereses en la regulacién y comercializacién de compuestos
quimicos han lanzado la propuesta para la estandarizacién de estos tests y
su aplicacién sistemdtica a los compuestos de nueva creaciéon y a aquellos
preexistentes. Es esta una tarea dificil y costosa si se tiene un cuenta que esta
previsto testar en los préoximos afos mas de 100.000 moléculas quimicas y que
los tests deben investigar actividades hormonales/antihormonales muy diversas.
La lista de mimetizadores hormonales aumenta con la misma velocidad que se
expande nuestro conocimiento sobre las formas de exposicion a estas sustancias.
Esto se debe de una parte al descubrimiento (muchas veces accidental) de la
contaminacién de muestras biolégicas de origen animal y humano, y de otra, a
la informacién disponible sobre utilizacién, uso y consumo de estos compuestos
quimicos.

Todas estas sustancias son, l6gicamente, muy diversas desde un punto de vista
quimico, lo que representa un desafio en el campo de estudio de la disrupcién
endocrina, ya que, aparte de su pequeno tamano (< 1000 Daltons), no parecen
compartir otras caracteristicas que hagan predecir si una molécula quimica va a
comportarse como un DE o no. Sin embargo, en términos muy amplios, DE como
los PCBs y POCs por ejemplo contienen grupos halogenados en su estructura
(con sustituciones por atomos de cloro). Ademas, muchas de estas moléculas
contienen un grupo fendlico que se piensa que es el responsable de conferirles
similitud con las hormonas esteroideas, siendo asi reconocidos como ligandos por
los receptores de dichas hormonas, ya sea como agonistas o como antagonistas.

Ya hemos visto que las fuentes de contaminaciéon y de exposicién a estos
compuestos que se comportan como DE son muy variables, pero pueden
considerarse un fendmeno global que afecta a todos los seres vivos del planeta,
que estan expuestos de forma constante a mezclas, enormemente variables
de individuo a individuo y de regién en regién, de estas sustancias que fueron
mayoritariamente disefladas para ser persistentes. La situacion es ademds
cambiante, puesto que como ya sabemos, muchos de estos compuestos han
sido prohibidos hace ya décadas, mientras que otros aun estan permitidos para
algunos usos o han sido prohibidos mucho mas recientemente.
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5. Contaminantes toxicos persistentes en fauna
salvaje

5.1. Breve descripcion general

El descubrimiento de que los POCs podrian reducir el espesor de la cascara de
huevo en las especies de rapaces, es quizas el caso mas conocido y ampliamente
documentado en toxicologia de fauna salvaje. Durante los afios 1940 y 1950,
Derrick Ratcliff de la British Nature Conservancy sefalé un descenso en las
poblaciones de halcén peregrino (Falco peregrinus) en toda Europa. Poco después,
el fracaso reproductivo en estos halcones y en otras especies de aves se asociaron
a una disminucién del grosor de la cascara del huevo (Ratcliffe, 1967). La novela
de Rachel Carson (1962), que ya hemos nombrado anteriormente, alimenté el
debate entre los graves efectos de la contaminaciéon ambiental y la vida silvestre.
Ratter y col. (2009) hacen una amplia revisién de la historia de la toxicologia en
la fauna salvaje, describiendo intoxicaciones por plomo en faisanes (Phasianus
colchicus) ya en el afo 1876 (Calvert, 1987).

En 1979, debido a la creciente necesidad de investigar en aspectos relacionados
con la contaminacién ambiental, se cre6 “The Society of Environmental
Toxicology and Chemistry” (SETAC). Toxicélogos en fauna silvestre fueron los
primeros miembros de esta sociedad, y hoy en dia, sigue siendo una importante
organizacion para la difusion de trabajos de investigacién en este campo (Kendall,
2008). El descubrimiento de masivas mortalidades de animales en el campo
asociadas a las sustancias quimicas, llevo a los toxicélogos de la época a iniciar
experimentos en el laboratorio con el objetivo de establecer datos de referencia
sobre la toxicidad aguda y crénica de los contaminantes ambientales en fauna
salvaje.

Actualmente, la toxicidad de muchos de los contaminantes ambientales bien
conocidos, como el DDT, los PCB, y varios metales, han sido ampliamente
estudiados en la fauna salvaje. Aunque todavia queda mucho por aprender
acerca de los efectos de estas sustancias por si solas, y especialmente en las
mezclas, durante aproximadamente los ultimos 30 afios se ha hecho un enorme
progreso. Ademas, los limites de proteccidn para los seres humanos en las actuales
evaluaciones de riesgo de las sustancias quimicas a menudo se basan en los datos
de exposicidon de fauna silvestre. Por lo tanto, los estudios toxicoldgicos en fauna
silvestre ofrecen la oportunidad de participar en procesos de regulacién dirigidas
a la proteccion de la salud ambiental y humana.

La contaminacién de los ambientes acudticos, y en particular de nuestros océanos,
ha planteado muchas preguntas acerca de la condicién de nuestro medio
ambiente. Asi, en la actualidad disponemos de una amplia revision bibliografica



de monitorizacién de concentraciones de contaminantes toéxicos persistentes
en muchas especies animales terrestres y marinos (Di Giulio and Hinton, 2008;
Gardner, 2006b; Kendall, 2010; O’'Shea and Tanabe, 2003; Rattner et al.,, 2011;
Sparling et al., 2010). Nosotros centraremos nuestra revision principalmente en
animales de vida acudtica, y mas concretamente en tortugas marinas.

5.2. CTPs en animales de vida acuatica

Las concentraciones de CTPs se han analizado en muchas especies marinas como
peces y crustaceos por su posible efecto en el ser humano al ingerirlos como
alimento. Sin embargo, los mamiferos marinos son por excelencia, las especies
animales de vida silvestre que han sido estudiadas en mayor profundidad (O’Shea
and Tanabe, 2003). Su posicion en lo mas alto de la cadena trofica, y el caracter
de biomagnificacion que acompafia a este grupo de contaminantes, hacen que
se conviertan en las especies de vida acuatica que mayores concentraciones de
contaminantes acumulan. Ademads, el tejido adiposo de estos mamiferos marinos
representa un porcentaje destacable dentro de su composicién corporal, siendo
un deposito ideal para estos contaminantes lipofilicos (Cockcroft et al., 1989). Esto
unido al hecho de que son animales con un largo periodo de vida justifica que
lleguen a almacenar elevadas concentraciones de compuestos toxicos.

Por el contrario, las tortugas marinas se encuentran en eslabones mas bajos de la
cadena tréfica, detectdandose asi concentraciones de contaminantes persistentes
mas bajas en lostejidos de estosreptiles que entejidos de otras especies (de reptiles
en general, ver: Sparling et al., 2010; tortugas en general, ver: Meyers-Schone and
Walton, 1994; lagartos y serpientes, ver: Campbell and Campbell, 2002; mamiferos,
ver: Aguilaretal., 2002). En unreciente estudio llevado a cabo por Lazary col. (2011)
en tortuga boba (Caretta caretta), observaron que el factor de biomagnificacién
de compuestos organoclorados fue de un orden de magnitud varias veces mas
bajo que el observado en mamiferos marinos en estudios previos (Fraser et al.,
2002; Strandberg et al., 1998; Weijs et al., 2009). Ademas de las diferencias del
estado tréfico, la disminucién de factores de biomagnificaciéon quizés también
puede ser debido al resultado de una mas baja actividad metabdlica y diferencias
en la capacidad de eliminacién de contaminantes persistentes entre mamiferos y
tortugas marinas (Gray, 2002; McKay and Fraser, 2000).

La bioconcentracién (y por lo tanto la biomagnificacién) de otros contaminantes
como los metales varia en gran medida no solo en funcién de la especie del
organismo expuesto, sino ademas del metal en cuestién (Bradley and Sprague,
1985). Algunas especies acumulan altas concentraciones de metales (p. e,
zooplancton), mientras que otros organismos superiores (p. e., peces) tienen
sistemas que regulan la concentracién o presentan proteinas (metalotioneinas)
que secuestran los metales (Hodson, 1988; Rainbow and White, 1990).
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Como ya mencionamos, los PAHs a diferencia de otros CTPs, si pueden ser
metabolizados por algunos organismos. Asi por ejemplo, los organismos
acuaticos que metabolizan poco los PAHs como las algas y los moluscos y otros
invertebrados, pueden acumular altas concentraciones de PAHs, mientras que
organismos que los metabolizan como los pecesy otros vertebrados los acumulan
poco. Las concentraciones de PAHs observadas en organismos marinos indican
un alto grado de contaminacién en algunas areas. Un estudio llevado a cabo
recientemente sobre bivalvos (Perna perna) en 18 estaciones a lo largo de la costa
atlantica de Marruecos dio valores para (214 PAHs) de 3.4 a 34.6 ng/g peso fresco
con valores de 87-109 ng/g peso fresco cerca de ciudades como Agadir o El Jadida
(Moukrim, 2002).

Aunque no existe una amplia bibliografia como en el caso de los mamiferos
marinos, en las ultimas décadas se ha hecho un gran avance en el nimero de
estudios de la mayoria de los CTPs en diferentes tejidos de tortugas marinas (ver
revisiones de Meyers-Shone and Walton, 1994; Pugh and Becker, 2001; D'lio et
al., 2011). Los COPs mas ampliamente documentados son los contaminantes
organoclorados en tortugas marinas (Corsolini et al., 2000; Gardner et al., 2003;
Labrada-Martagon et al., 2011; Lake et al., 1994; Lazar et al, 2011; Miao et al,,
2001; Monagas et al.,, 2008). Los metales pesados y metaloides también han
sido ampliamente documentados (Aguirre et al., 1994; Franzellitti et al., 2004;
Garcia-Fernandez et al.,, 2009; Gardner et al,, 2006; Godley et al., 1999; Godley
et al., 1998b; Gordon et al., 1998; Maffucci et al., 2005; Sakai et al., 2000; Storelli
et al., 1998b; Storelli and Marcotrigiano, 2003; Storelli et al., 2005; Torrent et al.,
2004). Sin embargo, otros CTPs como los PAHs han sido poco estudiados en estos
reptiles (Alam and Brim, 2000; Camacho et al,, 2012; Godley et al., 1998a). De esta
manera, si bien disponemos de estudios en diferentes tejidos o huevos de todas
las especies de tortugas marinas, es cierto que mientras algunas poblaciones han
sido ampliamente estudiadas, de otras carecemos de informacién de exposicién
a contaminantes. Las regiones mas estudiadas son la costa este de EE.UU. y el mar
Mediterrdneo. Las diferencias de concentracién de contaminantes observadas
entre diferentes zonas reflejan las diferentes grados de exposicién de las tortugas
marinas segun sus movimientos migratorios o areas de alimentacion (Alava et al.,
2011; Ragland et al.,, 2011), estando mayormente expuestas tortugas marinas que
se alimentan en zonas costeras de mayor contaminaciéon (Komoroske et al., 2012).

El perfil de distribucién de los contaminantes en los diferentes tejidos
varia enormemente en vertebrados marinos, encontrdndose las mayores
concentraciones de organoclorados por ejemplo, en el tejido adiposo, seguida por
el higado, rinones y musculo (Colborn and Clement, 1992; Martineau et al., 1987;
Mckenzie et al., 1999; Rybitski et al., 1995; Tanabe et al., 1983). Esto es atribuible a
la cantidad del contenido lipidico y triglicéridos de los tejidos y la afinidad de estos
contaminantes para acumularse en la grasa, existiendo una fuerte correlacién
entre la cantidad de lipidos y la concentracion de estos contaminantes (Cockcroft
etal., 1989).



La mayor parte de los datos de contaminantes en tortugas marinas provienen
de tortugas muertas, tortugas con hipotermia, animales varados o tortugas
capturadas accidentalmente durante actividades de pesca (Innis et al., 2008;
Pugh and Becker, 2001). Los niveles de concentracion de contaminantes en
animales muertos quizas estén sesgados debido al hecho de que los animales
muertos puedan presentar mayores concentraciones que animales vivos. Aguilar
y col. (1994a) observaron como delfines muertos por la epidemia de morbillivirus
presentaron concentraciones mucho mayores que animales aparentemente
sanos de la misma zona. En tortugas marinas algunos autores han observado
igualmente mayores concentraciones en animales muertos por enfermedad que
en aquellos vivos aparentemente sanos (Keller et al., 2004a).

Ademas, la descomposicién de cadaveres varados puede complicar el analisis
de contaminantes. Un estudio reciente ha demostrado la utilidad de la sangre
como un tejido alternativo para el analisis de organoclorados en tortugas
marinas (Keller et al., 2004a; Keller et al., 2004b). La fuerte correlacién observada
entre la concentracidon de CTPs en sangre y los diferentes tejidos indican que los
contaminantes en la sangre estan en equilibrio con su almacenamiento en los
tejidos, siendo asi un buen estimador de la concentracién de éstos en el tejido
adiposo, higado, musculo y rinones (Keller et al., 2004a; van de Merwe et al., 2010).
Prueba de la utilidad de la sangre para analizar las concentraciones de estos
contaminantes en tortugas marinas como un método no letal, otros autores han
estudiado los CTPs en sangre de tortuga marina (Day et al., 2005; Day et al., 2007;
Kenyon et al., 2001; Labrada-Martagoén et al., 2011; Ragland et al.,, 201 1; Swarthout
etal, 2010; van de Merwe et al., 2010).

Sin embargo, existen algunos factores biolégicos que deben ser tenidos en cuenta
alahoradeinterpretar los resultados de los CTPs en los seres vivos. La persistencia
de los niveles de contaminantes puede variar en funcién de la dieta, edad, sexo,
estado reproductivo, condicion corporal o la incidencia de enfermedades.
Ademas, se debe tener en cuenta que, en momentos de cambios fisiol6gicos como
enfermedades, temperaturas extremas, compromiso nutricional, produccién
de huevos o gestacion y lactancia, las reservas lipidicas pueden ser movilizadas
para obtener energia, redistribuyendo los CTPs acumulados en las reservas
grasas hacia el torrente sanguineo (Aguilar and Borrell, 1994b; Debier et al., 2006;
Humphrey, 1988; Keller et al., 2004a; Lydersen et al., 2002; Matthews et al., 1984).
El hecho de que los animales muertos presenten mayores concentraciones que
los animales vivos, puede estar influido por algunos de estos factores biol6gicos,
modificando asi sustancialmente la interpretacion de los resultados obtenidos.
Por lo tanto, el buen conocimiento de estos pardmetros y del método analitico
usado, es fundamental en los trabajos de campo que se realicen.
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5.3. Factores bioldgicos que afectan la persistencia de
los niveles de contaminantes en el organismo

La exposicion de algunos organismos a determinados contaminantes es
comunmente estudiada a través de la concentraciéon de la sustancia objetivo
en los tejidos adecuados del organismo. Esto es evidentemente mas facil y mas
exacto efectuarlo asi que realizar la medida directa o, a través de la dieta, o de
otras fuentes de exposicién, por lo que este método se usa generalmente para
controlar la exposicion de la poblacién y para identificar aquellos componentes
del ecosistema susceptibles a tales contaminantes (Aguilar et al., 1999).

Sin embargo, cuando se estudia un numero lo suficientemente amplio de
individuos pertenecientes a la misma poblacién, se observa una variacién
sustancial en los niveles de residuos encontrados en los tejidos. Lo que esto
sugiere es que individuos de la misma poblacién, aun expuestos a las mismas
condiciones ecoldgicas, no se exponen de manera idéntica a los contaminantes
y que su capacidad de excrecion de los mismos es también diferente. Esto indica
que comparar resultados sea frecuentemente complicado asi como asegurar la
extensién de la exposicion, debido a las diferencias significativas que aparecen
a nivel tisular entre individuos de diferentes sexos, edad, estado reproductivo o
condicion nutricional (Aguilar et al., 1999).

5.3.1. Composicidn corporal y condicion nutritiva

La distribucién de contaminantes en un organismo es compleja, pero
principalmente depende de las propiedades fisicasy quimicas de los componentes
que lo forman y del organismo en si. Como hemos visto, una de las caracteristicas
dela mayoria de los CTPs es el caracter lipofilico de estas sutancias. Esta propiedad
implica que un organismo con grandes compartimentos de grasa tendrad gran
capacidad para retener tales contaminantes quimicos (Aguilar, 1985). Ademas, la
composicion corporal afecta a la contribucién relativa de cada parte del cuerpo
a la carga corporal total de contaminantes. Asi, un 6rgano contribuird de manera
mas importante a la carga total de contaminantes cuanto mayor sea su contenido
en grasa o, como en el caso del musculo, cuanto mayor sea su representacién en
la masa corporal (Aguilar, 1985).

Por lo tanto, el reparto de los contaminantes lipofilicos serd proporcional al
contenido de lipidos en los tejidos, por lo que las concentraciones tienden a ser
mas altas en tejido adiposo, seguido por los huevos, los testiculos, el higado,
los rinones y musculo en diferentes especies (Bishop et al., 1995; Bryan et al,,
1987; Dabrowska et al., 2006; Perugini et al., 2006; Storelli et al., 2007). La grasa
subcutanea contiene la mayor cantidad de contenido lipidico y porcentaje
de triglicéridos (expresado sobre el total de lipidos). En contraste, el musculo
pectoral presenta el menor contenido de lipidos y triglicéridos y el mayor nivel



de lipidos polares, presentando las concentraciones mas bajas de organoclorados
entre los tejidos analizados (Rybitski et al., 1995). Aunque las génadas presentan
un mayor porcentaje de lipidos frente al musculo (Lutcavage and Musick, 1985),
muchas de los animales que se analizan son aun juveniles y la pequefa cantidad
de tejido gonadal con el que se cuenta es insuficiente para realizar los analisis
necesarios. Por ello se considera que la grasa subcutdnea debe ser el tejido a
elegir para la deteccién de los organoclorados en tortugas marinas muertas
(Rybitski et al., 1995). Por otro lado, la distribucion de los metales en los tejidos
varia en funcion del metal en cuestién. En general, las mayores concentraciones
han sido observadas en el higado y rindn (Garcia-Fernandez et al., 2009; Storelli
and Marcotrigiano, 2000; Torrent et al., 2004). Sin embargo, no esta claro que el
estado nutritivo pueda influenciar la concentracién de tejidos de contaminantes
no lipofilicos (algunos metales pesados) (Aguilar and Borrell, 1990).

Por otro lado, los niveles de CTPs detectados en sangre son muchisimo mas bajos
quelosesperados en cualquier tejido animal. Sin embargo, los contaminantes enla
sangre estan en equilibrio con su almacenamiento en los tejidos, considerandose
un buen estimador de la concentracién de éstos. El hecho de poder analizar los
contaminantes a través de un método no letal, es fundamental en estas especies
protegidas. La concentracidon en sangre de muchos contaminantes son mas un
indicador de exposicidén reciente, mientras que los escudos de caparazén de
tortugas marinas reflejan mas la contaminacién a largo plazo (Wang, 2005). Con
las ventajas de los modernos instrumentos capaces de detectar contaminantes
a niveles muy bajos, es posible determinar sustancias xenobidticas en la sangre,
cascara o escudos con una alta precision, pudiendo asi monitorizar los niveles de
contaminantes ambientales en las poblaciones naturales.

5.3.2. Dieta

La mayoria de las sustancias que actuan como CTPs se incorporan a los seres vivos
mediantelaingestadealimentos.Elefectodeladietaesparticularmenteimportante
porque muchas de estas sustancias quimicas aumentan su concentracion a través
de la cadena trofica, siendo la concentracion en los grandes predadores mucho
mayor que en aquellos organismos que ocupan niveles tréficos mas bajos. Por lo
que diferencias en el tipo de alimentacion conllevaran también a diferencias de
las concentraciones en sus tejidos.

Para aquellos contaminantes en los que la biomagnificacion es importante, la
dieta resulta un factor determinante en la concentracion de los tejidos. Asi se
explican la mayoria de las variaciones interespecificas que se dan en especies
que habitan en las mismas aguas. Sin embargo, independientemente del factor
de bioacumulacién, algunos organismos pueden mostrar especificidad para la
acumulacion de un determinado compuesto lo que puede llevar a un aumento
de los niveles del mismo en los subsiguientes estados de la cadena tréfica. Por
ejemplo, los niveles de niquel en ballenas son comparativamente mayores que en
odontocetos (Aguilar et al., 1999).
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Sin embargo, es importante recordar que la dieta puede variar sustancialmente a
niveles intraespecificos o interespecificos. Particularmente, la variacién en la dieta
asociada con la edad y el sexo, sobre todo en especies con dimorfismo sexual,
ha sido estudiada para gran numero de especies de mamiferos marinos (Bernard
and Hohn, 1989; Clarke et al., 1993; Recchia and Read, 1989; Seaman et al., 1982).
Los cambios en la dieta pueden, en ocasiones, resultar en variaciones sustanciales
en el tipo de organismo consumido o incluso en el nivel tréfico explotado. Asi
por ejemplo, se han observado concentraciones tisulares de Cd superiores
en especies consumidoras de calamares por la capacidad de los calamares de
mantener altos niveles de este metal (Szefer et al., 1994). Por otro lado, Tanabe
y col. (1984) observaron que los rorcuales aliblancos del hemisferio sur en edad
juvenil presentan niveles de PCBs y DDTs mayores que aquellas en edad adulta.

Por lo general, los animales en los niveles tréficos superiores de los ecosistemas
acuaticos tienen el mayor potencial de bioacumulacion de contaminantes
organicos persistentes (Borga et al., 2004). Los reptiles van desde herbivoros a
carnivoros estrictos. Se ha descrito que la posicién tréfica en los reptiles parece
estar relacionada con el tamano del cuerpo, al menos para aquellas especies que
son omnivoros o carnivoros. Tanto para las tortugas de caparazén blando de
Florida (Apalone ferox) (Aresco and James, 2005) y las tortugas boba (Godley et
al., 1998b; Hatase et al., 2002), el tamano del cuerpo incrementé con la posicién
tréfica. Sin embargo, esto no se ha observado en especies de tortugas herbivoras
como algunos galdpagos (Pseudemys floridana) (Aresco and James, 2005), y la
tortuga verde (Godley et al., 1998b). Bergeron y col. (2007) encontraron que las
tortugas de agua dulce que tenian una posicion mas alta en la cadena trofica
tenian mayor concentracién de Hg y metilmercurio (MeHg).

De esta manera, se ha observado que tortugas de mayor tamafo tiendan a
acumular mayores concentraciones de compuestos organoclorados en el
higado (Hebert et al,, 1993) y en el plasma sanguineo (de Solla et al., 1998). Esto
también se ha observado en adultos de culebras viperinas (Natrix maura) (Santos
et al, 1999) y en serpientes semiacudticas venenosas (Agkistrodon piscivorus)
(Rainwater et al., 2005). De este modo, las concentraciones mayores observadas
en individuos mas grandes (y presumiblemente mayores) de especies omnivoras
o carnivoras, pueden ser debidas a que la tasa de acumulacién excede la tasa de
eliminacién para la mayoria de los tejidos, una menor tasa metabdlica o capacidad
para metabolizar y eliminar los contaminantes que individuos de mayor tamano.
Ademas el hecho de estar en niveles troficos superiores hace por lo tanto que
animales mayores estén sujetos a una mayor exposicidon que animales mas
pequenos (Hebert and Weseloh, 2006).

En las especies de tortugas marinas es también comun detectar diferentes
niveles de CTPs entre las distintas especies. De manera general, los ejemplares
de Caretta caretta acumulan mayores niveles que los de la especie Chelonia
mydas y Dermochelys coriacea (Godley et al., 1998a; Mckenzie et al., 1999). Estas



diferencias pueden estar relacionadas con los habitos de la dieta de la tortuga
bobay su posicién mas alta en la cadena alimenticia, conduciendo asi a una mayor
exposicién de los contaminantes. Para el caso de la tortugas ldud (Dermochelys
coriacea) hay que destacar dos motivos principales que probablemente actdan
conjuntamente en disminuir la posible exposicidon a los contaminantes en esta
especie. En primer lugar, los habitos pelagicos de ésta durante todo su ciclo
vital respecto a las restantes, que sélo frecuentan estos ambientes durante las
migraciones que llevan a cabo, ocupando el resto de sus vidas, ambientes mas
cercanos a las costas (neriticos), donde los niveles de contaminantes son mayores
que en mar abierto. En segundo lugar y motivo que comparte con la especie
Chelonia mydas, el tipo de dieta.

Las preferencias en la dieta de cada especie de tortuga marina muestran marcadas
diferencias y han sido analizadas recientemente (Bjorndal, 1997). Las tortugas
bobas, aunque son omnivoras, son principalmente carnivoras (al igual que otras
especies de tortuga marina como la golfina, olivaceay la tortuga plana), a base de
invertebrados bentdnicos de manera principal. Sin embargo, la dieta de la tortuga
laud consiste casi exclusivamente en medusasy otros organismos gelatinosos. Esta
particular especializacién de la dieta hace que aun siendo organismos predadores,
se vean menos expuestas a los diferentes toxicos medioambientales por estar su
fuente de alimentacién en niveles mas inferiores de la cadena tréfica, evitando
asi los altos niveles de contaminantes por el efecto de la biomagnificacién. Los
individuos mas jovenes de las tortugas verdes son omnivoros, pero al llegar a
la edad madura se vuelven herbivoros, alimentandose principalmente de algas,
lo que permite una menor exposicién a los diferentes toxicos al evitar mayores
concentraciones a causa de la biomagnificaciéon (Godley et al., 1998a). Los habitos
alimenticios de la tortuga carey también son diferentes al alcanzar la madurez
sexual, pasando de una dieta omnivora en ambientes peldgicos a alimentarse
principalmente de esponjas en hdbitats bentdnicos. Varios autores han descrito
mayores niveles de COPs en especies carnivoras vs. herbivoras de tortugas
marinas (D'llio et al.,, 2011; Kampalath et al., 2006; Mckenzie et al., 1999; Suzuki et
al., 2012; Swarthout et al., 2010). Sin embargo, Andreani y col. (2008) observaron
mayores concentraciones de algunos metales en tortugas verdes que en bobas,
reflejando cémo el comportamiento de ciertos elementos en el organismo varia.

Ademas, es importante mencionar que las tortugas boba, por su tipo de dieta
omnivora y oportunista, pueden llegar a ingerir sustancias sintéticas liberadas al
mar que pueden resultar altamente toxicas. Tal es el caso de los plasticos, aceites,
petroleo, etc., cuya ingesta expone a estas tortugas marinas a la gran variedad de
compuestos xenobioticos que los componen, siendo en su mayoria compuestos
hidrocarburos halogenados. Las bolsas de plastico son elementos peligrosos para
especies como ésta y la tortuga laud, que las suelen ingerir por su gran parecido
a las medusas (Lazar and Gracan, 2011; Moore, 2008). Al ingerirlas se pueden
repartir por los tractos digestivo y respiratorio causando la muerte por asfixia. Se
han constatado previamente evidencias de muerte por ingestién de sustancias
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sintéticas (Lazar and Gracan, 2011; Oros et al., 2005; Torrent et al., 2002). Ademas,
su composicion puede ser altamente toxica para la mayoria de los organismos del
ecosistema marino (Corsolini et al., 2000).

Finalmente, hay que sefalar que la dieta afecta también a las enzimas
responsables de la desintoxicacion. El sistema MFOs se ha encontrado mas activo
en aquellas especies de mamiferos marinos con amplio espectro en la dieta que
en aquellas que se alimentan de un numero limitado de especies (Aguilar et al.,
1999). Se ha observado que la capacidad de desintoxicar compuestos extrafos
es mayor en herbivoros que en carnivoros pues los primeros frecuentemente se
ven expuestos a mayor numero de téxicos naturales que los ultimos. Esta relacién
entre la capacidad de desintoxicacion y la dieta ha sido postulada para explicar
las diferencias de adaptacién a la polucién en un ndmero de aves y especies
mamiferas (Focardi et al., 1988; Fossi et al., 1988; Walker, 1980) y juega también
un papel importante en la dindmica de los contaminantes en otros grupos de
organismos.

Por otro lado, se ha descrito que los ratios de induccién de las enzimas asociadas
al citocromo P450 por sustancias xenobidticas son sustancialmente mas bajos en
reptiles que aquellas observadas en mamiferos y aves (Ertl and Winston, 1998;
Heckeretal., 2006). Swarthouty col.(2010) sugieren que las diferencias observadas
entre tortuga marinas herbivoras y omnivoras (verde vs. golfina), puedan deberse
no solo a diferencias en la exposicién por el tipo de dieta sino también a diferencias
en la capacidad de metabolizacién de ciertos contaminantes.

5.3.3.Edad

La variacion de carga de un téxico depende de su dificultad de excrecién, su
capacidad para activar procesos de metabolizaciéon y su resistencia a tales
procesos. Mientras que las propiedades fisicas y quimicas de los diferentes
xenobidticos son muy variables, la fisiologia de los procesos de desintoxicacion
es muy homogénea entre las especies relacionadas taxonémicamente. Por esta
razon, las diferencias observadas para un determinado compuesto debido al
factor de la edad son similares, y las diferencias observadas con la edad para un
determinado compuesto resultan también similares entre las diferentes especies
de mamiferos marinos (Aguilar et al., 1999).

Debido a que estos contaminantes se acumulan a lo largo de toda su vida, es
de esperar que animales de mas edad, presenten mayores concentraciones que
animales mas jovenes. En la gran mayoria de los casos estudiados por Aguilar y
col. (1999) se encontrd una relacién positiva entre la edad y la concentracién de
organoclorados en cetaceosy, cuando éste no era el caso, la tendencia no quedaba
clara pero nunca indicaba una disminucién de la concentracién. Sin embargo, en
animales jovenes y neonatos de cetaceos se han observado concentraciones mas
altas de algunos metales (Caurant et al., 1994; Julshamn et al., 1987; Wagemann



et al., 1998). Por otro lado se ha documentado que animales mas viejos son mas
sensibles alos metales pesados debido a que sus mecanismos de desintoxificacién
enzimaticos son menos eficaces que en animales mas jévenes. Ademas, las
mayores cantidades de Cd observadas en los animales mas viejos hace que éstos
estén expuestos a un mayor riesgo (Gallien et al., 2001).

Debido a que no existen métodos fiables en tortugas marinas para determinar la
edad (Bjorndal et al., 1998), muchos autores han usado la medida del caparazén
para evaluar las variaciones de las concentraciones de contaminantes persistentes
enrelaciénal crecimiento. Ademas, pocos estudios han investigado los fenémenos
de bioacumulaciéon de sustancias quimicas en relaciéon con el crecimiento en
tortugas marinas (Keller et al., 2004a; Lazar et al., 2011; Mckenzie et al., 1999;
Ragland et al., 2011) y los resultados son contradictorios. En contraste con la
teoria, algunos autores han observado que tortugas de talla mayor presentaron
menores niveles de contaminacién quimica. Por ejemplo, en el estudio llevado
a cabo sobre tortugas verdes por McKenzie y col. (1999) se establece la relacién
entre la longitud curva del caparazén (LCC) y la concentraciéon total de PCBs y
p.p -DDE encontrada en el tejido hepatico, observando una reduccion de la
concentracién de los contaminantes con el aumento de la talla. Los niveles de
residuos en los tejidos son mayores probablemente cuando las crias de tortugas
verdes son primeramente recluidas en el habitat de desarrollo juvenil (Musick
and Limpus, 1997). En esta etapa se cree que pasan por una fase omnivora
peldgica situdndose en niveles superiores de la cadena tréfica. La principal
acumulacion de organoclorados podria darse en esta etapa de vida peldgica y
ser subsecuentemente diluida segun el animal crece y se encuentra en el estado
herbivoro (Mckenzie et al., 1999). Estos resultados difieren con las observaciones
realizadas en especies omnivoras como las tortugas mordedoras de agua
dulce en las que se obtiene una correlacién positiva entre la concentracién de
contaminantes en tejido muscular con la longitud del caparazén. Los congéneres
de PCBs mas lipofilicos fueron los que presentaron a su vez una mayor correlacion
con la edad para la misma especie de tortuga (Hebert et al., 1993). Keller y col.
(2004a) observaron la misma correlacién negativa con el tamafo de tortugas
boba y algunos pesticidas. Sin embargo, Lazar y col. (2011) sugirieron que esa
tendencia observada pudo deberse a un muestreo sesgado de tortugas de menor
tamano. Por otro lado, algunos estudios en tortugas marinas si han observado
una correlacion positiva entre la concentraciéon de COPs y la talla (Ragland et al.,
2011). Ademas, numerosos autores han observado correlaciones entre la carga
de CIPsy el tamafo (Anan et al.,, 2001; Barbieri, 2009a; Day et al., 2005; Gardner et
al., 2006; Gordon et al., 1998; Sakai et al., 2000). Algunos estudios en estos reptiles
han apuntado al caracter especifico de la especie en relacién a la concentracion
de estas sustancias y el crecimiento (Anan et al., 2001; lkonomopoulou et al., 2011;
Kampalath et al., 2006). Futuros estudios deben tratar de resolver esta cuestion
mediante el examen de las concentraciones de CTPs a lo largo de la vida de las
tortugas marinas, teniendo en cuenta tanto el tamano y la latitud de las areas de
alimentacion y por supuesto, la especie.
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5.3.4.Sexo

La reproduccién, cria, migraciéon y la inanicién suponen una alta demanda de
energia en el cuerpo, y la toxicocinética de los contaminantes en los tejidos puede
variar durante estos periodos. Aunque estos procesos han sido bien descritos en
peces y mamiferos marinos (Debier et al., 2006; Debier et al., 20033, b; Greig et al.,
2007; Nicoletto and Hendricks, 1988; Van de Vijver et al., 2004), poco se sabe de
las tortugas marinas. En efecto, al igual que los mamiferos marinos, las tortugas
marinas también pasan por fases de migracion, reproduccién, inanicion y puesta
de huevos.

En un estudio realizado porTanabey col. (1997) en marsopas (Phocoena phocoena)
en el Mar Negro, las hembras maduras analizadas mostraron niveles inferiores
respecto a contaminantes organoclorados, al contrario de lo ocurrido en machos
que muestran una relacién directa entre la concentraciéon de contaminantes y la
edad. Estas bajas concentraciones de residuos en hembras de edad adulta han
sido explicadas por la transferencia durante la lactancia de estos compuestos a
sus descendientes. Ademas, se ha observado cdmo contaminantes quimicos de
naturaleza lipofilica atraviesan facilmente la membrana de la placenta hacia el
feto. Este paso resulta mas facil para aquellos compuestos de bajo peso molecular.
Sin embargo, la transferencia es mucho mayor durante la lactancia (7-98% segun
la especie y el componente) que durante el embarazo (0.5-9.4%). La cantidad total
de contaminantes transferidos durante el total del ciclo reproductivo se estima
en un rango de 7-100%, dependiendo de la especie y el compuesto (Aguilar et
al., 1999).

Por otro lado, se ha observado que la capacidad de desintoxicacién en mamiferos
hembras es normalmente menor que en los machos. Aparentemente, el balance
entre las hormonas sexuales masculinas y femeninas es importante para
determinar la actividad del citocromo P450 y otras enzimas responsables de la
degradacion de contaminantes (Sipes and Gandolfi, 1991). Por ello se ha sugerido
que ambos sexos deberian de ser estudiados por separado.

Sin embargo, en el caso de algunos metales como Hg, selenio (Se) y Cd la
transferencia a la progenie es insignificante. Por lo tanto, las concentraciones
entre géneros debe ser similar y las mayores concentraciones observadas en
hembras no se justifican por esta desintoxicaciéon de las hembras. Las causas de
esta diversidad no estan claras. Caurant y col. (1994) concluyeron que es mas
probable que la variacidn se asocie con una diferencia en las vias metabdlicas en
relacion a los ciclos hormonales, obviamente diferentes en los dos sexos.

Los huevos de reptiles tienen un alto contenido de lipidos, a menudo un
promedio de 4 a 14% de la masa del peso humedo (Ashpole et al., 2004; de
Solla and Fernie, 2004; Roosenburg and Dennis, 2005; Speake et al., 2003). Estos
compuestos lipdfilos son transferidos de la hembra a los huevos. Un estudio
reciente ha demostrado de manera convincente laimportancia de la transferencia



materna de los contaminantes orgdnicos lipofilicos en este grupo de vertebrados.
Rauschenberger y col. (2007) expuso a hembras de caimanes a algunos COPs
(como clordano, p, p-DDE, toxafeno y dieldrin) observando una carga similar en
sus huevos. Se ha sugerido que los contaminantes lipofilicos que se detectan
en los huevos probablemente procedan de la ingesta dietética justo antes de la
produccién del huevo en lugar de la utilizacién de las grasas almacenadas (Bishop
et al., 1994). Estos hidrocarburos clorados presentes en el contenido de lipidos
de los huevos son absorbidos durante el desarrollo embrionario, alcanzando las
concentraciones maximas justo antes de la eclosién y declinando posteriormente
(Alava et al., 2006; Bishop et al., 1995). El hecho de que estas concentraciones
maximas sean comparables con las concentraciones en el contenido de lipidos de
los huevos recién puestos, indica que los organoclorados no son metabolizados
por el embridn, o que la tasa de metabolismo es bajo en relacién con la carga de
huevo (Kleinow et al., 1999).

De esta manera hembras reproductoras pueden reducir sus niveles de
contaminantes lipofilicos por la liberacidon de una parte de su carga a través de los
huevos o, como en el caso de los mamiferos, a través de la leche y de la circulacion
a su descendencia, lo que se traduce en menores niveles de compuestos lifolilicos
en hembras que en machos adultos (Borga et al., 2004; Krahn et al., 2009; O'Shea
and Tanabe, 2003; Peterle, 1991; Ross et al., 2000; Smith and Hall, 1994; Ylitalo
et al., 2001). Por lo tanto, al igual que hemos comentado en mamiferos, se han
observado concentraciones mayores en machos de reptiles que en hembras
(Albers et al., 1986; Bishop et al., 1994; Mineau, 1982). Ademas, se ha sugerido
que la tasa de acumulacién en las hembras de la serpiente mocasin de agua
(Agkistrodon piscivorus) es menor que en los machos (Rainwater et al., 2005).

Se ha confirmado la transferencia maternal de CTPs a los huevos en tortugas
marinas (Guirlet et al., 2008; Guirlet et al., 2010). La ausencia de paralelismo
con el perfil de congéneres de contaminantes organoclorados observado entre
la hembra y su progenie se ha observado en diferentes vertebrados marinos
(tortugas, aves y mamiferos) (Mckenzie et al., 1999; McKenzie et al.,, 1997; Miao
et al.,, 2001; Verreault et al., 2006) sugirieron que los grupos menos clorados son
transmitidos preferentemente de la sangre a los huevos en tortugas marinas. Por
otro lado, la excrecién de metales a través de los huevos de las tortugas marinas
ha sido también estudiada por varios autores. Sin embargo, se ha sugerido que
esta ruta no constituye la principal via de eliminacién para el Pb y otros metales
(Godley et al., 1999; Guirlet et al., 2008; Pdez-Osuna et al., 2010a; Sakai et al., 1995;
Storelli and Marcotrigiano, 2003).

Ademas, los niveles de contaminantes transferidos disminuyen a través de las
diferentes puestas que realizan las hembras durante la misma temporada de
nidificacion, siendo por lo tanto los huevos de los primera puesta los que reciben
mayores concentraciones de contaminantes transferidos (Guirlet et al., 2010;
Perrault etal., 2011). Por lo tanto se podria asumir que las crias de tortugas nacidas
de la primera puesta estdn mas expuestas a los efectos de los contaminantes
lipofilicos.
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5.3.5. Migracion o incidencia a enfermedades

Como hemos comentado, los CTPs acceden a los tejidos de las tortugas marinas
y otros animales marinos principalmente a través de la dieta y la reproduccion,
por transferencia de las hembras a su descendencia. El grado de bioacumulacién
de tales contaminantes depende de la posicion en la cadena tréfica ocupada por
una especie, su habitat y la localizaciéon geografica de los individuos, asi como
del estado de salud del individuo (Bernhoft and Skaare, 1994). Por otro lado, la
condicion del animal y la exposicion pueden afectar el contenido de sustancias
xenobidticas en los tejidos. De esta manera animales sometidos a periodos de
inanicion bien por largas migraciones o porenfermedad, sufririan una movilizacién
de las grasas (y por lo tanto de los contaminantes lipofilicos acumulados en
ella) para obtener energia. Geyer y col. (1994) demostraron que el gran factor
biético que influye en la toxicidad de los contaminantes quimicos lipofilicos es
el contenido lipidico del organismo. Animales con altos contenidos de grasas
pueden acumular y tolerar mayores concentraciones de estos contaminantes
quimicos, debido a que son almacenados en el tejido adiposo resultando menos
accesiblesa dérganosy receptores. Por el contrario, aquellos organismos emaciados
que necesitan movilizar sus reservas de grasas se someten casi inevitablemente a
los efectos téxicos como resultado de la movilizaciéon de los contaminantes. Ello
puede resultar en un aumento de la concentracion de los contaminantes menos
biodegradables en el tejido adiposo remanente (Bernhoft and Skaare, 1994).

Asi por ejemplo, en especies sujetas a una estricta migracion estacional y a
régimenes nutricionales, la grasa corporal puede variar de manera dramatica a
lo largo del ano. Se ha observado en algunas ballenas cobmo su peso corporal
aumentaba en un 50-100% al final del periodo de alimentacién principalmente
a causa de la acumulacién de grasa (Lockyer and Brown, 1981). La gran talla que
presentan las ballenas se ha asociado con la necesidad de acumular cantidades
sustanciales de reservas lipidicas para cubrir la migracién y los requerimientos
reproductivos durante los periodos de escasa o falta de alimentacion (Brodie,
1975). Las variaciones nutritivas pueden dar lugar a diferencias en el contenido
lipidico de los tejidos, tanto en volumen como en composicién. Se han descrito
cambios en huesos, rifiones y otros érganos de manera significativa para un
numero importante de especies de mamiferos marinos (Aguilar et al., 1999).

También hay que tener en cuenta que la exposicién de los individuos varia segun
las distancias recorridas durante la migracion. La mayor parte de las tortugas
juveniles observadas en las Islas Canarias proceden de la costa este de EE.UU.
y en menor proporcidon de México y Cabo Verde (Monzén Argtiello et al., 2010).
Esta amplia diversidad de habitats conduce inevitablemente a diferencias en la
exposiciéon, pues algunas tortugas se alimentan en areas contaminadas mientras
otras lo hacen en areas practicamente virgenes, siendo la ingestién la ruta mas
probable de exposicidn a los contaminantes para estas tortugas (Corsolini et al.,
2000).



La tortugalaud, Dermochelys coriacea, migra miles de kilbmetros entre las areas de
alimentaciony aquellas en donde nidifica (Davenport, 1997). Asi que la exposicién
a los contaminantes ambientales variard acorde los niveles de contaminacién
entre las distintas areas visitadas por las tortugas (Keller et al., 2004a). En el estudio
llevado a cabo por Guirlet y col. (2010), observaron que las hembras que tardaban
tres anos entre periodos reproductivos presentaban mayores concentraciones de
organoclorados en sus huevos (debido a un mayor tiempo de bioacumulacién)
que aquellas hembras que regresaban a los dos afos a la playa donde nidifica,
sugiriendo de esta manera que las hembras con periodos de recuperacién mas
amplios transmitirian mayor carga de contaminantes a sus huevos. Las épocas
naturales de mayor demanda energética son aquellas durante la migracién
o la produccion de los huevos. El hecho de que las tortugas muestren una
importante pérdida de peso entre las zonas de alimentacién y las de nidificacién
(disminuyendo en un 33% de su masa corporal) (James et al., 2005) apoya esta
hipotesis (Wallace et al., 2005).

Por otro lado, la incidencia de enfermedades puede afectar los niveles de
contaminantes en los tejidos de los organismos. Hay que tener en cuenta que la
mayoria de los estudios realizados sobre la concentracion de contaminantes en los
distintos organismos estudiados se llevan a cabo a partir de individuos muertos.
Ademas, en la mayoria de los casos, la causa de la muerte de estos animales no
estd clara, excepto en areas en las que las interacciones pesqueras son frecuentes
o se observan evidentes lesiones debido a causas antropogénicas. Existen diversas
razones por las cuales un organismo enfermo puede llevar una carga anormal de
contaminantes en su organismo. Por ejemplo, un animal que ha estado enfermo
durante un periodo largo de tiempo es probable que se encuentre desnutrido o
se haya alimentado de fuentes diferentes de las que constituyen su dieta habitual.
Ademas, el dafo producido por muchas enfermedades sobre érganos puede
alterar la capacidad para metabolizar o excretar determinados téxicos. Por ello
resulta cuestionable si la concentracion en los tejidos de dichos organismos son
representativos o no de unas condiciones normales. Los efectos de un cambio en
la dieta o la movilizacién de grasas de tejidos contaminados, particularmente si los
toxicos resultan lipofilicos, se han discutido anteriormente. En términos generales,
se espera un aumento de la concentracién cuando el individuo aumenta de peso.
Sin embargo, los efectos de las alteraciones fisioldgicas y metabdlicas resultan ser
desconocidos en la mayoria de los casos estudiados (Aguilar et al., 1999).

Se ha detectado una condicién corporal disminuida asociada a altos niveles de
contaminantes persistentes en estudios realizados en tortugas marinas (Monagas
et al., 2008; Oros et al.,, 2009). Aunque en el estudio llevado a cabo por Monagas y
col. (2008) no se pudieron asociar inicamente los altos niveles de pesticidas con
las lesiones observadas en el higado, no se descartaron los efectos crénicos del
DDT como causa de muerte.
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Es importante resaltar que en los estudios que realizan la medicién de los
contaminantes en sangre se debe tener en cuenta el estado de los animales a
la hora de interpretar los resultados de dicha contaminacién. Una movilizacion
de grasa en animales enfermos o emaciados puede conllevar un aumento de los
contaminantes en sangre. Previos estudios han mostrado una fuerte correlacién
entre los lipidos de reservas de grasa y los niveles sanguineos de organoclorados
en tortugas boba (Keller et al., 2004a), lo que indica que cuando los lipidos se
movilizan (para satisfacer la demanda de energia, bien sea para la produccién
de huevos, ayuno o el mantenimiento de los tejidos), estas sutancias lipofilicas
son liberadas en el torrente sanguineo (Hamann et al.,, 2002; Kwan, 1994), y asi ha
sido previamente apuntado por algunos autores en tortugas marinas (Keller et al.,
2004a; Oros et al., 2009; van de Merwe et al.,, 2010).

5.4. Efectos de los contaminantes sobre poblaciones
de fauna salvaje

Las preocupaciones actuales acerca de la pérdida de componentes criticos de
la biodiversidad indican que los contaminantes ambientales pueden jugar un
papel clave en la disminucién de muchas de las especies (Carpenter et al., 2008;
Schipper et al., 2008; Stuart et al., 2004). Hay varias formas principales en que los
contaminantes pueden afectar a los parametros del ciclo de vida de las distintas
poblaciones animales. Los efectos pueden ser a través de una intervencién
directa en la funcién fisiolégica de un individuo, lo que resulta en cambios en
el crecimiento, reproduccién o incluso provocar la muerte. Ademas, los efectos
indirectos como el cambio climatico o destruccién del habitat son igualmente
importantes desde el punto de vista del crecimiento de la poblacién. Los
efectos indirectos pueden pasar desapercibidos y los efectos globales de los
contaminantes sobre la poblaciéon pueden ser subestimados. A lo largo de esta
introduccién hemos mencionado los principales mecanismos fisiolégicos por los
que los CTPs tienen consecuencias adversas sobre los seres vivos. En términos
generales podemos decir que los contaminantes son ampliamente conocidos
por afectar negativamente sobre tres aspectos, fundamentales para mantener
un buen equilibrio de las poblaciones naturales: supervivencia, reproduccion y
crecimiento.

5.4.1. Efectos de los CTPs sobre la supervivencia

Los contaminantes pueden reducir la supervivencia por muchos mecanismos,
incluyendo mortalidad aguda, céncer, supresion del sistema inmune o
alterando el estado general de salud. Hoy en dia, las intoxicaciones agudas,
salvo por accidente, suelen ser poco frecuentes en la naturaleza. De hecho,
las concentraciones de algunos organoclorados como por ejemplo los PCBs
detectadas en aguas y organismos acuaticos no parecen ser téxicas de forma
aguda para la mayoria de la comunidad acudtica, pues las concentraciones



ambientales suelen estar aproximadamente en niveles de uno a dos érdenes
de magnitud por debajo de las concentraciones sefialadas como letales por
los estudios de laboratorio. Sin embargo, se ha descrito que altas dosis de
niveles de contaminantes transferidos de las madres a las crias puede provocar
aumento de la mortalidad en las primeras etapas de vida. Algunos de los
CTPs son transferidos de una generacién a la siguiente a través de la lactancia
principalmente (Fukushima and Kawai, 1981; Subramanian et al., 1988a, b; Tanabe
et al., 1982), siendo el desarrollo y crecimiento de los lactantes, los estados de
vida mas sensibles a los efectos de las toxinas (Beckman et al., 1999; Krahn et
al., 2009; Schwacke et al., 2002; Viberg et al., 2003). Ademas, los niveles de los
contaminantes organoclorados transmitidos a los lactantes son mayores en el
primer primogénito que en las siguientes descendencias (Beckman et al., 1999;
Lee et al,, 1996; Ylitalo et al., 2001). Fukushima y Kawai (1981) consideran que
el primer descendiente del delfin listado (Stenella coeruleoalba) recibe cuatro
veces mas organoclorados que los siguientes. Se cree que estos altos niveles de
contaminantes pueden contribuir a la muerte en animales jévenes (Schwacke et
al,, 2002).

Dejando de lado los mamiferos, en los Grandes Lagos, que estan altamente
contaminados por PCBs, los estados embrionarios de aves y peces a menudo
sufren de edema y deformidades y consecuente muerte (Gilbertson et al., 1991;
Wright and Tillitt, 1999). Fernie y col. (2001) observaron que la exposicion de los
huevos del cernicalo americano (Falco sparverius) a PCBs, provocd una mortalidad
mayor en las crias de los huevos expuestos que en aquellos control. El periodo
embrionario en aves también ha sido definido como el momento mas sensible
a los efectos de los organoclorados (Carlson and Duby, 1973). También existen
numerosas evidencias de contaminacion por PAHs y sus efectos letales en
estadios larvarios de peces (Eisler, 2000). La mortalidad en estadios tempranos
ha sido igualmente documentada en reptiles. Se ha descrito una reducciéon en el
éxito de eclosién y una mayor mortalidad en los cocodrilos americanos (Alligator
mississippiens) que habitan en el lago Apopka, un lago altamente contaminado de
Florida (Guillette et al., 1994). En particular en tortugas de ambientes acuaticos,
algunos estudios experimentales han destacado la misma susceptibilidad en
los primeros estadios de vida a los efectos téxicos de las sustancias quimicas
(Bishop et al., 1994; Bishop et al., 1996; Hebert et al., 1993). Concretamente en
Chelydra serpentina, se observéd que niveles de PCBs dentro de un rango de 52-
72 pg/kg de peso humedo ocasionaron disminucién en el éxito en el nacimiento
(Bishop et al., 1991). Los embriones de tortugas galdpagos muestreados en
zonas contaminadas por PAHs mostraron mayores incidencias a la deformacién,
incluyendo anormalidades letales, que en otras zonas no contaminadas (Van
Meter et al., 2006).

Las mayores concentraciones destacadas de CTPs en animales de vida libre se
citan en mamiferos marinos, concretamente en odontocetos (Colborn and
Smolen, 1996). Por el contrario, las tortugas marinas adultas no pueden acumular
concentraciones letales de estos contaminantes ya que, ademas de vivir en
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habitats de mar abierto, se alimentan en eslabones mas bajos de la cadena
alimenticia que por ejemplo, los peces de los que se alimentan los mamiferos
marinos. Sin embargo, algunas tortugas se alimentan en las desembocaduras de
los rios y habitan en aguas costeras y estuarios cerca de la costa donde pueden
llegar mayores concentraciones de contaminantes desde sus fuentes de alimento.
A pesar de ello, las tortugas marinas no pueden acumular niveles tan altos.
Ademas, su sensibilidad a estos contaminantes es poco conocida. No obstante,
se ha confirmado también la transferencia de los contaminantes acumulados a lo
largo de la vida de hembras adultas de reptiles a través de sus huevos, sugiriendo
que quizas éstos puedan llegar a niveles letales para un embrién en desarrollo
(Alam and Brim, 2000), y por lo tanto especialmente en los huevos de sus primeras
puestas (Guirlet et al., 2010). Aunque Guirlet et al. (2010) intentaron establecer una
relacién entre la alta mortalidad embrionaria observada en la poblacién de tortuga
laud (Dermochelys coriacea) (Caut et al., 2006) nidificante en Guinea Francesa
(la poblacién nidificante mas grande observada para esta especie) y algunos
contaminantes organoclorados, los resultados de este estudio no probaron esta
asociacion. Sin embargo, en un estudio mas reciente llevado a cabo por Perrault
y col. (2011), con el objetivo de responder a la misma pregunta del porqué del
bajo éxito reproductivo en esta especie, midieron concentraciones de Hg y Se. El
Se juega un papel protector de la toxicidad del Hg (Perrault et al., 2011; Storelli et
al.,, 1998a), y por lo tanto bajos niveles de Se quizés conllevan a mayor toxicidad
del Hg. Estos autores probaron por primera vez evidencias del importante papel
que juegan el Hg y Se con el éxito reproductivo, observando una correlacién
positiva entre el Se y el ratio Se/Hg con el niUmero de crias emergidas. Por otro
lado, otros autores han observado altas concentraciones de metaloides como el
Zn en huevos infértiles de tortuga verde (Chelonia mydas) comparandolos con
el vitelo de crias sanas en playas contaminadas de Turquia (Ozdilek and Ozdilek,
2007). La transferencia de la madre y el efecto de los contaminantes en las etapas
iniciales de la vida en tortugas marinas deben ser estudiados mas en profundidad
en futuros estudios.

El cdncer es uno de los efectos conocidos de los CTPs en roedores de laboratorio y,
posiblemente, en los seres humanos (Colborn et al.,, 1993; Eisler, 2000; Fitzgerald et
al., 2004; Safe, 1993), siendo ademas en el caso de los PAHs uno de los efectos mas
conocidos y estudiados en numerosas especies bajo condiciones de laboratorio
(Albers, 1984) y variando la sensibilidad sustancialmente entre especies animales
y la induccién de tumores por los PAHs (Eisler, 2000; Neff, 1985). Sin embargo,
aunque la induccién de cancer por contaminantes se ha observado en algunas
poblaciones de vida silvestre, el cAncer rara vez se ha observado en fauna silvestre.
El caso de las belugas (Delphinapterus leucas) que viven en el lago San Lorenzo,
presentan niveles tan altos de PCB y plaguicidas que sus cuerpos se consideran
residuos toxicos de acuerdo a las regulaciones canadienses. Esta poblacién estuvo
cerca de la extincion quedando sélo 500 individuos aproximadamente en 1995
(De Guise et al., 1995). Sin embargo, las poblaciones del Artico de esta especie con
menores niveles de exposicidén no presentan estos problemas tan graves de salud.



El cdncer es unadelas principales causas de muerte en estos animales del lago San
Lorenzo y fue observado en el 27% de 129 animales varados muertos (Martineau
et al., 2002). En otros animales marinos como el pez gato (Ameiurus nebulosus)
y otros especies de peces, también se ha observado una prevalencia mayor
a padecer tumores hepaticos y de piel en ambientes de mayor contaminacién
(Baumann, 1989; Chang et al., 1998).

Sin embargo el cancer en general es dificil de vincular a consecuencias negativas
sobre la poblacién. El cancer quizds no produzca necesariamente la muerte
y generalmente se presenta en animales de mayor edad, por lo que la tasa de
crecimiento de una poblaciéon no se vera afectada. Por ejemplo, las tasas de
cancer en seres humanos son mas altas en adultos, pero esto no afecta a la tasa
de crecimiento de la poblacion. Excepto en el caso de la fibropapilomatosis, las
neoplasias en tortugas marinas son muy poco comunes. Sélo se ha documentado
un casode cancerdel tipo linfoma en una hembra de tortuga boba (Caretta caretta).
Oros y col. (2001) diagnosticaron la muerte de este animal debido a un linfoma
linfoblastico multicéntrico. Sin embargo, la fibropapilomatosis es muy frecuente
en algunas poblaciones de tortugas marinas. Esta patologia se caracteriza por
multiples tumores cutaneos de naturaleza fibroepitelial. Aunque no es un tumor
maligno, a menudo es letal debido a que pueden cubrir los ojos, la boca o la
cloaca, impidiendo asi una correcta alimentacién. También se ha observado una
forma visceral de la enfermedad. Estudios experimentales han demostrado que
un agente infeccioso subcelular y sensible al cloroformo esta implicado en la
etiopatogenia de estos tumores, sospechandose de un herpesvirus (Herbst et
al., 1995; Herbst et al., 1996). Aguirre y col. (1994) realizaron un estudio con 10
tortugas verdes con fibropapilomatosis, con el fin de hallar una relacién entre la
enfermedady la posible presencia de contaminantes organicosy trazas de metales
pesados. Ninguno de los metales encontrados superé los valores habituales para
tortugas marinas sanas, descartandose cualquier relacidon entre la presencia de
metales pesados y la fibropapilomatosis. Se ha sugerido que la accién de agentes
inmunosupresores de contaminantes ambientales podian activar a virus latentes
0 aumentar su virulencia (Balazs and Poley, 1991; Gamache and Horrocks, 1992;
Hutchinson and Simmonds, 1991). Ademas, algunos autores han sospechado que
los contaminantes organoclorados pueden promover los tumores mediante la
supresion del sistema inmune (Aguirre et al., 1994; Schumacher et al., 1998).

Entre los posibles sistemas organicos afectados por la presencia de CTPs se
encuentra de manera destacada el sistema inmune. En la revisién realizada
por Keller y col. (2000) sobre inmunotoxicologia en fauna salvaje, se describen
numerosos trabajos que demuestran cémo los CTPs pueden suprimir el sistema
inmunolégico de peces silvestres, aves y mamiferos. Los pollos de charran
comun (Sterna caspia) localizados en sitios contaminados por organoclorados
en los Grandes Lagos mostraron supresién del sistema inmune (Grasman et al.,
1996). Ademas, las concentraciones de PCB en sangre de estas aves marinas
se correlacionaron significativamente con la reducciéon de los linfocitos T
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(Grasman and Fox, 2001). Finkelstein y col. (2007) observaron alterada la funcién
inmunoldgica de albatros (Phoebastria nigripes) por organoclorados y metales
pesados como el Hg en el Pacifico Norte. Varios parametros inmunolégicos se
observaron suprimidos en focas (Phoca vitulina) que fueron alimentadas con
pescado contaminado por organoclorados del Mar Baltico (Ross et al., 1996).
Lahvis y col. (1995) también observaron que el aumento de organoclorados en
la sangre de delfines mulares (Tursiops truncatus) conllevaron inmunosupresion.
El Hg ha sido asociado con efectos negativos sobre la funcidon inmunoldgica en
focas (Das et al.,, 2008). Ademas, mortalidades masivas de mamiferos marinos
han sido vinculadas al debilitamiento del sistema inmunoldgico asociado a la
contaminacién ambiental (Aguilar and Borrell, 1994a; Dietz et al., 1989) y por lo
tanto son mas susceptibles a padecer infecciones (Beineke et al., 2010). Se han
llevado a cabo numerosos estudios en especies de salmén sobre contaminacién
por PAHs, mostrando una mayor susceptibilidad a padecer enfermedades aquellos
peces mas expuestos (Johnson et al., 2008).

En el caso de las tortugas marinas, poco se sabe sobre su sistema inmune
y su relacion con enfermedades. Al igual que en otros reptiles, su sistema
inmunoldgico puede variar con los cambios estacionales, como la temperatura y
el fotoperiodo o estrés. Los escasos trabajos que existen en reptiles y los efectos
inmunotoxicoldgicos de los CTPs se han iniciado en la Gltima década (ver revisién
de Keller y col. 2006). Tangredi y Evans (1997) observaron concentraciones
superiores de pesticidas en el higado de tortuga de caja comun (Terrapene
carolina carolina) que padecian infecciones bacterianas crénicas, comparadas con
otras tortugas con buena condiciéon corporal muertas por heridas accidentales.
Los efectos de los contaminantes orgdnicos sobre el sistema inmune en caimanes
de zonas contaminadas han sido objeto de numerosos estudios (Peden-Adams,
1999; Rooney et al., 2003). Asi en juveniles de esta especie del lago Apopka se han
observado alteraciones timicas que sugieren que la maduracién de los linfocitos T
puede estar alterada (Rooney et al., 2003). Yu y col. (2012) estudiaron los posibles
efectos en tortugas acudticas (Trachemys scripta elegans) expuestas a PCBs
sugiriendo posible modulacién del sistema inmune por estos organoclorados.

El efecto de los CTPs sobre el sistema inmune de las tortugas marinas ha sido
poco estudiado. Keller y col. (2006) demostraron por primera vez en un estudio in
vitro que los contaminantes organoclorados quizds modulen el sistema inmune
de estos reptiles marinos. La afectacion del sistema inmune por la presencia
de organoclorados en tortugas boba (Caretta caretta) habia sido previamente
sugerida por la alteracion del nimero de leucocitos en la sangre, la ratio
heterdfilos/linfocitos y por la proliferacion de linfocitos que inducen la division
celular (mitogénesis) (Keller et al., 2004c). Ademas se observaron correlaciones
entre los CTPs medidos en sangre de Caretta caretta y la actividad de la lisozima
y la proliferacion de linfocitos T y B, incluso a concentraciones en sangre mucho
mas bajas que en otras especies marinas. Esto hace pensar que las tortugas boba
quizas son sensibles a la modulacion del sistema inmune por los organoclorados



y ciertos metales pesados como el Hg incluso a bajas concentraciones (Day et al.,
2007; Keller et al., 2006). Sin embargo, en el estudio llevado a cabo por Komoroske
y col.(2011) no se encontraron correlaciones estadisticamente significativas entre
los niveles de p,p-DDE y la proliferacién de linfocitos.

Aunque no existen estudios relacionados con el efecto de los PAHs sobre el
sistema inmune en tortugas marinas, Lutcavage y col. (1997b) document6 efectos
subletales del petréleo y la salud del sistema inmunoldgico en tortugas bobas.

Por otro lado, los animales enfermos por lo general tienen sistemas inmunitarios
debilitados. Por ejemplo, la inmunosupresidon se ha visto en tortugas verdes
(Chelonia mydas) afectadas por fibropapilomatosis, pero se desconoce si la
enfermedad fue causada por lainmunosupresion o lainmunosupresién es anterior
a la enfermedad (Cray et al., 2001; Work et al., 2001). También se ha citado un
aumento en la proporcién heteréfilos/linfocitos como indicador de enfermedad
en tortugas marinas (Aguirre et al., 1995; Cray et al., 2001; Work et al., 2001).

En los ultimos afnos se ha observado un aumento de la incidencia de varamientos
de tortugas boba (Caretta caretta) debilitadas en la costa de EE.UU. (Norton et al.,
2005). Estas tortugas se caracterizan por presentar severa caquexia, gran carga
de parasitos externos e internos e infecciones bacterianas. Sin embargo, el origen
que desencadena este estado es aiin desconocido. Day y col. (2010) estudiaron la
posible relacion entre el Hg y diferentes parametros clinicos en tortugas de estas
caracteristicas, no observando diferencias entre las tortugas sanas y aquellas
debilitadas. Debido al escaso numero de casos de tortugas debilitadas, no se han
podido relacionar los niveles de Hg y la supresién del sistema inmune observada
como origen de este estado (Day et al., 2007). Otros autores han observado
aumento de niveles de ciertos CTPs en grupos de tortugas con estas caracteristicas
(Day, 2003; Keller et al., 2006).

En un reciente estudio llevado a cabo por nuestro grupo de investigacion, se
asociaron las altas concentraciones de PCBs encontradas con la causa de muerte
de una hembra inmadura de Caretta caretta que padecié pansteatitis. Ademas es
la primera vez que se observa esta patologia en estos reptiles (ver Anexo Il).

La determinacién del estado general de salud es otro factorimportante ala hora
de determinar los negativos efectos de los contaminantes ambientales sobre los
seres vivos.Los parametros hematoldgicos y bioquimicos son ampliamente usados
paradeterminarelestado general de salud de cualquier especie animal. Los efectos
de los contaminantes también han sido evaluados a estos niveles subcelulares
en distintas especies animales. De esta manera, se han documentado los efectos
toxicos de los PCBs sobre el riidn, y sobre los diferentes parametros bioquimicos
sanguineos, como el nitrégeno ureico en sangre y el nivel de los electrolitos, que
son utilizados para confirmar la disfuncion renal (McConnell, 1985). En peces, la
exposicién al clordano se tradujo en un aumento de la concentracién del sodio y
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del magnesio (Bansel et al., 1979). Otros parametros bioquimicos como la glucosa
mostraron una correlacién negativa con contaminantes, como en el caso de
ratas expuestas a PCBs (Boll et al,, 1998; Chu et al., 1994). El aumento de la AST
se usa comunmente como indicador de dafo hepatocelular en aves y mamiferos
expuestos a organoclorados (Arnold et al., 1990; Feeley, 1995). Albers y col. (1986)
no encontraron alteraciones en el hematocrito y en el andlisis bioquimico de
tortugas mordedoras con niveles importantes de organoclorados en sus tejidos.

Los estudios que muestran los potenciales efectos de los CTPs a estos niveles
fisioldgicos son muy escasos también en tortugas marinas (Day et al., 2007;
Innis et al., 2008; Keller et al., 2004c; Swarthout et al., 2010), y los resultados son
contradictorios. Previamente se han revisado en algunas poblaciones de tortugas
marinas expuestas a contaminantes persistentes los pardmetros generales
de salud (George, 1997). Se ha observado que algunos parametros, como la
presién osmatica y la urea, sufren cambios estacionales, pero otros se mantienen
relativamente constantes durante todo el afo, como la glucosa y el hematocrito
(Bolten and Bjorndal, 1992). En el estudio realizado por Keller y col. (2004c) se
obtuvo la primera evidencia de que los compuestos organoclorados pueden
afectar al estado de salud de las tortugas marinas. Aunque las concentraciones
que se detectaron de estos téxicos fueron relativamente bajas comparadas
con otras especies, observaron un importante nimero de correlaciones entre la
carga de contaminantes y parametros generales de salud de diferentes funciones
biolégicas, como inmunidad y homeostasis de proteinas, carbohidratos e iones.

La alteracién de parametros hematoldgicos como el hematocrito y glébulos
rojos, se han observado correlacionados positivamente con PCBs, sugiriendo que
estos organoclorados pueden causar anemia en tortugas marinas (Keller et al.,
2004c). Ademas en el estudio realizado por Lutcavage y col. (1997b) las tortugas
expuestas a petréleo presentaron reducido su nimero total de glébulos rojos.
Ademas, en un estudio donde evaluaron diferencias entre parametros clinicos y
las causas de ingreso de tortugas boba, se observé que las tortugas que vararon
petroleadas presentaron disminuciones significativas de RBCy aumento de WBC
y trombocitos con respecto a tortugas clinicamente sanas (Casal and Orés, 2009).

También se han observado correlaciones significativas entre CTPs y electrolitos
en tortugas marinas (Innis et al., 2008; Keller et al., 2004c). El equilibrio iénico
en las tortugas marinas es regulado no sélo por el rindn, sino también por las
glandulas excretoras de sal. Las glandulas excretoras de sal de las tortugas
bobas concentran el sodio 8 veces mas respecto al plasma y el magnesio 45
veces mas y excretan el fluido resultante a través de los conductos préximos a
los ojos (Vargo et al., 1986). Si el rindn o las glandulas de la sal de las tortugas
marinas son sensibles a los organoclorados, como se ha visto en otras especies
(McConnell, 1985), la correlacién observada por Keller y col. (2004c), podria
significar que los organoclorados afectan a estos érganos y al equilibrio idnico
de las tortugas marinas. En un reciente estudio llevado a cabo por nuestro grupo



de investigacion, se muestra por primera vez en tortugas marinas, la patologia
de la glandula de sal como causa de muerte en los animales estudiados. Dos de
los animales analizados en este estudio mostraron unos niveles de sodio, cloro y
osmolalidad aumentados debido a la disfuncionalidad de la glandula (Or6s et al.,
2011) (datos correspondientes al Capitulo II).

La concentracién de glucosa en sangre estd claramente relacionada con el
estado nutricional en las tortugas boba (Lutcavage et al., 1997b). La glucosa en
el plasma es estrictamente regulada por el higado y su compleja interaccién
con el hipotadlamo y con la hipéfisis y las glandulas adrenales. Por ello, cualquier
posible interferencia de los CTPs en los érganos mencionados podria ser la causa
de una alteracion de los niveles de glucosa en sangre. En el estudio de Keller y
col. (2004c) se observd una correlacion negativa entre los niveles de glucosa y la
concentracién de dieldrin y DDTs en el tejido adiposo de tortugas boba.

También se conoce la alteraciéon de la actividad de las enzimas hepaticas por
la presencia de organoclorados, como la fosfoenolpiruvato carboxiquinasa y la
enzima malica, responsables de la regulacion de proteinas, lipidos y azucares
(Boll et al., 1998). En tortugas boba, se han correlacionado valores altos en la
concentracién de organoclorados con una disminucién del cociente albimina/
globulina (Keller et al., 2004c). En el mismo estudio se observdé un aumento
de la actividad de la AST y una disminucién de la ALP en individuos con altos
niveles de organoclorados. Debido a la falta de estudios que determinen la
distribucion de estas enzimas en los érganos de las tortugas marinas, resulta
dificil interpretar las correlaciones observadas en este estudio. Si nos basamos en
la evidencia experimental de que los organoclorados causan danos en el higado
y consecuentemente producen un aumento de la AST en plasma en mamiferos
y aves, es plausible que la fuerte correlacién encontrada por Keller y col. (2004c)
sea un indicativo de dafno hepatocelular en tortugas marinas contaminadas por
organoclorados. Esta interpretacion es reforzada por la ausencia de correlacién
entre organoclorados y actividad CPK, enzima de origen muscular. Segun
Campbell (1996), de un dano hepatocelular se espera que resulte un aumento
de la AST, pero no de la CPK. En el estudio de Day y col. (2007) se observaron
correlaciones de los niveles de Hg con aumentos de las AST y disminuciones de
CPK. Sin embargo, se observé una correlacién positiva entre los niveles de CPK'y
Hg en el estudio de Innis y col. (2008).

Todas las correlaciones observadas por diversos autores entre los niveles de
CTPs y los diferentes parametros medidos sugieren que el estado de salud de las
tortugas boba se ve afectado por estos contaminantes. Sin embargo, esimportante
destacar que la mayoria de los indicadores medidos no rebasaron los rangos
establecidos para esta especie. Si bien es cierto que los rangos descritos se han
concluido tras el examen de tortugas marinas de vida libre que, indudablemente,
han estado expuestas a contaminantes persistentes. Ademas, es posible que
pudieran darse efectos adversos en un animal aun cuando sus parametros se
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encuentren dentro del rango establecido para la poblacién (Keller et al., 2004c¢).
El hecho de que se hallara una importante correlacién aun cuando los niveles de
organoclorados detectados fuesen mucho menor que los encontrados para otras
especies de animales sugiere que las tortugas marinas podrian ser mas sensibles
al impacto de los organoclorados de lo que previamente se habia sugerido (Keller
et al., 2004c).

5.4.2. Efectos de los CTPs sobre la reproduccion

Se conocen numerosos compuestos naturales y sustancias quimicas capaces
de mimetizar la accion de hormonas naturales e interferir de diferente manera
en los normales mecanismos reproductivos (Crews et al., 2000). Es evidente que
cualquier alteracion que se produzca sobre la reproduccién de una especie puede
resultar en una grave disminucion de la poblaciéon. Es ampliamente conocido
como los CTPs pueden deteriorar este punto del ciclo vital a través de multitud de
mecanismos, implicando la mayoria de ellos una alteracién del sistema endocrino.
Los llamados DE pueden conllevar anomalias en el desarrollo, alteracion de la
proporcion de sexos y reducir la reproduccion en poblaciones silvestres (Guillette,
2000; Vos et al., 2000). Las evidencias de cémo estos contaminantes son capaces
de interferir en las funciones reproductivas y endocrinas de peces, aves, anfibios,
reptiles y mamiferos son numerosas (Bergeron et al., 1994; Carere et al., 2010;
Crews et al., 1995; Guillette, 2000; Hotchkiss et al., 2008; Kashiwagi et al., 2008;
Milnes et al., 2004).

Se han descrito numerosos ejemplos de anormalidades del desarrollo en
fauna silvestre. Estas anormalidades pueden desencadenar una disminucion
en la tasa de reproduccion cuando los animales alcancen la madurez sexual. Se
observaron multiples deformaciones fisicas en aves que se alimentaban de peces
(cormoranes y gaviotas) en los Grandes Lagos (Gilbertson et al., 1991), y altas
tasas de deformaciones en las extremidades en una especie de anfibio (Necturus
maculosus) (Gendron et al.,, 1994). Recientemente se ha observado que herbicidas
actualmente utilizados, como la atrazina, pueden feminizar la laringe de los
renacuajos masculinos (Xenopus laevis) y dar lugar a hemafroditas (Hayes et al.,
2002b). De igual manera, algunos biocidas altamente téxicos han producido la
masculinizacion de caracoles (Ankley and Giesy, 1998). Los mamiferos no quedan
al margen de estas alteraciones reproductivas. Wiig y col. (1998) hipotetizaron
que los contaminantes ambientales podian causar hemafroditismo en los osos
polares; y en el estuario de San Lorenzo se observé una beluga hemafrodita (De
Guise et al,, 1994).

En reptiles también se han detectado numerosas alteraciones reproductivas
asociadas a contaminates. Bergeron y col. (1994) demostraron la actividad
estrogénica de algunos PCBs utilizando para ello huevos de tortugas acuaticas
(Trachemmys scripta). En la tortuga mordedora (Chelydra serpentina) las
exposiciones a organoclorados aumentaron la incidencia de las deformidades



en las crias (Bishop and Gendron, 1998). En esta misma especie, se observo la
feminizacion de caracteres sexuales secundarios (de Solla et al., 1998). Varios
estudios han descrito anormalidades reproductivas y endocrinas en cocodrilos
del lago Apopka, sugiriendo que los efectos endocrinos de los compuestos
organoclorados han suprimido el éxito reproductivoy contribuidoaladisminucién
de esta poblacién (Guillette et al.,, 1994). Como ejemplo de algunas de estas
alteraciones, se han observado perfiles alterados de los niveles hormonales que
se han asociado con penes mds cortos en esta especie (Guillette et al., 1996). En
este mismo lago, una tortuga acuatica (Chrysemys nelsoni) desarrollé ovotestis
(Guillette et al., 1996).

Los cambios morfolégicos que ocurren durante el desarrollo embrionario de
tortugas marinas han sido caracterizados por Miller y col. (1985). En términos
generalesel desarrollo se puede clasificaren tres fases: 1) diferenciacion estructural
del cuerpo y organogénesis, 2) desarrollo funcional de érganos y sistemas y 3)
crecimiento embrionario. Las anomalias del desarrollo, tales como albinismo,
malformaciones del pico y escudos son comunes en los embriones de tortugas
marinas que no sobreviven a la incubacién. Sin embargo, se desconocen las
causas que lo originan. Anteriormente hablamos de como los CTPs lipofilicos son
transmitidos de las hembras a los huevos en tortugas marinas. En la Ultima década,
varios autores han analizado las concentraciones de CTPs en huevos de diferentes
especies de tortugas marinas (Alam and Brim, 2000; Alava et al., 2006; Alava et al.,
2011;Lametal.,, 2006; van de Merwe et al., 2010). Por lo tanto, las evidencias de que
los embriones estan expuestos a concentraciones de contaminantes ambientales
ya desde el desarrollo embrionario son numerosas. Ademas, en organismos
oviparos los estadios tempranos de vida son frecuentemente mas sensibles a los
efectos de los contaminantes (Russell et al., 1999). Alava y col. (2006) encontraron
las mds altas concentraciones de COPs (4940 ng/g de lipidos) observadas en
su estudio en una tortuga que presentaba dos cabezas. En un reciente estudio,
crias de tortuga verde (Chelonia mydas) con menor indice corporal presentaron
mayores concentraciones de COPs, sugiriendo que las tortugas con un menor
indice corporal quizas no sobrevivan a la migraciéon temprana y la depredacion
(van de Merwe et al., 2010). En otras especies de reptiles también se han descrito
los efectos téxicos de los COPs sobre los primeros estadios de vida (Bishop and
Gendron, 1998; Eisenreich et al., 2009; Rauschenberger et al., 2007; Willingham,
2001).

En organismos que se reproducen sexualmente la proporciéon de sexos es un
factorimportante para el crecimiento de una poblacién. Asi, un menor nimero de
hembras significard una menor descendencia, mientras que una disminucién de
los machos conllevard a un menor nimero de parejas y por lo tanto, igualmente,
disminucion de la poblacion de una determinada especie. En la década de los
setenta se observaron asimetrias en la proporcién de sexos y feminizacién
de gaviotas en los Grandes Lagos. Ademas, 20 anos después, se observaron
anormalidades gonadales asociadas con contaminantes organoclorados en
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pollos de gaviota (Fox, 2001a). Por otro lado, se ha observado una recuperacién
de las proporciones sexuales asociadas a disminuciones significativas en las
concentraciones de 4,4 ‘-DDE en peces que habitan en estos mismos lagos (Fox,
2001a).

La proporcién de sexos enla mayoria de losreptiles serige por el delicado equilibrio
de la temperatura del nido y la sintesis de esteroides. En los embriones en los que
la determinacién sexual es dependiente de la temperatura (DSDT), la temperatura
de incubacion indicara la proporcién de sexos. Se sabe que en tortugas acuaticas
(Trachemmys scripta) a temperaturas de incubacién elevadas (ej. 31°C) todas las
crias resultan hembras, a temperaturas inferiores (ej. 26°C) todos son machos, y
a temperaturas intermedias (entre 29°C y 30°C) se da una variedad entre machos
y hembras (Wibbels et al., 1991). Sin embargo, se ha observado que, huevos de
tortugas incubados a temperaturas de machos con exposicién a contaminantes
estrogénicos, pueden inducir el desarrollo de génadas femeninas (Bergeron et al.,
1994; Willingham and Crews, 1999). Sheehan y col. (1999) demostraron que bajas
dosis de contaminantes organoclorados podian producir también la reversién
de sexos en embriones de tortugas acuaticas (Trachemys scripta elegans),
sugiriendo que no existe un patrén de dosis umbral para tal efecto. La fisiologia
de la determinacién sexual en estas especies parece ser una combinacion entre
la temperatura ambiental y la concentracién de hormonas. En especies con DSDT,
se ha demostrado que la enzima aromatasa desempefia un papel importante
en la determinacién del sexo, exhibiendo sus mayores niveles de actividad a
temperaturas mas elevadas (donde se producirian hembras) (Crews et al., 1995).
Ademas, el cerebro ha sido definido como el érgano capaz de recibir la sefal
térmica y traducir ésta en una determinada actividad de la enzima aromatasa
(Milnes et al., 2002; Place et al., 2001; Willingham et al., 2000). Por lo tanto, si la
sintesis de esta enzima se viese afectada por cualquier razén, la proporcién de
sexos se veria también alterada (Crain et al., 1997; Hayes et al., 2002a). Previos
estudios de laboratorio han demostrado que contaminantes organoclorados
como los PCBs alteran la actividad de la aromatasa en roedores (Gertsenberger
et al., 2000). La fase embrionaria de tortugas de orejas rojas (Trachemys scripta)
también fue sensible a estos contaminantes alterando la sintesis de la enzima
(Willingham et al., 2000). De igual manera, en animales de vida silvestre como
anfibios y reptiles también se han asociado los organoclorados con posibles
cambios en la actividad de la aromatasa (Crain et al., 1997; Hayes et al., 2002a).

En las siete especies de tortugas marinas el sexo de las crias se define durante el
segundo tercio de incubacién dependiendo de la temperatura ambiente dentro
del nido (Yntema and Mrosovsky, 1979). La temperatura pivotal en la cual se
producen 50% de machos y 50% de hembras varia sensiblemente entre especies.
Para la tortuga boba (Caretta caretta), la temperatura pivotal se encuentra a 29°C,
por debajo de esta temperatura aumenta el nimero de machos producidos hasta
llegar al 100% a 26°C, mientras que por encima de 29°C aumenta el porcentaje
de hembras siendo el 100% a 31.5 °C (Kaska et al., 1998; Mrosovsky and Pieau,



1991; Mrosovsky and Yntema, 1980). Desvages y col. (1993) demostraron que
la actividad aromatasa se ve influenciada por la temperatura en la tortuga laud
(Dermochelys coriacea). A temperaturas mas altas se aumenta la actividad de la
enzima aromatasa en las génadas de esta especie (produciendo mas hembras).
La exposicion a estrogenos invirtio el sexo de los huevos de tortugas olivaceas
(Lepidochelys olivacea) que fueron incubados experimentalmente a temperaturas
de machos (Merchant-Larios et al., 1997). Sin embargo, en el experimento de
laboratorio llevado a cabo por Podreka y col. (1998) en Chelonia mydas, no se
observé la reversién de sexos bajo la influencia del 4,4 “DDE. Mas recientemente,
en un estudio in vitro sobre los efectos de pesticidas (como la atrazina, p,p*-
DDE) sobre el citocromo P450 aromatasa (enzima clave para la conversiéon de
tetosterona en estradiol), se observé como la atrazina aumenté la actividad de la
aromatasa después de 24 horas de la exposicién, y el p,p’-DDE inhibié la actividad
pero solo a concentraciones citotéxicas (Keller and McClellan-Green, 2004).
Ademas, los resultados de un reciente estudio también in vitro, sugieren que los
plaguicidas ambientales y los metales pesados pueden alterar significativamente
launion de esteroides (como latestosteronay estradiol) a las proteinas plasmaticas
(Ikonomopoulou et al.,, 2009). Estos estudios experimentales ayudan a entender
mejor la sensibilidad de los embriones de tortugas marinas a los contaminantes
ambientales.

Entre los efectos indirectos de los contaminantes es importante resaltar los
efectos negativos de la contaminaciéon ambiental. En el proximo siglo se predice
un cambio climatico importante en un relativo espacio de tiempo corto (IPCC
2007), y afloran cuestiones sobre los posibles efectos del aumento de temperatura
en los ecosistemas terrestres y acuaticos. Por ello, las especies con DSDT son
especies altamente vulnerables al calentamiento global (Walther et al., 2002).
Actualmente, la razén de sexos en crias de las poblaciones de tortugas marinas
estd sesgada hacia las hembras (Godley et al., 2001; Hanson et al., 1998; Kaska et
al., 1998; Marcovaldi et al., 1997; Mrosovsky et al., 1999; Mrosovsky et al., 2002), en
algunos casos superando el 90% de produccion de hembras (Hanson et al., 1998).
Si las tortugas marinas son tan sensibles a los negativos efectos de disrupcién
endocrina de los contaminantes es por lo tanto posible pensar que ademds del
efecto indirecto del cambio climatico en estos reptiles (Poloczanska et al., 2009),
estos contaminantes interfieren directamente en la produccion de mas hembras,
alterando asi la proporcién de sexos natural en estas especies.

Los CTPs también pueden afectar directamente sobre la descendencia producida
por un individuo, dando lugar a una menor descendencia. En estudios realizados
en zonas contaminadas con PCBs (Mar de Wadden) se observaron fallos en la
reproducciéndefocas.Lasfocasalimentadasconunadietade pescadodeunazona
contaminada por organoclorados tuvieron menos crias que aquellas que fueron
alimentadas con peces menos contaminados (Reijnders, 1986). Igualmente, se ha
hipotetizado que el descenso de la poblacién de belugas del lago San Lorenzo
tiene que ver en parte a los contaminantes y la disminucién de la reproduccion
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(De Guise et al., 1995). Recientemente, Rauschenberger y col. (2007) observaron
una disminucién del nimero de crias viables de caimdn expuestas a pesticidas.
Historicamente, la disminucién de una reproduccién efectiva del aguila calva y
poblaciones de cormoranes de los alrededores de los Grandes Lagos causé la
disminucion de sus poblaciones debido principalmente al adelgazamiento de la
cascara del huevo por el DDT (Grasman et al., 1998). Aunque este efecto ha sido
ampliamente documentado en aves (Vos et al., 2000), no ha sido documentado
en reptiles.

Las alteraciones en la reproduccién de las tortugas marinas adultas no se
han investigado debido a las dificultades logisticas de trabajar con animales
que permanecen en el mar durante la mayor parte de su vida. El estudio de
los machos de tortugas marinas es aun mas dificil debido a que desarrollan
completamente su ciclo de vida en el mar. Sin embargo, el nimero de tortugas
marinas hembras ha disminuido en ciertas poblaciones en las ultimas décadas.
Estas disminuciones fueron originalmente atribuidas a causas antropogénicas
directas como la caza furtiva y la captura incidental de tortugas por la pesca,
principalmente. Sin embargo, todavia hoy, a pesar de los numerosos esfuerzos
de conservacion establecidos a nivel mundial para las poblaciones de tortugas
marinas, sus poblaciones estan en declive. Los contaminantes ambientales deben
ser investigados como un riesgo potencial de la reduccién de la reproduccién de
las poblaciones en tortugas marinas.

5.4.3. Efectos de los CTPs sobre el crecimiento

Para una correcta supervivencia y reproduccién es fundamental una tasa
adecuada de crecimiento de los individuos de cualquier especie. Las hormonas
tiroideas y el retinol estan intimamente implicados en el crecimiento, desarrollo,
metabolismo, inmunidad y reproduccién. La revision bibliogréfica de Rolland y
col. (2000) muestra que existen numerosas evidencias que relacionan a los CTPs
con una disminucién de los niveles de la hormona tiroidea y el retinol y con
alteraciones histoldgicas del tiroides en poblaciones de fauna salvaje. Aunque las
concentraciones de COPs en focas anillada (Phoca hispida) del Mar Baltico se han
observado disminuidas recientemente, entre los efectos de estos contaminantes
se destaca la disrupcion tiroidea (Routti et al., 2010). De igual manera, se han
asociado anomalias tiroideas con contaminacién por PAHs en gaviotas que viven
en areas contaminadas (Moccia et al., 1986). Las alteraciones de las funciones de
la glandula tiroidea y del retinol pueden originar malformaciones en el desarrollo,
alteracion en el crecimiento, alteracion de lametamorfosis de anfibios, disminucién
del éxito reproductivo, alteracion del sistema inmunoldgico, enfermedades de la
piel, y ademas, quizas alteren los comportamientos de la migracién, cortejo y la
reproduccién (Colborn, 2002; Murk et al., 1996; Rolland, 2000).



Asi, si por ejemplo la tasa de crecimiento fuese mas lenta, los individuos de una
especie podrian ser mas susceptibles ala depredaciényademasretrasarlaedad de
reproduccién. Sin embargo, si este crecimiento fuera mas rapido podria conllevar
alteraciones fisioldgicas. En cualquiera de los dos casos la estabilidad de una
poblacién se puede ver comprometida. Algunos ejemplos de estas alteraciones
asociadas a los contaminantes en reptiles son: alteracién de la composicién de
los huesos (Lind et al., 2004), alteracién de los niveles de la hormona tiroidea en
hembras de juveniles de caimanes de zonas contaminadas (Crain and Guillette,
1998), cambios en el crecimiento de tortugas de orejas rojas (Willingham, 2001),
caracteres sexuales masculinos feminizados y alteraciéon de la morfologia del
dimorfismo sexual en tortugas mordedoras (de Solla et al., 2002; de Solla et al.,
1998). Un reciente estudio en crias de tortugas acuaticas demostré los efectos
debido a la exposicion de PCBs durante su desarrollo juvenil, mostrando una
disminucion de latasa de crecimientoy un aumento de la mortalidad en esta etapa
(Eisenreich et al., 2009). Tales efectos latentes de los contaminantes derivados
de la madre sugieren que las evaluaciones de impacto ambiental en estudios a
corto plazo pueden proporcionar estimaciones de la gravedad de los efectos a
largo plazo. Holliday y col. (2009) también observaron retrasos del crecimiento
asociados a concentraciones de congéneres de PCBs.

Los neonatos de tortugas marinas y pequenos juveniles son extremadamente
vulnerables a la depredacién, por lo tanto si las tasas de crecimiento se viesen
ademas alteradas, la supervivencia posiblemente disminuiria considerablemente
(por un aumento de esta depredacion). Ademas, la reproduccién se reduciria ya
que la edad de maduracion también se veria retrasada por una ampliacién de la
etapa juvenil. Las tortugas marinas requieren décadas para alcanzar la madurez
sexual (Bjorndal et al., 2003; Chaloupka and Limpus, 1997; Limpus and Chaloupka,
1997), lo que les hace especies aln mas sensibles a alteraciones en esta etapa.

Las hormonas tiroideas, incluyendo T4 y T3 se pueden medir en el plasma de las
tortugas marinas. Se ha demostrado que la hormona T3 influyen en el desarrollo
pulmonar de los embriones de Chelonia mydas (Owens, 1997; Sullivan et al., 2001).
El efecto de los contaminantes sobre las funciones del tiroides en las tortugas
marinas aun no ha sido estudiado.
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Justificacidon y objetivos

En los ultimos 50 afos, los efectos directos e indirectos del creciente desarrollo
humano sobre elmedio ambiente, han desencadenado unasituacion severamente
comprometida para todas las especies de tortugas marinas. La pesca no selectiva
indiscriminada, el saqueo de huevos o la caza de tortugas para consumo, el
desarrollo costero y la contaminacién marina son las principales amenazas a
nivel mundial a las que se encuentran expuestos estos reptiles. Esta situacion de
alarma ha despertado un creciente interés por la conservacién de estas especies,
realizdndose numerosos esfuerzos encaminados a un mayor conocimiento y
proteccién de estos singulares vertebrados marinos.

Sin embargo, a pesar del enorme progreso que se ha realizado en las ultimas
décadas, numerosas son las incognitas que debemos resolver. El desconocimiento
de aspectos clinicos fundamentales para una correcta rehabilitacién de tortugas
varadas, o el comportamiento de determinados pardmetros de salud a los
negativos efectos de sustancias quimicas presentes en el medio ambiente, son
algunas de las tareas pendientes que deben ser investigadas. Parametros clinicos
como el pH, gases sanguineos y electrolitos han sido escasamente estudiados
en tortugas marinas. El buen conocimiento de estos prarametros es necesario
para interpretar el grado y tipo de deshidratacién que presenta un animal
accidentado o enfermo. Referencias de valores fisioldgicos de estos pardmetros
son fundamentales para el establecimiento de correctas terapias médicas que
ayuden al proceso de rehabilitacion. Ademas, ciertas patologias pueden afectar
directamente los niveles plasmaticos de estos parametros clinicos, siendo
fundamental su estudio y evaluacion en el marco de medidas dirigidas a la
conservacion de estas especies.
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Por otro lado, a lo largo de la Introduccién de esta Tesis Doctoral, hemos visto
como en la sociedad del siglo XXI vivimos rodeados de un céctel de sustancias
quimicas con capacidad de interaccionar con los animales y el hombre y que son
capaces en muchos casos de producir efectos adversos sobre la salud.

La Organizacion de las Naciones Unidas ha trabajado durante los ultimos 25 afnos
para alcanzar acuerdos que minimicen y eliminen los riesgos de la contaminacién
quimica. En el marco legislativo, los convenios internacionales han dado prioridad
en sus politicas al tratamiento de las sustancias téxicas y peligrosas. Muchos de
estos acuerdos identifican como objetivo prioritario las sustancias persistentes,
toxicas y bioacumulativas y en especial a los organohalogenados. El Convenio
de Estocolmo es el instrumento internacional que regula el tratamiento de las
sustancias téxicas, auspiciado por el Programa de Naciones Unidas para el
Medio Ambiente (PNUMA). Este convenio ha sido el resultado de largos afios
de negociacion para obtener compromisos legales de los paises que obligue de
manera urgente la eliminacion de los Compuestos Organicos Persistentes (COPs)
mas toxicos.

Los COPs son un conjunto de sustancias quimicas que comparten cuatro
caracteristicas basicas: (1) son téxicos para la salud animal y humanay contaminan
el medio ambiente; (2) son “organicos” por tener carbono en su estructura
quimica, lo que los hace ser solubles en grasas y permite que se bioacumulen y
biomagnifiquen a lo largo de las cadenas alimentarias; (3) son persistentes ya que
duran anos o décadas antes de degradarse; y (4) pueden desplazarse a grandes
distancias. Estas propiedades intrinsecas de los COPs forman una combinacién
peligrosa que hace que sea practicamente imposible controlarlos efectivamente
una vez liberados en el ambiente. Los COPs actian de numerosas formas e
interfieren en procesos biolégicos fundamentales para los seres vivos. Por lo
tanto, son capaces de afectar la salud de los seres vivos incluso en cantidades
muy pequenas, medidas en partes por millén o incluso partes por trilléon. Los
efectos en la salud pueden ser inmediatos o bien manifestarse mucho tiempo
después o incluso a las generaciones sucesivas. Los efectos cronicos producidos
por los COPs incluyen el cancer, problemas reproductivos, alteraciéon del sistema
inmunoldgico, lo que baja las defensas del cuerpo y lo hace mas propicio a
contraer otras enfermedades, efectos de la disrupcién hormonal y alteraciones en
el comportamiento, entre otros. Es importante destacar que los COPs incluidos en
el Convenio de Estocolmo, al igual que otras sustancias quimicas, son disruptores
endocrinos, es decir, causan desequilibrios hormonales debido a que pueden
imitar, sustituir o inhibir la acciéon de las hormonas, lo que provoca un gran nimero
de reacciones bioquimicas incontroladas.

Los COPs liberados en el ambiente se disuelven en los tejidos grasos de vegetales
y animales y se van concentrando en ellos, a través de un proceso denominado
bioacumulacién. Esta concentracion se biomagnifica, es decir, aumenta en cientos
e incluso millones de veces, en la medida en que los organismos expuestos a los



COPs son devorados por sus depredadores, lo que hace que estos contaminantes
se desplacen por los diferentes eslabones de las cadenas alimentarias. De este
modo, los COPs alcanzan las concentraciones mas altas en las especies que estan
en los niveles mas elevados de las cadenas alimentarias.

Ademas de los COPs también preocupan por comportarse de forma muy similar,
algunos compuestos inorganicos, presentes de forma natural en el ambiente,
pero que debido a las actividades humanas han sido concentrados cientos de
miles de veces en determinadas regiones del planeta. Compuestos de metales
no esenciales (como por ejemplo el arsénico, cadmio, mercurio o plomo) se
comportan en este sentido como los COPs ya que también resultan téxicos
para los seres vivos a dosis muy bajas, pueden comportarse como disruptores
endocrinos, son capaces de distribuirse por el medioambiente y son igualmente
capaces de incorporarse a los seres vivos a través de la cadena alimentaria. Es por
esto que se habla de Contaminantes Toxicos Persistentes (CTPs), cuando se quiere
incluir tanto a los compuestos organicos como a los inorganicos.

Por los riesgos que entrafian los CTPs en los seres vivos, conocer la exposicion de
las tortugas marinas a estos contaminantes se plantean como uno de los temas
prioritarios en la conservacion de estos reptiles. El acceso a animales silvestres
marinos es frecuentemente complicado y es por ello que la mayor parte de
los estudios se han realizado en tejidos de animales muertos. De esta manera,
disponemos de una amplia bibliografia de los niveles de contaminacién en
diferentes tejidos de tortugas marinas. Sin embargo, mientras algunas poblaciones
han sido ampliamente estudiadas, otras como la poblacién de tortuga boba de
Cabo Verde carecen por completo de informacién. Algunos autores han publicado
niveles de contaminacién en tejidos de Caretta caretta varadas muertas en el
Atlantico Este, pero no existen datos de niveles de contaminacién en tortugas
vivas en estas aguas.

Recientemente se ha demostrado la utilidad de la muestra sanguinea como
un método no letal para monitorizar los niveles de CTPs en tortugas marinas.
La utilizacién de métodos que no impliquen la muerte de los animales es
fundamental en especies que se encuentran protegidas. Ademas, las ventajas de
los modernos analizadores quimicos de alta sensibilidad, permiten incluso con
cantidades de muestra relativamente pequenas, la determinacién de sustancias
quimicas en animales vivos.

Por otro lado y como hemos visto, no existen muchos estudios que evaltden los
efectos sobre la salud de las tortugas marinas o su descendencia de los CTPs.
Ademas, escasos estudios han investigado los efectos de estos contaminantes
sobre pardmetros generales de salud. Una alta sensibilidad de las tortugas marinas
a los efectos de los contaminantes ambientales ha sido previamente postulada
debido a las numerosas correlaciones encontradas entre algunos contaminantes
y parametros sanguineos, incluso a bajas concentraciones.
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Por todo lo expuesto, en esta Tesis Doctoral se plantean como OBJETIVOS
PRINCIPALES los siguientes puntos:

1. Documentar valores de referencia de pH, gases sanguineos,
equilibrio acido-base y parametros bioquimicos en tortugas boba
juveniles varadas. Esto permitira evaluar los desequilibrios acido-
base y bioquimicos que presentan las tortugas en el momento
del ingreso al hospital. Ademas se estudiaran diferencias entre
las causas de ingreso y la evolucién de las tortugas y los valores
bioquimicos obtenidos.

2. Evaluar la afectacion de niveles de electrolitos en tortugas que
presentan una afectacién de la funcionalidad de la glandula de sal.

3. Monitorizar niveles de CTPs en tortugas boba vivas del Este
del Atlantico, estudiando las posibles diferencias temporales y
geograficas de niveles de contaminacion en diferentes grupos
de tortuga boba: juveniles vs. adultas. Ademas, en las tortugas
juveniles se monitorizaran los niveles de CTPs durante diferentes
momentos del periodo de rehabilitacion de las tortugas y se
evaluaran diferencias entre las distintas causas de ingreso y el
tamaino de los animales varados.

4. Evaluar los potenciales efectos de los CTPs sobre parametros
generales de salud en ambos grupos de tortugas.



MATERIAL
Y
METODOS

1. Area de estudio y muestreo
2. Analisis clinicos
3. Andlisis toxicoldgicos

4. Analisis estadistico de los
datos






1. Area de estudio y muestreo

Los ejemplares de tortuga boba incluidos en este estudio fueron muestreados
en dos zonas diferentes: Gran Canaria (Islas Canarias, Espaia) y la isla de Boavista
(Republica Independiente de Cabo Verde). Ambos archipiélagos estan situados
en el este del Océano Atlantico (Figura 1), formando junto con los Archipiélagos
de las Islas Azores y Madeira la Region de la Macaronesia.

Figura 1. Mapa del noreste del Océano Atldntico senalando los Archipiélagos de muestreo.
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1.1. Archipiélago de Canarias

El Archipiélago de Canarias se encuentra a 1.600 kilémetros de distancia al
suroeste de Espana, en el Océano Atlantico, y apenas 100 kildbmetros del punto
mas préximo de la costa del norte de Africa (suroeste de Marruecos). Esta
formado por 7 islas de origen volcanico que se divididen administrativamente
en dos Provincias: Las Palmas (que incluye las islas Gran Canaria, Fuerteventura y
Lanzarote) y Santa Cruz de Tenerife (integrada por las islas de Tenerife, La Palmas,
La Gomeray El Hierro). Si bien desde una perspectiva histérica, econémica, politica
y socio-cultural las Islas Canarias son completamente europeas es de destacar el
hecho de que, geograficamente, las islas son parte del continente africano.

Las Islas Canarias debido a su posicion geografica, el cardcter insular y su origen
volcanico constituyen importantes areas de alimentaciéon para las tortugas y
otras especies marinas. De las siete especies de tortugas marinas conocidas en
el mundo, cinco de ellas recalan en las costas de las Islas Canarias (C. mydas, D.
coriacea, E.imbricata, L. olivacea y C. Caretta). Sin embargo es esta ultima la especie
mas frecuente, y es por ello que la tortuga boba es la especie elegida para el
desarrollo de este trabajo de Tesis Doctoral.

Los ejemplares de Caretta caretta que habitan en las aguas canarias son individuos
juveniles o subadutos (Bjorndal et al., 2001). Segun los estudios genéticos de
Monzoén-Arguello y col. (2010) los ejemplares de tortugas boba presentes en
estas aguas proceden en su mayoria de la poblacién del Sur de Florida (44-78%),
procediendo el resto del Noreste de Florida - Carolina del Norte (7-26%), Cabo
Verde (6-17%) y México (2-9%).

1.1.1. Toma de datos y muestreo

Los ejemplaresde tortuga boba muestreados en este Archipiélago fueron animales
que vararon o fueron encontrados en aguas de diferentes islas. Todas las tortugas
ingresaron en el Centro de Recuperacion de Fauna Silvestre (CRFS) de Tafira. El
CRFS de Tafira es un hospital creado en la isla de Gran Canaria a mediados de la
década de los 80 para la atencién a la fauna silvestre accidentada, perteneciente
al Cabildo de Gran Canaria. Desde hace mas de una decena de afios tienen una
intensa linea de trabajo con la fauna marina y, especialmente, con la recuperacién
de tortugas marinas. Debido a la carencia de Centros de Recuperacion en las islas
menores del Archipiélago, y gracias a la colaboracién de la compania aérea Binter
en el traslado de animales entre islas, los Cabildos Insulares de Fuerteventura, La
Gomera, La Palma y el Hierro envian las tortugas enfermas o heridas al CRFS de
Tafira para su recuperacién. No obstante, la gran mayoria de las tortugas que se
muestrearon en este trabajo fueron encontradas en las costas o aguas cercanas a
laisla de Gran Canaria.



Todos los ejemplares estudiados fueron muestreados durante los afios 2007-2011.
Las muestras sanguineas destinadas a la monitorizacion de COPs se tomaron entre
los anos 2007-2010 a partir de 162 tortugas (datos correspondientes al Capitulo
Hlly IV). En el afo 2011 se obtuvieron las muestras sanguineas (n = 63) destinadas
a la determinacion de concentraciones de CTPs en diferentes momentos del
periodo de rehabilitacion de las tortugas marinas (para la determinacién de los
CIPs soélo se obtuvieron un total de 22 muestras). Ademas, otras 30 muestras
sanguineas obtenidas en 2011 se utilizaron para el estudio de la evaluacién
de los potenciales efectos de los CTPs sobre el estado general de salud (datos
correspondientes al Capitulo de libro niimero ViI).

Como es habitual en la extracciéon de sangre en tortugas marinas, las muestras
sanguineas (6 ml) se obtuvieron de los senos venosos cervicales dorsales (vena'y
plexo venoso post occipital y senos asociados), empleando la técnica de extraccidn
descrita por diferentes autores (Figura 2) (Bentley and Dunbar-Cooper, 1980;
Bolten and Bjorndal, 1992; Lutz and Dunbar-Cooper, 1987; Owens and Ruiz, 1980).
Se debe efectuar una buena técnica de extraccion para evitar la contaminacién
de la muestra con fluido linfatico, muy abundante en esta zona (Bradley et al.,
1998; Gottdenker and Jacobson, 1995). Para la toma de muestras se usaron agujas
(tamano 20 G) y jeringuillas (de 5 ml) estériles.

Atodaslastortugasse lestomaron medidas de longitud curvay recta del caparazén
(LCCy LRC) ademas del peso. Las medidas se tomaron con un calibrador (para la
medida recta) y un metro (para la medida curva).

Figura 2. Los senos venosos cervicales dorsales y la vena yugular son puntos de eleccion para la

extraccion de sangre en tortugas marinas (tomado de Whitaker and Krum, 1999).
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1.2. Archipiélago de Cabo Verde

El archipiélago de Cabo Verde se encuentra a unos 500 km frente al Cabo Verde,
Senegal, al que debe su nhombre. Esta compuesto por 10 islas volcanicas que se
dividen en dos grupos: las de Barlovento en el norte (Santo Antao, Sdo Vicente,
Santa Luzia, Sao Nicolau, Sal y Boavista), y las de Sotavento en el sur (Maio,
Santiago, Fogo y Brava). Cabo Verde es una Republica independiente que fue
colonia portuguesa hasta el afio 1975.

Las mismas cinco especies de tortugas marinas que nombramos en Canarias
pueden ser encontradas en las aguas de este pais: C. mydas, D. coriacea, E.
imbricata, L. olivacea y C. Caretta (Lépez-Jurado et al., 2000a). Cabo Verde
constituye la segunda area mds importante de nidificaciéon para la tortuga boba
del Océano Atlantico (y la tercera del mundo), siendo la tnica especie que nidifica
en este Archipiélago y por lo tanto la especie mas abundante. Las nidificaciones
de esta especie se dan en las islas de Sal, Boavista, Maio, Sdo Vicente, Santo Antao,
Sao Nicolau and Santiago. No obstante, la isla de Boavista es la que alberga el
mayor numero de nidificaciones (alrededor del 85-90%), donde la poblacién esta
censada en mas de 15,000 nidos por afo (Marco et al., 2012).

Boavista es la isla que se encuentra mas al este del Archipiélago (15° 58'-16° 13’
N 22°40'-22° 58'W; Figura 3). Desde 1998 la ONG Cabo Verde Natura 2000 opera
en esta zona desarrollando un importante programa de conservacion de tortugas
marinas. Este programa incluye monitorear y proteger las playas de nidificacion,
favorecer la proteccion con leyes locales, investigacion, proteccién ambiental y la
implementacién de programas de educacién ambiental dirigidos a la poblacién
local (Lopez Jurado et al., 2000b). Durante el desarrollo de esta Tesis Doctoral dos
campamentos pertenecientes a esta ONG trabajaban en diferentes areas de la isla,
el Campamento de Porto Ferreira (noreste) y el Campamento de Ervatao (sureste).
La toma de muestra se realizd en las playas adyacentes a las instalaciones del
Campamento de Ervatao, que es el area que concentra el 65% de la nidificaciéon
total de laisla. Concretamente, las playas de Ponta Cosme y Ervatao son las playas
principales del campo de trabajo de Ervatao de la ONG Cabo Verde Natura 2000.

1.2.1. Toma de datos y muestreo

Monitores y voluntarios del campamento internacional dirigido por la ONG Cabo
Verde Natura 2000 realizan seguimientos tanto de dia como de noche en las playas
de nidificaciéon con el objetivo de recopilar datos como: marcaje de hembras
nidificantes, tamafno de las hembras nidificantes, tamafio de puestas, conteo
de rastros por playa y por dia, éxitos de eclosidn, tamano de las crias nacidas,
porcentajes y causas de depredacion, otras causas de pérdidas de nidos, etc.
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Figura 3. Mapa de la Reptblica de Cabo Verde.

El muestreo de las hembras adultas de tortuga boba se realizd durante los meses
de verano (julio, agosto y septiembre), época que coincide con la temporada
de nidificacion en la isla. Las muestras fueron obtenidas en coordinacién con
el trabajo que se realiza en la playa durante la noche (tomar medidas, insertar
PIT en caso de ser necesario, etc...). Todas las muestras se obtuvieron durante
los afios 2009-2011. Las muestras sanguineas destinadas a la monitorizacién
de COPs se tomaron entre los anos 2009-2010 a partir de 205 tortugas (datos
correspondientes al Capitulo lll y IV). Durante los aflos 2010-2011 se tomaron las
muestras sanguineas para la cuantificacion de CIPs en sangre de tortuga boba (n
=201) (datos correspondientes al Capitulo V). Ademas, durante la temporada de
nidificacion de 2011 se tomaron 50 muestras sanguineas que se utilizaron para
el estudio de la evaluacién de los potenciales efectos de los CTPs sobre el estado
general de salud de hembras adultas sanas (datos correspondientes al Capitulo
de libro VI).

La extraccion sanguinea se realiz6 en el momento del regreso de las hembras al
mar, después de que la hembra terminase su proceso natural de nidificacion (en
el caso de que su salida a la playa fuera exitosa). La muestra sanguinea se obtuvo
por el mismo procedimiento explicado con anterioridad.

Por razones logisticas, en el caso de las tortugas de Cabo Verde, se tomd
Unicamente la medida de LCC.
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1.3. Almacenamiento y tratamiento de muestras
previo a los analisis clinicos y toxicoldgicos

Inmediatamente a la obtencién de la muestra se procedio a la elaboracién de
los frotis sanguineos (los analisis hematoldgicos se realizaron Unicamente, y
como hemos dicho, en las tortugas muestreadas en el afno 2011 de ambas zonas
geograficas). Para la preparacién de los frotis se emplearon 2 portaobjetos, de
bordes romos, para evitar la rotura celular (Hawkey and Dennet, 1989).

Seguidamente, se realizé la determinacién del hematocrito, mediante el método
microhematocrito. Para ello, se introdujo la sangre fresca de cada ejemplar en un
capilar de microhematocrito (Hirschmann® laborgerate) centrifugandose a 12,000
rpm durante 5 minutos en una microcentrifuga (M-24. BOECO Germany). Esta
determinacion se realizé inmediatamente en el caso de las tortugas muestreadas
en Canarias, mientras que en las de Cabo Verde, por cuestiones logisticas, se hizo
en las 12-24 horas posteriores a la extraccion de la sangre.

La sangre restante se almacené en tubos con heparina de litio y se conservé a 4°C
hasta su procesado. El anticoagulante elegido fue la heparina de litio, debido a que
el usado en mamiferos, el EDTA (acido etilendiaminotetraacético), generalmente
causa hemdlisis en algunas especies de reptiles, especialmente en los quelonios;
lo cual no sucede usando heparina de litio (Bolten et al., 1992; Campbell, 1996;
Hanley et al., 2004; Jacobson, 1992).

Para la obtencion del plasma de cada muestra sanguinea, y una vez determinados
los valores hematoldgicos (recuentos globales de eritrocitos y leucocitos), se
procedid a la centrifugacién de la muestra durante 5 minutos a 10,000 rpm para
la obtencién de plasma. Seguidamente se separé el plasma utilizando una jeringa
y aguja estériles y se almacend a - 20°C hasta su andlisis bioquimico y toxicolégico
(en el caso de los COPs). Para la determinacion de los CIPs se congelé a -20°C 1 ml
de sangre entera conservado en tubos de heparina de litio.

En reptiles, el tiempo necesario para la formacién del codgulo en las muestras
séricas es impredecible. Por ello es preferible la utilizacion del plasma, y no
del suero, para la realizacién de las técnicas de bioquimica sanguinea (Bolten
and Bjorndal, 1992; Campbell, 2004; Jacobson, 1992). Ademas, el plasma debe
recogerse lo antes posible para evitar la hemolisis de la muestra (Wilkinson, 2004).



2. Analisis clinicos

Los analisis hematoldgicos de las muestras de tortugas de las Islas Canarias se
realizaron en el laboratorio del CRFS de Tafira, mientras que los de las tortugas
de Cabo Verde se realizaron en el laboratorio de la ONG Cabo Verde Natura 2000,
cuya sede se encuentra en la Vila de Sal-Rei (Boavista).

2.1. Analisis hematoldgicos
2.1.1. Recuento total de eritrocitos

Se empled un método directo de medicién, el Natt & Herrick (Campbell, 1988;
Natt and Herrick, 1952). Este método es el utilizado por muchos autores para
la determinacion de los recuentos globales de eritrocitos y blancos en reptiles,
incluyendo tortugas marinas y otros quelonios (Casal et al., 2009; Cuadrado et al.,
2002; Fontenot et al., 2004; Harr et al., 2001; Lépez-Olvera et al., 2003; Montilla et
al., 2006).

Para preparar la técnica se deben mezclar los siguientes reactivos por el orden
indicado (Campbell, 1988; Natt and Herrick, 1952):

NaCl: 3.88 g.

Na,SO,:2.50 g.

Na,HPO, - 12 H20:2.91 g.
KH,PO,: 0.25 g.

Formalina (37%): 7.50 ml.
Violeta de metilo 2B: 0.10 g.

Seguidamente se afade agua destilada hasta obtener un volumen de 1,000 ml.
La solucidn se deja reposar toda la noche y al dia siguiente se filtra (papel de filtro
Whatman n° 2) y queda preparada para su utilizacién.

Para proceder a diluir la sangre con el diluyente elegido se utilizé la pipeta
hemocitométrica de Thoma (con la perla roja) empleando una dilucién de
1/200, aspirando la sangre con la pipeta hasta la marca de 0.5 y hasta la marca
101 con el diluyente Natt & Herrick, mezclando lentamente la dilucién durante
aproximadamente 5 minutos.

Para realizar el recuento empleamos la cdmara de Neubauer (Marienfeld Germany
5 mm?), llendndola con la mezcla realizada y procediendo al recuento de las
células presentes en los cuadrados de las 4 esquinas y el central del gran cuadrado
central de la cdmara, empleando el microscopio con el objetivo de 40x. El nimero
de células contadas en los cuadrados correspondientes de la cdmara se multiplica
por 10,000 obteniéndose el niumero de eritrocitos por pl de sangre (Campbell,
1996; Campbell, 2004).
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2.1.2. Recuento total de leucocitos

En reptiles, los recuentos totales de leucocitos deben hacerse por métodos
manuales; esto se debe a la existencia de trombocitos y eritrocitos nucleados,
que impiden el uso de los contadores celulares electrénicos (Campbell, 1996;
Campbell, 2004; Wilkinson, 2004).

Para realizar el recuento de leucocitos, se empleé el mismo método usado en el
recuento total de eritrocitos, que es el denominado”“método de Natt & Herrick”, por
considerarse que valora de forma mas precisa el recuento de leucocitos que la otra
técnica de medicién mas empleada (el sistema eosinophil unopette) (Fontenot et
al., 2004). Asi, se empleé el diluyente Natt & Herrick y la pipeta hemocitométrica
de Thoma (en este caso con la perla blanca), usando una dilucién de 1/20.

Para realizar el recuento se utilizd también la camara de Neubauer. Se cuenta el
numero de células presentes en los 4 cuadrados grandes de las esquinas de la
camara. El nimero de leucocitos contados se multiplica por 50 obteniéndose el
numero de leucocitos por pl de sangre (Campbell, 1996).

2.1.3. Recuento diferencial leucocitario

Los frotis sanguineos se tifleron 1 hora después de su obtencién, una vez secados
al aire, siendo recomendable efectuar la tincién de las extensiones lo antes posible
para preservar mejor la morfologia celular (Raphael, 2003).

Una vez realizadas las extensiones sanguineas y posterior secado al aire, se
efectuaron las tinciones hematoldgicas. Las tinciones hematolégicas rapidas son
Utiles para evaluar los frotis sanguineos de los quelonios (Wilkinson, 2004), como
son las tinciones tipo Romanowsky (Wallach and Boever, 1993). En este trabajo se
utilizé un método rapido de tincién, el Diff quick® (DQ) (Panéptico rapido. In Vitro
Diagnosticum, QCA), basado en tinciones tipo Romanowsky (Work et al., 1998) ya
que otorga suficiente calidad en las extensiones sanguineas como para realizar
una correcta identificacién y caracterizaciéon de las células sanguineas (Barrows
et al., 2004). Este método ha sido utilizado por distintos autores para evaluar las
células sanguineas de los quelonios (Lopez-Olvera et al., 2003) y tortugas marinas
(Casal and Oros, 2009; Montilla et al., 2006). Se trata de una modificacion de la
técnica de Wright, que convierte los cuatro minutos clasicos del proceso en tres
etapas de una duracién aproximada de 15 segundos. La técnica se desarrolla en
4 pasos:

19, la preparacion sanguinea se introduce en el fijador, (disolucién

metilica de triarilmetano) durante 5 segundos (u 8 inmersiones).

2°, se quita el exceso de fijador, sin aclarar, y se sumerge el portaobjetos
en el colorante rojo (solucién tamponada acida de xanteno, eosina)
durante 5 segundos (u 8 inmersiones).



30, se quita el exceso de colorante, sin aclarar, y se introduce en el
colorante azul (solucién tamponada alcalina, hematoxilina) durante 5
segundos (u 8 inmersiones).

40, Finalmente la preparacion se aclara suavemente con agua corriente
destilada hastaobservar que elagua se vuelve cristalinay posteriormente
se seca al aire.

Una vez secas, las preparaciones sanguineas se observaron mediante el microscopio
Optico utilizando el objetivo de 100 aumentos y usando aceite de inmersion.

Se contaron 200 leucocitos en cada extensidén sanguinea, en diferentes areas, en
direccion de la cola a la cabeza del frotis y en forma de vaivén (muralla almenada),
obteniéndose seguidamente los porcentajes de cada tipo celular. Es importante
examinar todas las dreas de la extensidon sanguinea para obtener una muestra
representativa de los leucocitos. Las células grandes, como los monocitos y los
heteroéfilos, con frecuencia se encuentran en los margenes de los frotis, pudiendo
ser facilmente subestimados si no se observan todas las areas de las preparaciones
(Wilkinson, 2004).

2.1.4. Estimacion del numero de trombocitos

Realmente no existe un método fiable para realizar recuentos directos de
trombocitos. No obstante, se puede hacer una estimacion del numero de
trombocitos presentes en la sangre de cada tortuga. Para ello, elegimos un campo
al azar en el frotis sanguineo, donde no haya trombocitos agregados, y contamos
el numero de trombocitos presentes en dicho campo multiplicando este valor por
el cuadrado del objetivo empleado; obteniendo asi la estimacién del nimero de
trombocitos por pl de sangre (Barrows et al., 2004; Casal and Orés, 2009; Raskin,
2000; Wilkinson, 2004).

2.2. Analisis bioquimicos

Para la determinacién de los valores bioquimicos empleamos un analizador
automatico de quimica seca (Olympus AU640, Japan). Los valores bioquimicos
sanguineos estudiados fueron los siguientes: proteinas totales, albumina,
globulina, triglicéridos, acido Urico, glucosa, colesterol total, urea, bilirrubina total,
creatinina, lactato deshidrogenasa (LDH), aspartato aminotransferasa (AST), alanino
aminotransferasa (ALT), fosfatasa alcalina (ALP), y-glutamil transferasa (GGT),
creatina fosfoquinasa (CPK), amilasa, lipasa, calcio, cloro, sodio, potasio, fésforo y
magnesio. Constituyen pardmetros sanguineos frecuentemente usados en las
tortugas marinas (Aguirre, 1996). El valor aproximado de la globulina se calculé a
través de la resta entre la albumina a las proteinas totales.
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3. Analisis toxicoldgicos
3.1. Generalidades

Cuando se quiere hacer un andlisis de contaminantes en matrices complejas como
sonlasmuestras de plasmaobjetivo de estatesis, esimprescindiblerealizar un trabajo
previo de extraccién de dichos analitos de la matriz en la que estan contenidos, o
bien, de digestion delamuestraen el caso de analisis de contaminantes inorganicos.
Son diversas las técnicas que pueden emplearse para ello.

Los principales aspectos que se deben considerar en la extraccion de COPs
desde el plasma son, permitir un tiempo apropiado de exposicion del sistema
disolvente en la matriz de muestras y limitar la manipulacién de las muestras. La
contaminacion cruzada por residuos dejados por altos niveles de contaminantes
procedentes de otras muestras previamente analizadas pueden constituir un
problema en esta fase de extraccion y todos los equipos y el material deben
limpiarse exhaustivamentey verificarse después de cada lote de muestras, usando
los blancos y controles adecuados.

Por este mismo motivo la pureza de los disolventes y reactivos utilizados en todo
el proceso analitico también es un aspecto importante. Sélo se deben utilizar
disolventes de alta pureza destilados, utilizar material de vidrio sometido a un
procedimiento previo de limpieza con disolvente y ademas aplicarse estandares
internos a la muestra tan pronto como sea posible en el proceso.

Una vez obtenidos los extractos procedentes de matrices complejas, para
el andlisis de COPs habitualmente es necesario proceder a una purificacién
de los mismos, y eliminar asi los restos de grasas principalmente, ya que las
impurezas disminuyen de forma muy relevante la sensibilidad de los métodos
de deteccion empleados. Por ultimo, antes del analisis, los extractos purificados
obtenidos deben ser concentrados ya que en el proceso se han utilizado distintos
volumenes de disolventes que han ido diluyendo la muestra. Por lo tanto el uso
de concentradores a base de gas inerte se hace imprescindible en la preparacién
final de las muestras que van a someterse al analisis instrumental.

Como veremos en las siguientes secciones de este apartado de Material y Métodos,
en esta Tesis Doctoral hemos utilizado una combinacién de todas estas técnicas
en las diferentes etapas del proceso analitico, siguiendo los métodos oficiales de
andlisis de la UE elaboradas por el Comité Europeo de Normalizacion.



3.2. Material, reactivos e instrumental
3.2.1. Reactivos

Para el analisis de contaminantes en matrices bioldgicas sélo se pueden utilizar
reactivos de maxima pureza (calidad “Para analisis de residuos” (PAR) o similar) y
Unicamente agua destilada y desmineralizada. Los reactivos que hemos utilizado
en la elaboracién de esta Tesis Doctoral son los siguientes:

Solventes organicos: Todos los solventes Panreac empleados disponen de un
certificado de registro de calidad de acuerdo con la norma ISO 9002.

« Acetonitrilo Panreac, grado PAR. Pureza 99.8%.

» Ciclohexano Panreac, grado PAR. Pureza 99.8%.

« n-Hexano Panreac, grado PAR. Pureza 95%.

« Metanol Panreac, grado PAR. Pureza 99.9%.

Agua destilada ultrapura MilliQ, recogida directamente en botella de vidrio.
Suero fetal bovino (FBS, Gibco, Carlsbad, CA, EE.UU.)

Columnas de extraccion en fase solida (SPE) Chromabond C18ec/3 mi/200
mg Macherey-Nagel.

Patrones de los POCs, PCBs y PAHs investigados:
- Patrones en estado solido

-HCB (hexaclorobenceno) de Laboratorio Dr. Ehrenstorfer, del
99.6% de pureza.
-a-HCH (isémero a del 1,2,3,4,5,6-hexaclorociclohexano) de
Laboratorio Dr. Ehrenstorfer, del 99.5% de pureza.
-B-HCH (isomero B del 1,2,3,4,56-hexaclorociclohexano) de
Laboratorio Dr. Ehrenstorfer, del 99.6% de pureza.
-y-HCH (isémero y del 1,2,3,4,5,6-hexaclorociclohexano o lindano)
de Laboratorio Dr. Ehrenstorfer, del 99.7% de pureza.
-6-HCH (isébmero & del 1,2,3,4,56-hexaclorociclohexano) de
Laboratorio Dr. Ehrenstorfer, del 99.6% de pureza.
-Aldrina  (1,2,3,4,10,10-hexacloro-1,4,4a,5,8,8a-hexahidro-1,4:5,8
dimetanonaftaleno) de Laboratorio Dr. Ehrenstorfer, del 99.6% de
pureza.
-Dieldrina (1,2,3,4,10,10-hexacloro-6,7-epoxi-1,4,4a,5,6,7,8,8a-
octahidro-endo,endo-1,4:5,8-dimetanonaftaleno) de Laboratorio
Dr. Ehrenstorfer, del 98.1% de pureza.
-Endrina (1,2,3,4,10,10-hexacloro-6,7-epoxi-1,4,4a,5,6,7,8,8a-
octahidro-endo,endo-1,4:5,8-dimetanonaftaleno) de Laboratorio
Dr. Ehrenstorfer, del 99.4% de pureza.
-Heptacloro (1,4,5,6,7,8,8-heptacloro-3a,4,7,7a-tetrahidro-4,7-
metanoindeno) de Laboratorio Dr. Ehrenstorfer, del 98.1% de
pureza.
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-cis-Heptacloro epéxido (isémero cis del 2,3,4,5,6,7,7-heptacloro-
1A,1B,5,5A,6,6A-hexahodro-2,5-metano-2H-indeno (1,2-b)
oxireno) de Laboratorio Dr. Ehrenstorfer del 99.8% de pureza.
-a-Endosulfan  (isomero  a del 1,2,3,4,7,7-hexaclorobiciclo
[2.2.1]-2-hepteno-5,6-bioximetileno sulfito) de Laboratorio Dr.
Ehrenstorfer, del 98.1% de pureza.

-B-Endosulfan  (isomero B del 1,2,3,4,7,7-hexaclorobiciclo
[2.2.1]-2-hepteno-5,6-bioximetileno sulfito) de Laboratorio Dr.
Ehrenstorfer, del 98.8% de pureza.

-cis-clordano  (isémero cis del 1,2,4,5,6,7,88-octacloro-
2,3,3a,4,7,7a-hexahidro-4,7-metano-1H-indeno) de Laboratorio
Dr. Ehrenstorfer, del 99.9% de pureza.

-trans-clordano (isémero trans del 1,2,4,5,6,7,8,8-octacloro-
2,3,33,4,7,7a-hexahidro-4,7-metano-1H-indeno) de Laboratorio
Dr. Ehrenstorfer, del 99.9% de pureza.

-44-DDT  (1,1,1-tricloro-2,2-bis  (p-metoxifenil)etano)  de
Laboratorio Dr. Ehrenstorfer, del 99.5% de pureza.

-4,4'-DDE (1,1-dicloro-2,2-bis (p-metoxifenil)etano) de Laboratorio
Dr. Ehrenstorfer, del 99.5% de pureza.

-4,4'-DDD (1,1-dicloro-2,2-bis (p-clorofenil)etano) de Laboratorio
Dr. Ehrenstorfer, del 99.5% de pureza.

-PCB 202 (2,2;3,3)5,5,6,6'-octaclorobifenilo) de Laboratorio Dr.
Ehrenstorfer, del 99.5% de pureza.

-Tetracloroxileno (2,4,5,6-tetracloro-m-xileno) de Laboratorio Dr.
Ehrenstorfer, del 99.5% de pureza.

Patrones en disolucion

-PCB 28 (2,4,4'-triclorobifenilo) de Absolute Standards (100 ug/mL
en isooctano).

-PCB 52 (2,2,5,5'-tetraclorobifenilo) de Absolute Standards (100
pMg/mL en isooctano).

-PCB 77 (3,3'4,4'-tetraclorobifenilo) de Absolute Standards (100
pg/mL en isooctano).

-PCB 81 (3,4,4,5-tetraclorobifenilo) de Absolute Standards (100 pg/
mL en isooctano).

-PCB 101 (2,2/4,5,5-pentaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 105 (2,3,3/4,4-pentaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 114 (2,3,4,4,5-pentaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 118 (2,3'4,4,5-pentaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 123 (2;3,4,4,5-pentaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).



-PCB 126 (3,34,4,5-pentaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 138 (2,2,3,4,4,5'-hexaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 153 (2,2/4,4,5,5'-hexaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 156 (2,3,3/4,4,5-hexaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 157 (2,3,3'4,4'5'-hexaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 167 (2,3'4,4,5,5-hexaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 169 (3,3'4,4,5,5-hexaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 180 (2,3,4,5,2,4,5"-heptaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-PCB 189 (2,3,3/4,4,5,5"-heptaclorobifenilo) de Absolute Standards
(100 pg/mL en isooctano).

-Naftaleno  (biciclo[4.4.0]deca-1,3,5,7,9-penteno)de  Absolute
Standards (100 pg/mL en ciclohexano).

-Acenafteno (1,2-Dihidroacenaftileno) de Absolute Standards (100
pg/mL en ciclohexano).

-Acenaftileno de Absolute Standards (100 pug/mL en ciclohexano).
-Antraceno de Absolute Standards (100 pg/mL en ciclohexano).
-Fenantreno de Absolute Standards (100 pg/mL en ciclohexano).
-Fluoreno (9H-Fluoreno) de Absolute Standards (100 pg/mL en
ciclohexano).

-Fluoranteno de Absolute Standards (100 pg/mL en ciclohexano).
-Criseno de Absolute Standards (100 pg/mL en ciclohexano).
-Pireno de Absolute Standards (100 pug/mL en ciclohexano).
-Benzo [a] antraceno de Absolute Standards (100 pg/mL en
ciclohexano).

-Benzo [b] fluoranteno de Absolute Standards (100 pg/mL en
ciclohexano).

-Benzo [k] fluoranteno de Absolute Standards (100 pug/mL en
ciclohexano).

-Benzo [a] pireno de Absolute Standards (100 pg/mL en
ciclohexano).

-Dibenzo [a,h] antraceno de Absolute Standards (100 pg/mL en
ciclohexano).

-Indeno [1,2,3-¢,d] pireno de Absolute Standards (100 pg/mL en
ciclohexano).

-Benzo [g,h,i] perileno de Absolute Standards (100 pg/mL en
ciclohexano).
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Patrones de los elementos inorganicos investigados:
Solucién estandar multi-elemento a 1000 mg/I, Std. 3 Perkin Elmer pure
plus conteniendo todos los elementos incluidos en el estudio.

Material certificado de referencia para la investigacion de metales pesados
(NIST SRM 1846) del National Institute of Standards, Gaithersburg, EE.UU.

Los solventes orgdnicos y reactivos utilizados a lo largo de este estudio han sido
sometidos a PRUEBAS DE PUREZA con el objetivo de comprobar si estaban
exentos de impurezas que pudieran interferir en el posterior analisis por
cromatografia de gases acoplada a espectrometria de masas (GC-MS), tal y como
se detalla a continuacién:

Solventes organicos: se ha seguido el criterio de la norma UNE-EN
1528-1 para la determinacion de contaminantes organicos (AENOR,
1997) para evaluar la pureza de los solventes organicos utilizados en el
presente estudio. Para ello se han concentrado 110 veces que supera
en 20 veces es el valor maximo alcanzado en cualquiera de los métodos
analiticos empleados. Posteriormente los concentrados se analizaron
mediante GC-MS y se comprobd la ausencia de los espectros de masas
de los analitos incluidos en el estudio a los tiempos de retencion
correspondientes a los mismos.

Agua destilada MilliQ: el agua destilada utilizada en el presente estudio
fue lavada con n-hexano (150 ml de n-hexano/l de agua) para eliminar
impurezas que pudieran interferir en los resultados. Su pureza se ha
comprobado analizando por GC-MS el extracto organico concentrado
40 veces, procedente de agitar 15 ml de agua y 20 ml de n-hexano en
embudo de decantacién durante 2 minutos.

3.2.2. Material

« Filtros de disco de 0.22 um Chromafil (Macherey-Nagel, Alemania)

+ Vasos de precipitado de vidrio de diferentes volimenes (50, 100 y 200
ml).

« Matraces aforados de vidrio de diferentes volimenes (10, 50, 100, 250,
500y 1,000 ml).

+ Probetas graduadas de vidrio, sin tapdén y con tapdn de cierre
esmerilado, de diferentes volimenes (10, 50, 100, 200, 500 ml).

« Embudos de vidrio de 75 mm de diametro.

« Tubos de ensayo de vidrio de 15 ml de capacidad.

« Viales de vidrio de 20 ml de capacidad provistos de septum recubierto
de teflén y capsula de cierre hermético de aluminio.

+ Viales de vidrio de 1.8 ml de capacidad, provistos de tapén roscado
con septum recubierto de teflon Supelco, para utilizar con inyector
automatico de cromatdgrafos de gases.



« Viales de vidrio con inserto de 200 ul de capacidad, para utilizar con
inyector automatico de cromatdgrafos de gases de Supelco.

+ Pipetas Pasteur de vidrio.

« Imanes para agitador magnético recubiertos de teflon de diferentes
tamanos de Sigma-Aldrich.

+ Microjeringas de vidrio de 10 pl y 50 pl, SGE Analytical Science

Sin duda es obvia la importancia de la LIMPIEZA DEL MATERIAL para evitar
cualquier interferencia en la determinaciéon cromatografica de los analitos. Por
este motivo, todo el material de preparacion de muestras fue lavado con agua
y detergente, enjuagado con agua destilada y secado en estufa a 102 + 2°C, y
finalmente se lavé 3 veces con n-hexano.

La ausencia de picos interferentes con los analitos se comprobé inyectando
el n-hexano puesto en contacto con el material previamente lavado como se
describe arriba.

3.2.3. Aparatos auxiliares

- Balanza de precisién, de 1 mga 210 g, con una desviacion maxima de
0.1 mg. A & D Instruments Ltd.

« Vitrina de aspiracién y filtracién de gases Cruma 1010 G/GS.

« Centrifuga portatil de sobremesa modelo 5702R (Eppendorf, EE.UU.)
. Sistema de vacio (vacuum manifold, Waters Corporation, USA).

« Unidad de mineralizacién de muestras bajo presién (hasta 30 bar)
asistida por microondas Milestone modelo MLS 1200 mega de 10
posiciones (vasos de teflon), equipada con médulo de gases Milestone
EM-45/A'y controlador digiltal Milestone mega 240.

« Estacién de concentracion por corriente de nitrégeno Techne Simple
Concentrator equipada con calefactor de tubos Techne Dry-block DB-3.
« Sistema de generacién de nitrégeno Clan Tecnolégica Zefiro 35 LC-
MS con capacidad para generar 35 | de nitrégeno por minuto.

- Estufa de conveccién natural Selecta DigitHeat 80L.

« Ultrasonidos Ultrasons Selecta de 2.8 | de capacidad y ondas sonoras
de alta frecuencia (40 KHz).

- Bano de agua con control digital de 5 | de capacidad. Selecta.

+ Agitador magnetic Ovan Multimix D9P.

« Agitador orbital Cole-Parmer Torque de 20 posiciones.

« Agitador de balanceo Selecta Movil-Tub de 15 posiciones.

+ Agitadores vortex Selecta.

+ Micropipetas Eppendorf (2-20 pl, 20-100 pl, 20-200 pl, 100-1,000 pl y
200-5,000 pl).
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3.2.4. Instrumentacion analitica y accesorios

SISTEMA DE CROMATOGRAFIA DE GASES-ESPECTROMETRIA DE MASAS
DE TRIPLE CUADRUPOLO (GC-QqQ-MS) formado por los siguientes equipos y
accesorios:

- Cromatografo de gases Thermo Finnigan, modelo TRACE GC ULTRA,
equipado con inyector split/splitless.

« Espectrometro de masas de triple cuadrupolo Thermo Finnigan,
modelo Quantum XLS.

+ Inyector automatico Thermo Finnigan, modelo TriPlus SL/SSL con
bandeja de 105 posiciones.

+ Microjeringa para inyector automatico de 10 pl.

« Columna cromatogréfica capilar de silice fundida con fase estacionaria
de 5% fenil metil silicona, de 30 m de longitud, 0.25 mm de didmero
interno y 0.25 um de espesor de pelicula (BPX5, SGE Analytical Science).
« Estacién de trabajo DELL, dotada de software Xcalibur (Ver. 2.0.1) para
el control, la adquisicion y andlisis de los datos. Este software cuenta
con una libreria de transiciones generadas por impacto electrénico a
70 eV en modo de monitorizaciéon de reacciones seleccionadas (SRM)
especialmente creada en nuestro laboratorio para los analitos objeto de
esta Tesis.

« Gas portador Helio BIP del 99.9995% de pureza minima, suministrado
por Carburos Metdlicos, con la certificacion 1ISO 9002 concedida por
AENOR (Asociacion Espanola de Normalizacion).

« Gas de colision Argon X50S del 99.9995% de pureza minima,
suministrado por Carburos Metalicos, con la certificacion ISO 9002
concedida por AENOR.

« Filtro de purificacién de gases de cromatografia con alta capacidad
para el atrapamiento de humedad, oxigeno e hidrocarburos, con
indicador de capacidad, SGE analytical Science.

« Liners, septums, férrulas, tuercas, uniones y resto de material de
cromatografia de gases de SGE Analytical Science.

SISTEMA DE ESPECTROSCOPIA DE EMISION OPTICA DE PLASMA ACOPLADO
INDUCTIVAMENTE (ICP-OES) formado por los siguientes equipos y accesorios:

« Espectrometro de emision éptica de plasmaacopladoinductivamente
Perkin Elmer modelo Optima 2100 DV con configuraciones axial (AX-
ICP-OES) y radial (RD-ICP-OX) equipado con una red de difracciéon de 79
lineas/nm, un detector de estado sélido y una antorcha de plasma con
una inyeccion de 2 mm de didmetro interno.

+ Fuente de radiofrecuencia de 40 MHz que proporciona una energia
de 0.75-1.5 kW.



« Sistema de vaporizacién de la muestra mediante ultrasonidos CETAC
Ultrasonic Nebulizer y cdmara de vaporizacion US000AT+.

+ Inyector automatico Perkin ElImer modelo 90.

« Gas de vaporizacién Argén X50S del 99.9995% de pureza minima,
suministrado por Carburos Metalicos, con la certificaciéon ISO 9002
concedida por AENOR.

3.3. Procedimientos
3.3.1. Preparacion de patrones y materiales de referencia
3.3.1.1. Preparacion de soluciones de fortificacion de los COPs

Para la elaboracion de las soluciones patrén que iban a ser adicionadas a las muestras
de plasma para la determinaciéon de los porcentajes de recuperacién, se eligio
acetona en base a dos factores: su solubilidad y miscibilidad tanto en matrices con
un alto contenido en agua como con los solventes apolares (n-hexano, tolueno y
diclorometano) en los que estan preparados las soluciones madre. Un factor negativo
que podria haber hecho que se desechara su eleccion es la capacidad de la acetona, al
igual que el acetonitrilo, para provocar un precipitado de proteinas cuando se afaden
al plasma. Sin embargo, se comprobd previamente que el volumen de solvente
adicionado no producia un cambio fisico apreciable en la matriz investigada.

Las soluciones madre de 1 6 0.1 mg/ml de solucién de los patrones estdndar sélidos se
han realizado en n-hexano, solvente recomendado por la USEPA para la elaboracién
de soluciones patrén, excepto en el caso del B-HCH donde, por razones de solubilidad,
se ha elegido diclorometano para conseguir la completa disolucién del patrén puro.
A partir de ellas se prepararon las soluciones de trabajo para anadir al plasma, tal y
como se comento anteriormente.

Se prepararon dos soluciones de trabajo de 1 y 10 pg/mL, en acetona para la
fortificacion del plasma, a partir de las soluciones madre de cada contaminante
individual a 1 6 0.1 mg/ml en n-hexano, ciclohexano, diclorometano o isooctano.

Se preparé una solucién de trabajo a 10 ug/mL en acetona para su utilizacién como
estandar interno, conteniendo cis heptacloro epéxido, 3,4,5,6 tetracloro-m-xileno
y PCB 202, a partir de las soluciones madre de cada estandar interno a 1 mg/ml en
ciclohexano o isooctano.

3.3.1.2. Fortificacion con COPs de muestras de plasma

Segun las recomendaciones de la Guia para el plan de vigilancia mundial de COPs
(PNUMA 2007) la determinacion de los porcentajes de recuperacién de las técnicas
de extraccién empleadas deberia ser determinada, preferentemente, mediante la
adicion de los analitos objeto de estudio a una muestra similar a la estudiada y exenta
de concentraciones por encima del nivel de deteccién de los analitos investigados.
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Por consiguiente en primer lugar se analizé cualitativamente el material de
referencia, que consisitié en suero fetal bovino, por los métodos descritos mas
adelante con el objetivo de encontrar una muestra suero exenta de contaminacién
natural por residuos de COPs.

Las muestras de suero seleccionadas fueron fortificadas a las concentraciones de
10 ng/ml y 100 ng/ml para el estudio del porcentaje de recuperacién de cada
analito con la técnica de extraccion empleada. Para fortificar se anadié una
alicuota de 10 pl de la solucién de fortificacién a 1 ug/ml a 1 ml de suero para el
punto de 10 ng/mly 10 ul de la solucién de fortificacion a 10 ug/ml para el punto
de 100 ng/ml. A cada muestra de suero se le anadié también 10 ul de la mezcla de
estandares internos a 10 ug/ml en acetona.

Paralelamente y siguiendo el mismo procedimiento, se preparé una solucion
patrén en n-hexano a las mismas concentraciones de fortificaciéon del suero, 10
ng/mly 100 ng/ml, que se utilizaron para calcular el porcentaje de recuperacion,
por comparacion de la concentracién de los analitos en la solucién patrény en el
extracto final procedente de la muestra de suero sometida al método de analisis
descrito mas adelante.

Antes de la extraccién, las muestras de suero fortificadas se homogenizaron
durante 2 horas en un agitador automatico a 400 oscilaciones por minuto y
transcurrido ese tiempo se mantuvieron en refrigeracion durante la noche para
permitir una buena distribucidn de los compuestos de interés en la fraccidon grasa
del suero e imitar a las muestras con contaminacién natural (Schenck and Wagner,
1995).

3.3.1.3. Preparacion de rectas de calibrado de COPs

Segun las recomendaciones de la Guia para el plan de vigilancia mundial de COPs
(PNUMA 2007) la elaboracién de las rectas de calibrado para la cuantificacién
en contaminantes deberia hacerse a partir de la contaminacién de la matriz
de interés a cada una de las concentraciones de calibraciéon y sometiendo las
muestras asi contaminadas al mismo procedimiento de extraccién y purificacién
que las muestras objeto de estudio.

De forma similar a la descrita en el apartado anterior y partiendo de alicuotas de
las mismas muestras de suero de referencia, se procedié a su contaminacion con
la mezcla de COPs en acetona para conseguir 7 concentraciones que se usarian en
la recta de calibrado, desde 0.1 ng/ml hasta 50 ng/ml de los 52 analitos incluidos
en esta tesis doctoral Igualmente se anadié cada una de estas estas alicuotas un
volumen de 10 pl de la mezcla de estandares internos a 10 ug/ml en acetona.

Al igual que en el apartado de fortificacion de las muestras de suero para
determinarlos porcentajes derecuperacién, en este caso, antes de la extraccion, las



muestras de suero fortificadas se homogenizaron durante 2 horas en un agitador
automatico a 400 oscilaciones por minuto y se mantuvieron en refrigeracién
durante la noche para permitir una buena distribucion de los compuestos de
interés en la fraccion grasa del suero e imitar a las muestras con contaminacién
natural (Schenck and Wagner, 1995).

Tras esto, se procedidé a la extraccion de cada una de las alicuotas por el
procedimiento descrito mas adelante. Los extractos obtenidos se alicuotearon en
viales de cromatografia con inserto y se guardaron congelados a -20°C para su
uso durante todos los andlisis de COPs de esta Tesis Doctoral.

La linearidad de las curvas de calibrado fue evaluada en el rango de las 7
concentraciones que se usaron en dicha curva (desde 0.1 ng/ml hasta 50 ng/ml).
Los célculos se hicieron a partir de las dreas de cada analito y sin tener en cuenta el
punto de origen. La exactitud y precisién del método fueron evaluadas utilizando
suero libre de contaminantes de interferencia que a su vez fue fortificado con los
57 analitos estudiados en esta Tesis Doctoral para los estudios de recuperacién.
Los resultados fueron determinados a partir de 10 replicados fortificados a
dos concentraciones distintas (10 y 100 ng/ml). Se calculé la recuperacion y la
desviacion estandar relativa para cada nivel de fortificacion. El limite de deteccién
(LOD) se calculé como tres veces la desviacion estandar de los valores absolutos
en el nivel mas bajo de calibracion y el limite de cuantificacion (LOQ) se calculé
como 3.3 veces sobre el limite de deteccion.

3.3.1.4. Preparacion de rectas de calibrado de CIPs

Se utiliz6 como solucién madre un estdndar multi-elemento 1000 mg/I (Std. 3,
PerkinElmer Pure Plus) que contiene todos los elementos estudiados. Todas
las soluciones patrones para las rectas de calibrado entre 2 ng/mly 7 ng/ml se
prepararon a partir de ella por simple dilucion con agua ultrapura Milli-Q. Las
rectas de calibrado se prepararon a diario.

3.3.2. Preparacion de las muestras
3.3.2.1. Preparacion de las muestras de plasma para el analisis de COPs

Para la extraccion de POCs, PCBs y PAHs en plasma se utilizé el método de
extraccion de fase sélida descrito utilizando cartuchos de extraccion de C18 de
Chromabond (Macherey Nagel, Alemania).

Antes de la aplicacion de la muestra, los cartuchos fueron acondicionados con
3 ml de metanol y 3 ml de n-propanol bajo vacio a un flujo de 1.5 ml/min. A
continuacién, las muestras se pasaron a través de la columna mediante gravedad
y tras esto, la columna fue lavada con 3 ml de n-propanol. Después la columna fue
secada mediante vacio durante 30 minutos. Los analitos de interés fueron eluidos
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de la columna con 2 x 2 ml de hexano. Esta fraccion se evaporé a sequedad bajo
corriente suave de nitrégenoy el residuo se disolvié con 200 pl de ciclohexano que
se transfirieron a viales de cromatografia con inserto para pequefios volumenes
para su utilizacién en el andlisis por GC-MS.

3.3.2.2. Preparacion de muestras de sangre para el analisis de CIPs

Se transfirieron 0.8 mg de sangre entera a los vasos de Teflén® de la unidad de
mineralizacion de muestras bajo presion asistida por microondas. Se afadieron
también 6 ml de acido nitrico (HNO,). Elhorno se programdé en 3 etapas alcanzando
una temperatura maxima de 230°C durante 46 minutos y finalmente 10 minutos
de venteo.

Tras refrigerar los viales digeridos durante 30 minutos en bafio de agua a
temperatura ambiente, el liquido transparente, inodoro, incoloro y homogéneo
que se obtuvo fue diluido 1:50 v/v con agua desionizada MilliQ.

El material certificado de referencia (BCR-422) fue igualmente digerido en el
horno microondas usando el mismo procedimiento descrito para las muestras.

3.3.3. Analisis quimico
3.3.3.1. Andlisis de COPs

Los andlisis cromatograficos para la determinacion de COPs fueron realizados en
un cromatografo de gases Trace Ultra GC equipado con inyector split/splitless,
acoplado en tdndem a un espectrémetro de masas de triple cuadrupolo TSQ
Quantum XLS (Thermo-Fisher Scientific, EE.UU.), tal y como ha sido previamente
descrito (Camacho et al., 2012).

Para la separacion cromatografica se usd6 como fase estacionaria una columna
capilar BPX5 (5% fenil metilpolisiloxano) de 30 m de longitud, 0.25 mm de
didmetro interno y un espesor de fase de 0.25 um. Como fase movil se usé helio a
un flujo de 1 ml/min.

Las temperaturas del horno del cromatdgrafo se programaron de la siguiente
manera: inicialmente la temperatura del horno fue fijada a 60°C y mantenida
durante 1 min, seguido de un incremento de 15°C/min hasta alcanzar los
160°C. Tras esto, la temperatura se aumenté hasta 230°C a 2.3°C por minuto y se
mantuvo a 230°C durante 1 minuto y finalmente, la temperatura fue aumentada
a 5°C por minuto hasta alcanzar los 290°C, temperatura que se mantuvo durante
7.9 minutos. En total cada carrera cromatografica duré 60 minutos y en ese
momento, las compuertas traseras del cromatégrafo se abrieron para permitir
que el ventilador trabajara enfriando la cdmara y alcanzar nuevamente los 60°C,
dejandolo preparado para un nuevo andlisis. La temperatura del puerto de



inyeccion split/splitless se programé a 240°C con el fin de facilitar la volatilizacién
de todos los analitos objeto de estudio, incluidos aquellos con mayor nimero
de dtomos de cloro en su estructura. La temperatura de la linea de transferencia
(conecta el cromatdgrafo con el espectrometro de masas) se programo a 290°C.

El Helio (99.999%) se utiliz6 como gas portador a un flujo constante de 1 mL por
minuto, mientras que el argon (99.999%) se utilizd6 como gas de colisién a una
presion de 1.2 mTorr. El espectrometro de masas se programé para que realizara la
adquisicion de datos en el modo de monitorizacién de reacciones selecccionadas
(SRM) en modo electrospray a 70 eV, con una emisién de corriente de 50 pA. La
temperatura de la fuente de ionizaciéon fue fijada a 220°C. Se fij6 un retraso del
encendido del filamento de 5 minutos para prevenir su deterioro. El voltaje del
multiplicador fue fijado en 1,640 V.

Para el estudio de los tiempos de retencién, la selecciéon de los iones a monitorizar
y las abundancias relativas de cada compuesto de interés se hizo un estudio
previo con patrones certificados individuales de cada analito. Los patrones se
inyectaron en el cromatdgrafo de forma individual bajo las mismas condiciones
cromatogriéficas que se usarian posteriormente en el andlisis de muestras y en el
mismo modo de ionizacion, con el fin de determinar cudles eran las condiciones
Optimas de sensibilidad para cada uno de ellos. De esta manera se inyecté 1 pl
de una solucién preparada a 1 ug/ml en ciclohexano de cada analito o estandar
interno utilizado en este estudio.

De este estudio previo se seleccionaron los iones padre que fueron sometidos
a fragmentacién en el Q2 a diferentes voltajes con ayuda del software para
espectrometria de masas de Thermo Finnigan Xcalibur v2.0. Se estudié el patrén
de fragmentacién de cada i6n padre seleccionado y se eligieron los dos iones
resultantes y se cred una libreria de transiciones que permitié programar el
espectrometro de masas para trabajar en modo de SRM. Para cada uno de los
analitos se eligieron al menos 2 transiciones SRM.
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En las Tabla 4 y 5 se muestra el resumen de los datos espectrométricos de cada
uno de los COPs y estandares internos incluidos en este estudio.

Tabla 4. Nombre del compuesto, tiempo de retencion (tR), ién precursor, iones de

fragmentacion, energia de colision en Q2 (entre paréntesis) y nimero de puntos de
identificacion (IPs) de todos los COPs y estandares internos incluidos en el estudio.

I6n precursor lons producto, m/z

Name t./min IPs
(m/z) (collision energy/eV)
Hidrocarburos aromaticos policiclicos (PAHSs)
Naftaleno 7.20 128 103 (15), 78 (15) 4
Acenaftileno 10.63 152 151 (10), 126 (10) 4
Acenafteno 11.08 154 153 (10), 152 (10) 4
Fluoreno 13.05 166 165 (15), 163 (15) 4
Antraceno 18.22 178 176 (30), 152 (30) 4
Fenantreno 18.73 178 176 (30), 152 (30) 4
140 Fluoranteno 27.24 202 201 (10), 200 (10) 4
 — Pireno 29.11 202 201 (10), 200 (10) 4
Benzo [a] antraceno 40.64 228 226 (20), 202 (20) 4
Criseno 40.95 228 226 (20), 202 (20) 4
Benzo [b] fluoranteno 48.37 252 250 (30), 226 (30) 4
Benzo [K] fluoranteno 48.54 252 250 (30), 226 (30) 4
Benzo [a] pireno 50.10 252 250 (30), 226 (30) 4
Indeno [1,2,3-c,d] pireno 55.63 276 274 (35), 250 (35) 4
Dibenzo [a,h] antraceno 55.91 278 276 (35), 226 (35) 4
Benzo [g,h,i] perileno 57.12 276 274 (35), 250 (35) 4

Plaguicidas organoclorados (POCs)

Hexaclorociclohexano (alfa) 15.49 216.0 181 (15), 183 (15) 4
Hexaclorobenceno 15.56 284 214 (20), 249 (20) 4
Hexaclorociclohexano (gamma) 17.16 217,219 181 (15), 183 (15) 5
Hexaclorociclohexano (beta) 17.25 217 181 (15), 183 (15) 4
Hexaclorociclohexano (delta) 19.30 217 181 (15), 183 (15) 4
Heptacloro 21.36 258, 339 186 (22), 304 (15) 5
Aldrin 23.60 263 193 (32), 228 (26) 4
Clordano (trans) 28.04 373, 375 266 (15), 268 (17) 5
2,4-DDE 28.38 318 246 (20), 248 (20) 4
Endosulfan (alfa) 28.88 196 159 (17), 161 (15) 4
Clordano (cis) 28.95 373, 410 266 (18), 375 (5) 5
4,4'-DDE 30.82 318 246 (20), 248 (20) 4
Dieldrin 30.90 277 207 (20), 241 (10) 4
2,4-DDD 31.31 235 165 (20), 199 (18) 4
Endrin 32.42 263 191 (25), 193 (27) 4
Endosulfan (beta) 33.50 196 159 (16), 160 (15) 4
4,4’-DDD 33.93 235 165 (20), 199 (18) 4
2,4-DDT 34.02 235 165 (15), 199 (15) 4
Endosulfan sulfate 36.38 274 237 (10), 239 (15) 4
4,4-DDT 36.77 235 165 (20), 199 (15) 4
Metoxicloro 41.32 274 239 (20), 259 (20) 4
Mirex 43.82 270, 272 235 (15), 237 (15) 5



Name

Bifenilos policlorados (PCBSs)

PCB 28

PCB 52

PCB 101
PCB 81

PCB 77

PCB 123
PCB 118
PCB 114
PCB 153
PCB 105
PCB 138
PCB 126
PCB 167
PCB 156
PCB 157
PCB 180
PCB 169
PCB 189

La Decision de la Comisién Europea 2002/657/EC (2002) introdujo el concepto
de Puntos de Identificacién (IPs) en la etapa de confirmacién de resultados
por espectrometria de masas. La confirmacion de la identidad de los analitos
incluidos en este trabajo implicé la monitorizacion de dos idnes de fragmentacién
procedentes del mismo ién precursor, lo cual supone que se usan 4 IPs; o bien
dos idnes de fragmentaciéon procedentes de idnes precursores diferentes, lo
cual resulta en 5 IPs. En ambos casos la metodologia empleada satisface los
requerimientos establecidos en la citada Decision de la Comisién Europea. Los IPs

t./min

20.63
22.79
28.67
30.74
31.52
3291
33.22
33.93
34.72
35.06
36.88
37.61
38.91
40.60
40.95
41.69
43.23
45.24

I6n precursor

(m/2)

256, 258
290, 292
324, 326
290, 292
290, 292
324, 326
324, 326
324, 326
358, 360
324, 326
358, 360
324, 326
358, 360
358, 360
358, 360
392, 394
358, 360
392, 394

lons producto, m/z

(collision energy/eV)

186 (22), 186 (42)
220 (22), 220(20)
254 (20), 256 (25)
220 (22), 220 (20)
220 (22), 220 (20)
254 (20), 256 (25)
254 (20), 256 (25)
254 (20), 256 (25)
288 (30), 290 (22)
254 (20), 256 (25)
288 (30), 290 (22)
254 (20), 256 (25)
288 (30), 290 (22)
288 (30), 290 (22)
288 (30), 290 (22)
322 (30), 324 (20)
288 (30), 290 (22)
322 (30), 324 (20)

resultantes para cada uno de los analitos estan reflejados en la Tabla 4.

IPs
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Tabla 5. Nombre del compuesto, limite de cuantificacién (LOQ), rango de
linearidad y coeficiente de regresion (r2) de todos los COPs y estandares internos
incluidos en el estudio.

Compuesto LOQ (ng/ml) Rango lineal (ng/ml) i2
Tetracloro xileno (IS) NA NA NA
a-Hexaclorociclohexano 0.001 0.001-20 0.999
Hexaclorobenceno 0.001 0.001-20 1.000
B-Hexaclorociclohexano 0.001 0.001-20 0.999
y-Hexaclorociclohexano 0.001 0.001-20 0.998
6-Hexaclorociclohexano 0.001 0.001-20 0.999
PCB 28 0.01 0.01-20 0.994
Heptacloro 0.001 0.001-20 0.997
PCB 52 0.01 0.01-20 0.974
Aldrina 0.001 0.001-20 0.998
trans-clordano 0.01 0.01-20 0.998

142 PCB 101 0.001 0.001-20 0.991
_— cis-clordano 0.001 0.001-20 0.995
a-endosulfan 0.01 0.01-20 0.999
4,4’-DDE 0.001 0.001-20 0.994
PCB 81 0.001 0.001-20 0.995
PCB 77 0.001 0.001-20 1.000
4,4’-DDD 0.01 0.01-20 0.987
cis-Heptacloro epdxido (IS) NA NA NA
Endrina 0.01 0.01-20 0.999
PCB 118 0.01 0.01-20 0.999
PCB 123 0.001 0.001-20 0.974
B-endosulfan 0.001 0.001-20 0.994
PCB 114 0.001 0.001-20 0.989
PCB 153 0.005 0.005-20 0.999
PCB 105 0.001 0.001-20 0.991
4,4’-DDT 0.01 0.01-20 0.999
PCB 138 0.01 0.01-20 0.997
PCB 126 0.001 0.001-20 0.983
PCB 167 0.001 0.001-20 1.000
PCB 202 (IS) NA NA NA
Metoxicloro 0.01 0.01-20 0.995
PCB 156 0.001 0.001-20 0.956
PCB 157 0.001 0.001-20 0.992
PCB 180 0.005 0.005-20 1.000
PCB 169 0.001 0.001-20 0.965

PCB 189 0.001 0.001-20 1.000



Consideramos como limite de cuantificacion (LOQ) un valor 3.3 veces superior al
limite de deteccidn (LOD) de cada analito. Como se muestra en la Tabla 4 el LOQ
fue de 0.01 ng/ml para el 4,4'-DDT, 4,4"-DDE, 4,4"-DDD, metoxicloro y PCBs 28, 52,
101,118y 138; de 0.005 ng/ml para los PCBs 153 y 180y todos los PAHs; y de 0.001
ng/ml para el resto de los analitos.

La cuantificacion se basé en el factor resultante de dividir el drea del analito entre
el drea del estandar interno y se realizé frente a una recta de calibrado de 7 puntos
en ciclohexano. Para la cuantificacion se uso el programa LCQuan version 2.0 de
ThermoFisher Scientific Corporation (San José, EE.UU.) (Figura 4).

En este trabajo expresamos los resultados de los contaminantes de forma
individual, y también como sumatorios. Asi, denominamos:

« Sumatorio de DDTs (XDDTs) a la suma de las concentraciones de 4,4-
DDT, 4,4’-DDE y 4,4"-DDD.

« Sumatorio de ciclodienos (Zciclodienos) a la suma de las
concentraciones de aldrina, dieldrina, endrina, heptacloro.

« Sumatorio de hexaclorociclohexano (XHCH) a la suma de las
concentraciones de los isdmeros a-, -, y-, y 8- del hexaclorociclohexano.
. Sumatorio de endosulfan (Zendosulfan) a la suma de las
concentraciones de los isomeros a- y 3- del endosulfan.

- Sumatorio de clordano (Xclordano) a la suma de las concentraciones
de los isémeros cis- y trans- del clordano.

« Sumatorio de POCs (XPOCs) a la suma de las concentraciones de los
17 POCs incluidos en este estudio.

« Sumatorio de marcadores de PCBs (XM-PCBs) a la suma de las
concentraciones de los congéneres de PCBs n° 28,52, 101,118, 138, 153,
y 180

« Sumatorio de PCBs andlogos a las dioxinas (XDL-PCBs) a la suma de las
concentraciones de los congéneres de PCBsn° 77,81, 105, 114, 118, 123,
126, 156,157,167,169y 189

- Sumatorio de PCBs (XPCBs) a la suma de las concentraciones de todos
los congéneres de PCBs incluidos en este estudio.

« Sumatorio de PAHs (XPAHSs) a la suma de las concentraciones de todos
los PAHs incluidos en este estudio.
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Figura 4. Pantalla del programa LCQuan 2.0 usado para la cuantificacién de los analitos incluidos en

este estudio.



3.3.3.2. Anadlisis de CIPs

Los analisis para la determinacién de CIPs (arsénico, cadmio, cromo, cobre,
manganeso, niquel, plomo, mercurio, selenio, zinc y aluminio) fueron realizados
con un sistema de espectroscopia de emisidon o6ptica de plasma acoplado
inductivamente (ICP-OES) Perkin Elmer modelo Optima 2100 DV, tal y como ha
sido previamente descrito (Nascimento et al., 2010).

La evaluaciéon de la estabilidad del plasma a corto y a largo plazo se realizé con
una solucion de sangre digerida (1:50, v/v), que contenia 2.0 mg/l de magnesio
(Mg) en HNO3 al 2% (v/v). Para evaluar la estabilidad a corto plazo se realizaron
15 medidas consecutivas de la intensidad de la linea de Mg a 280.265 nm, con
posterior anadlisis de la desviacién tipica relativa. Con el fin de establecer la
estabilidad a largo plazo, la linea de emisién del Mg fue monitorizada durante 2
h, en el transcurso de las cuales se realizaron 8 medidas a intervalos de 15 min.
Ambas pruebas se realizaron en la configuracién axial del ICP-OES (AX-ICP-OES)
con un caudal de gas de nebulizacion de 0,6 I/miny 1,3 kW de potencia aplicada,
segun lo sugerido por la literatura (Nascimento et al., 2010).

El equipo se ajusté utilizando un caudal de gas de nebulizacién de entre 0.3 y
1.1 1/min y una potencia desde 1,1 hasta 1,5 kW. Segun se iban cambiando estos
parametros se evalué la robustez del plasma utilizando el ratio de la sefal Mg I/
Mg | como diagnéstico. El plasma se consideré estable cuando la relacion Mg 11/
Mg | fue superior o igual a 8.

Elrango de linearidad estudiado fue de entre 2.0y 70.0 pg/I. La curva de linearidad
se obtuvo a partir de soluciones acuosas de estandares (n=3) o en sangre digerida
(n=3). Se compard la pendiente de la curva para cada elemento (coeficiente
angular) obtenida en aguay en sangre digerida para evaluar la presencia de efecto
matriz utilizando el test de t de Student. Las cuentas por segundo (CPS) para cada
concentracién fueron medidas 3 veces y se utilizd la media para representar las
curvas de linearidad.

En todos los analisis se utilizd una concentracion de 1 mg/ml de litio (Li) y niquel
(Ni) como estandares internos. Las condiciones de operacién del ICP-OES se
muestran en la Tabla 6.
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Tabla 6. Condiciones de operacién del ICP-OES

Potencia de la radiofrecuencia (W)
Velocidad de absorcién de muestra (ml/min)

Flujo de gas (I/min)

Plasma
Auxiliar
Nebulizador

Longitud de onda de deteccion (nm)

Arsénico (As)
Cadmio (Cd)
Cromo (Cr)
Mercurio (Hg)
Plomo (Pb)
Cobre (Cu)
Manganeso (Mn)
Niquel (Ni)
Selenio (Se)
Zinc (Zn)
Aluminio (Al)

Valor

1300
15

15.0
0.5
0.8

193.695
214.440
267.716
253.652
220.353
324.752
257.610
341.476
196.026
206.200
396.153



4. Andlisis estadistico de los datos

Para el analisis estadistico de los datos obtenidos durante esta Tesis se empled
el Programa PASW Statistics v 18.0 (SPSS Inc., Chicago, IL, USA). Debido a que
los niveles de los CTPs medidos en muestras de plasma (o sangre entera en el
caso de los CIPs) no seguian una distribucién normal, se expresan los datos en
media y desviacion estandar y en mediana, asi como valores maximos y minimos
cuantificados (rango). Asimismo se muestra el porcentaje de muestra en que se
detectd cada contaminante o grupo de contaminantes.

Al ser los niveles de contaminantes variables continuas que no siguen una
distribucion normal, en los estudios de comparaciéon entre grupos se han
empleado tests no paramétricos (U de Mann-Whitney y Kruskal Wallis). Los analisis
de comparacion entre grupos de variables categéricas (por ejemplo, porcentaje
de detecciéon o no deteccién de un contaminante) se realizaron mediante X2.
La correlacién de contaminantes con variables continuas se analiz6 mediante
el test de correlacion de Spearman. Valores de p menores de 0.05 (dos colas) se
consideraron como estadisticamente significativos.

147






CAPITULO |

Metabolic and respiratory
status of stranded juvenile
loggerhead sea turtles (Caretta
caretta): 66 cases (2008-2009)
























CAPITULO Il

Salt gland adenitis as

only cause of stranding of
loggerhead sea turtles Caretta
caretta


















CAPITULO III

Organochlorine pesticide and
polychlorinated biphenyls in
plasma of juvenile and adult
nesting Caretta caretta from
the Eastern Atlantic






Organochlorine pesticide and polychlorinated 1
biphenyls in plasma of juvenile and adult

nesting Caretta caretta from the Eastern

Atlantic

Abstract

We evaluated the presence of environmental organohalogenated contaminants
in plasma samples from 162 juvenile loggerhead sea turtles (Caretta caretta) from
the Canary Islands and 205 adult, nesting female loggerheads from Cape Verde.
Only 5 of the 18 analyzed organochlorine pesticides (OCPs) were detected in both
groups of turtles. The average total OCP concentration was higher in turtles from
the Canary Islands versus those from Cape Verde (1.98 vs. 0.37 ng/ml). Also, a
different polychlorinated biphenyls (PCBs) contamination profiles were observed
in juvenile and adult turtles. A negative correlation between size and total PCB
concentration was observed in juvenile turtles. Furthermore, correlations with
healthstatuswerealsodetected.Inaddition,all oftheorganochlorinecontaminants
(OCs) analyzed showed a clear temporal increase in the concentrations found in
turtles from the Canary Islands over the four sampling years (2007 to 2010).
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Introduction

Organochlorine contaminants (OCs), such as organochlorine pesticides (OCPs)
and polychlorinated biphenyls (PCBs), are highly lipophilic chemicals that are
resistant to degradation. Their ubiquitous presence in the environment results
in biomagnification throughout the food chain. As a consequence, animals
at the highest trophic levels also exhibit the highest concentrations of these
chemicals. Due to such circumstances, OCs and PCBs are considered persistent
organic pollutants, and their use has been banned or reduced in most developed
countries worldwide since the late 1970’s. However, these pollutants are
currently detectable in human, environmental and wildlife samples all over the
world (Henriquez-Hernandez et al., 2011; Peterle, 1991; Zumbado et al., 2005).
Although most environmental and wildlife samples show low concentrations
of OC contamination, chronic exposure to these chemicals, even at these low
concentrations, may result in a number of deleterious effects in wildlife, such as
disruption of immune or reproductive systems, alterations in neurobehavioral
development or carcinogenicity (Fox, 2001b).

Toxic effects can impact wildlife populations and may be especially detrimental
to already threatened and/or endangered species. In this context, six of the seven
species of sea turtles are included on the World Conservation Union’s red list (IUCN
2012). Overexploitation of eggs and meat as a food resource, accidental mortality
related to marine fisheries and the degradation of marine and nesting habitats
have had a dramatic impact on marine turtle populations in the last decades
(Lutcavage et al., 1997a). In addition, the deleterious effects of environmental
pollutants is currently listed among top 20 research questions for sea turtle
conservation on the global level (Hamann et al., 2010).

The evaluation of OC (OCPs and PCBs) contaminant concentrations in the
environment are usually performed by measuring these chemicals in biological
samples from species considered as indicators of chemical pollution. Sea turtles
possess characteristics that make them useful indicators, such as a long life span,
wide geographic range, high trophic position, and site fidelity. Several studies
have reported troubling information concerning the presence of environmental
pollutant residues in biological samples of sea turtles worldwide (Pugh and
Becker, 2001) and specifically in biological samples from loggerhead sea turtles
(Caretta caretta) (D'llio et al., 2011). The first papers reporting OC concentrations
in sea turtle blood were published by Keller et al. (2004a; 2004b). Since then, it has
become widely accepted that blood, preferably plasma, can be used to detect and
monitor OC contaminants in loggerhead sea turtles (Keller et al., 2004b; Ragland
etal., 2011; Swarthout et al., 2010; van de Merwe et al., 2010).

Loggerhead sea turtles are the most common marine turtles along the northwest
African coast, specifically in the Macaronesian Archipelagos of the Canary Islands
and Cape Verde (Monzoén-Arguello et al., 2009). Although Cape Verde is the second



largest loggerhead breeding colony in the North Atlantic and the contains world’s
third largest loggerhead nesting population (Marco et al., 2011), there are no data
on environmental pollutant levels in sea turtles from this archipelago. Conversely,
a number of studies have reported background contamination levels in marine
turtles of the Canary Islands (Monagas et al., 2008; Orés et al., 2009; Torrent et al.,
2004). In addition, diseases and causes of mortality among turtles stranded on the
Canary Islands have also been studied (Orés et al., 2004, 2005 and 2012a).

To obtain an overall picture of the chemical contamination levels in sea turtles
from the Eastern Atlantic, the present study was designed to compare the levels
and profiles of organohalogenated contaminants among two different groups of
loggerhead sea turtles from the North African coast: juvenile turtles stranded on
the coast of the Canary Islands and adult nesting females from the Cape Verde
Archipelago.

Material and methods

The methodology used in this study (and following chapters) has been extensively
developed in the Material and Methods section of this Doctoral Thesis. Therefore,
itis unnecessary to repeat all the methods employed in this chapter. Nevertheless,
in order to facilitate the reading and focusing on the objectives of each chapter,
we have decided to describe now (and in the subsequent chapters) only the data
from the sampled animals included in the study of each section.

Animal data

Blood samples were collected from 162 live, juvenile loggerhead sea turtles
stranded on the Canary Islands’ coast and submitted to the Tafira Wildlife
Rehabilitation Center (Tafira-WRC) (Gran Canaria Island) between 2007 and 2010
(2007, n =41;2008, n =45; 2009, n =46; and 2010, n = 30). Admitted animals were
classified according to the severity of each case as mildly (n = 30), moderately (n
= 118) and severely damaged (n = 14). Furthermore, a number of animals (n =
11) showed evident signs of emaciation. The most frequent causes of stranding
were entanglement in fishing nets (n = 101; 62.3%), ingestion of hooks and
monofilament lines (n = 16; 9.9%), traumatic injuries caused by boat strikes (n =
6; 3.7%), crude oil ingestion (n = 4; 2.5%), severe malnutrition (n = 11; 6.8%), skin
diseases (n = 6; 3.7%), and other unidentified causes (n = 18; 11.1%).

The size of these stranded turtles was evaluated through straight carapace length
(SCL) and weight. Stranded turtles from Tafira-WRC ranged in size from 16 to 70
c¢m and showed a mean SCL value of 39.30 + 11.84 cm. These turtles also showed
a mean weight of close to 9 kg (8.73 £ 7.76 kg; range: 0.42 - 43.65 kg). On the basis
of SCL all the stranded turtles were identified as juvenile (Bjorndal et al., 2001;
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Seminoff et al.,, 2004). Body condition index was calculated using the formula
described by Bjorndal et al., (2000a):

BCl = (Body mass (kg) / SCL?) x 100,000

Visualization of the gonads via surgery or endoscopy was not performed; as a
consequence the sex of the stranded turtles was unknown.

In addition, 205 female adult loggerhead sea turtles found nesting on the beaches
of southeast Boavista Island between 2009 (n = 63) and 2010 (n = 142) were
included in this study. A complete visual physical examination was performed
and their size was evaluated using the curve carapace length (CCL). Turtles from
Cape Verde exhibited CCL mean values higher than 80 cm (82.71 + 4.08 cm; range:

66.50 - 104.50 cm).

Results

OCP Occurrence

Most of the plasma samples from both populations showed detectable levels of
some OCPs (95.7% in turtles from the Canary Archipelago and 93.7% in turtles

Variable

HCB

a-HCH

8-HCH

y-HCH

6-HCH
Methoxychlor
Heptachlor epoxide
Aldrin

Cis chlordane
Trans chlordane
p,p’-DDE
p,p’-DDD
p,p’-DDT
Dieldrin

Endrin
a-Endosulphan
B-Endosulphan

Endosulphan-sulphate

Mirex
2DDTs
JPesticides

P = Mann-Whitney test; P° = Chi square test; LOD = Limit of detection; n.s = not significant

Canary Islands (juveniles; n = 162)

Mean + SD
0.41+0.47
<LOD
0.02+0.54
<LOD
<LOD
< LOD
< LOD
< LOD
< LOD
< LOD
0.78+1.22
0.003 +0.01
< LOD
0.77+1.72
< LOD
<LOD
< LOD
< LOD
< LOD
0.78 £1.22
1.98 £2.58

Median (range)
0.36 (< LOD-3.51)
< LOD
0.00 (< LOD-0.32)
< LOD
<LOD
< LOD
< LOD
< LOD
< LOD
< LOD
0.38 (< LOD-8.94)
0.00 (< LOD-0.06)
< LOD
0.00 (< LOD-8.14)
<LOD
< LOD
<LOD
<LOD
< LOD
0.38 (< LOD-8.94)
1.04 (< LOD-15.10)

% Detected
78.4

22



from Cape Verde). Nevertheless, only five (HCB, B-HCH, p,p "-DDD, p,p -DDE and
dieldrin) out of the 18 OCPs measured were detected in the animals examined
in this study, whereas the remaining OCPs evaluated (a-HCH, y-HCH, 6-HCH,
heptachlor epoxide, aldrin, cis-chlordane, trans-chlordane, endrin, a-endosulfan,
B-endosulfan, sulfate- endosulfan and mirex) were below the LOD (limit of
detection) in all of the plasma samples analyzed.

As shown in Table 7, among the OCPs quantified, p,p’-DDE and HCB were the
chemicals most frequently detected and at the highest concentrations in both
populations. Although the level of OCPs was low, it should be highlighted that the
sum of these compounds (XOCPs) reached levels as high as 15 ng/ml in a turtle
stranded in the Canary Islands.

The level of contamination by OCPs (XOCPs) was higher in turtles stranded in the
Canary Islands than in nesting turtles from Cape Verde. Thus, animals stranded
in the Canarian Archipelago showed higher values of contamination by DDT-
derivatives (p,p -DDD, p,p -DDE, and, consequently, >DDTs) than nesting animals

from Cape Verde. 169

Table 7. OCPs concentrations (ng/ml) in plasma samples of juvenile and adult
loggerhead sea turtles.

Cape Verde (adult female; n = 205)

- P°/P"-value

Mean £ SD Median (range) % Detected
0.24 £0.33 0.09 (< LOD-2.18) 80 <0.001/<0.001

< LOD <LOD - -
0.02 £ 0.046 0.00 (< LOD-0.37) 16 n.s./n.s.

< LOD <LOD - -

< LOD <LOD - -

< LOD <LOD - -

< LOD <LOD - -

< LOD < LOD - -

< LOD <LOD - -

< LOD <LOD - -
0.20+0.30 0.11 (< LOD-1.78) 73.7 <0.001/<0.05

0.0009 + 0.006 0.00 (< LOD-0.06) 2.4 <0.05/n.s

<LOD <LOD - -
0.30+0.90 0.00 (< LOD-9.50) 259 n.s./n.s.

<LOD <LOD - -

<LOD <LOD - -

<LOD <LOD - -

<LOD <LOD - -

< LOD <LOD - -
0.21+£0.30 0.11 (< LOD-1.78) 73.7 <0.001/<0.001

0.77+1.21 0.37 (< LOD-12.67) 93.7 <0.001/n.s.
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Table 8. PCBs concentrations (ng/ml) in plasma samples of juvenile and

adult loggerhead sea turtles.

Canary Islands (juveniles; n = 162)

Variable -
Mean £ SD Median (range) % Detected

PCB-28 0.34+£0.28 0.25 (< LOD-1.24) 96.3
PCB-52 0.04 £ 0.05 0.01 (< LOD-0.27) 52.5
PCB-77 0.001 £ 0.006 0.00 (< LOD-0.05) 8.0
PCB-81 0.004 £0.012 0.00 (< LOD-0.08) 13.0
PCB-101 0.04 £0.014 0.00 (< LOD-0.12) 13.0
PCB-105 0.002+0.01 0.00 (< LOD- 0.09) 4.9
PCB-114 0.0052 +0.03 0.00 (< LOD-0.34) 5.6
PCB-118 0.15+0.29 0.07 (< LOD-3.10) 65.4
PCB-123 0.0065 £ 0.02 0.00 (< LOD-0.07) 14.2
PCB-126 0.007 £0.02 0.00 (< LOD-0.22) 13.0
PCB-138 1.82+2.39 0.94 (< LOD-14.01) 95.7
PCB-153 1.10+£2.19 0.44 (< LOD-22.55) 93.8
PCB-156 0.01+£0.04 0.00 (< LOD-0.38) 14.2
PCB-157 0.02 £0.04 0.00 (< LOD-0.20) 35.2
PCB-167 0.007 £0.02 0.00 (< LOD-0.14) 21.0
PCB-169 0.0013 £ 0.007 0.00 (< LOD-0.06) 4.3
PCB-180 0.58+1.18 0.20 (< LOD-12.01) 88.3
PCB-189 <LOD <LOD 0.0
2M-PCBs 3.46+4.76 1.92 (0.05-40.70) 100.0
2DL-PCBs 0.21+0.35 0.13 (0.00-3.61) 84.6
2PCBs 4.11+£5.90 2.17 (0.05-53.23) 100.0

P2 = Mann-Whitney test; P° = Chi square test; LOD = Limit of detection; n.s = not significant

In addition, HCB levels were higher in turtles from Canary Islands than those
samples from Cape Verde. On the contrary, the levels of contamination by
cyclodienes (taking into account that among the cyclodiene pesticides, only
dieldrin was detected in the analyzed samples) were similar in both groups of
animals.

PCB Occurrence

As shown in Table 8, all of the analyzed samples showed detectable levels of
at least one PCB congener. PCB-189 was not detected in any sample from both
populations, whereas PCB-28 was the most frequently detected congener (more
than 90% of the samples from both populations). In plasma samples from the
turtles stranded in the Canary Islands, PCB-138, PCB-153 and PCB-180 were also
measured in a high percentage of the samples.



Cape Verde (adult female; n = 205)

- : P?/P’-value
Mean (median) £ SD Median (range) % Detected
0.20+1.18 0.16 (< LOD-1.40) 94.1 <0.001/ n.s.
0.02 £ 0.05 0.00 (< LOD-0.48) 34.1 <0.001/<0.001
0.0003 £ 0.002 0.00 (< LOD-0.03) 2 <0.01/<0.05
0.0009 £ 0.004 0.00 (< LOD-0.04) 3.9 <0.01/<0.01
0.0012 + 0.006 0.00 (< LOD-0.06) 5.4 <0.05/<0.01
0.002 +0.01 0.00 (< LOD-0.1) 6.3 n.s./n.s.
0.0009 £ 0.007 0.00 (< LOD-0.08) 2.4 n.s./n.s.
0.02 £ 0.036 0.00 (< LOD-0.23) 28.8 <0.001/<0.001
0.0032 £0.014 0.00 (< LOD-0.13) 7.8 <0.05/<0.05
0.0005 £ 0.003 0.00 (< LOD-0.04) 2.4 <0.001/<0.001
0.05+0.12 0.00 (< LOD-0.88) 33.7 <0.001/<0.001
0.03 +£0.09 0.00 (< LOD-0.88) 37.1 <0.001/<0.001
0.004 +£0.02 0.00 (< LOD-0.12) 10.7 n.s./n.s.
0.003 £0.01 0.00 (< LOD-0.06) 9.3 <0.001/<0.001
0.0008 £ 0.004 0.00 (< LOD-0.03) 4.9 <0.001/<0.001
0.0003 £ 0.002 0.00 (< LOD-0.03) 1.5 n.s./n.s.
0.01+0.03 0.00 (< LOD-0.19) 26.3 <0.001/<0.001
< LOD < LOD 0.0 -
0.33+0.36 0.23 (< LOD-2.45) 97.1 <0.001/<0.05
0.03 £0.053 0.00 (< LOD-0.29) 46.8 <0.001/<0.001
0.35+0.40 0.24 (< LOD-2.51) 97.1 <0.001/<0.05

The rank order for the PCB congeners, according to the percentage of samples
from the stranded animals of the Canary Islands in which the congener was
detected, was the following: PCB-28 > PCB-138 > PCB-153 > PCB-180 > PCB-118
> PCB-52 > PCB-157 > PCB-167. The rest of the congeners were detected in less
than 15% of the samples. However, in samples from Cape Verde, the rank order
according to the percentage of detection was different: PCB-28 > PCB-153 > PCB-
52 >PCB-138 > PCB-118 > PCB-180 > PCB-156 > PCB-157.

As a consequence, the profiles of PCB contamination were different among turtles
from both populations. PCB profiles in samples from the Canary Islands were
dominated by the hexachlorobiphenyl congeners (PCBs 138 and 153), which
accounted for 98.1% of the total PCBs, followed by trichlorobiphenyls (PCB-28:
96.3%), heptachlorobiphenyls (PCB-180), pentachlorobiphenyls (PCB-101 and
PCB-118: 68.5%) and tetrachlorobiphenyls (PCB-52: 52.5%). A different profile
of PCB contamination was observed in turtles from Cape Verde. These samples
were dominated by trichlorobiphenyls (94.1%), followed by hexachlorobiphenyl
congeners (43.4%), tetrachlorobiphenyls (34.1%), pentachlorobiphenyls (32.7%)
and heptachlorobiphenyls (26.3%).
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Furthermore, in turtles from the Canary Islands, the median concentration of PCB-
138 (0.94 ng/ml) was the highest among all of the congeners analyzed. However,
PCB-28 was the congener measured at the highest concentration (0.2 ng/ml) in
turtles from Cape Verde. Nevertheless, the highest concentration of PCB pollution
was found in the plasma sample from a turtle stranded in the Canary Islands that
showed a PCB-153 value of approximately 23 ng/ml.

As shown in Table 8, most of the PCB congeners analyzed individually had higher
values in animals from the Canary Islands (IUPAC numbers #28, 52, 77, 81, 101,
118,123,126, 138, 153, 157, 180) than in animals from Cape Verde. Consequently,
samples from the Canary Islands showed higher median concentrations of PCB
contamination (XPCBs) than turtles from Cape Verde (2.17 vs. 0.24 ng/ml; p <
0.001).

Associations between biometric parameters and OCP and
PCB contamination concentrations

Although there were no associations between size and OCP concentration in any
group of animals, the results were different with regards to PCBs. While turtles
from Cape Verde did not present any significant association between OCP or
PCB contamination concentrations and size, within the group of stranded turtles
from the Canary Islands, multiple negative correlations between size (SCL) and
individual PCB congeners were evident (PCB-28,r=-0.29, p < 0.001; PCB-52, r = -
0.16,p < 0.05; PCB-118,r=-0.23,p < 0.01; PCB-138,r=-0.24,p < 0.01; PCB-153,r =
-0.30, p <0.001; PCB-156,r=-0.16, p < 0.05 and PCB-180, r =-0.26, p < 0.01). As a
consequence, in the same group of animals, there were also negative associations
between M-PCBs (r=-0.28, p < 0.001), XDL-PCBs (r=-0.32, p < 0.001) and 2PCBs
(r=-0.27, p < 0.01). Furthermore, stranded turtles in the Canary Islands with a
SCL <42 cm (n = 111) exhibited higher median concentrations of XDL-PCBs than
those with a SCL =42 cm (n =49) (0.15 vs. 0.08 ng/ml; p < 0.05).

Health status in relation to OCP and PCB contamination in
turtles stranded along the coast of the Canary Islands

Turtles admitted to TWRC with emaciation (n = 11) presented higher median
concentrations of PCB-28 than the rest of the stranded turtles (0.63 vs. 0.24 ng/
ml; p < 0.01). In addition, turtles that were classified as mildly damaged upon
admission presented significantly lower median concentrations of PCB-153 (0.23
ng/ml) in comparison to those classified as moderately (0.47 ng/ml; p < 0.05) and
severely damaged (0.84 ng/ml; p < 0.05).

No differences were detected between OCP concentrations and the general status
of the turtles. In addition, no correlations were observed between body condition
and OCs concentrations.



Inter-year comparision of OCP and PCB concentrations

As shown in Fig. 5A, with respect to turtles stranded in the Canary Islands, the
plasma concentrations of OCPs (XPesticides) were higher in turtles stranded in
2009 and 2010 than those in turtles stranded in 2007 and 2008 (3.07 and 1.67 ng/
mlvs. 1.32 and 1.68 ng/ml). This result was also evident with respect to the plasma
concentrations of XM-PCBs, DL-PCBs and 2PCBs (Fig. 5B).

On the contrary, during the two years of sampling in Cape Verde (2009 and 2010),
a significant decrease in contamination concentrations by *XMPCBs, XDL-PCBs
and XPCBs among turtles evaluated in 2010 was evident compared to samples
from turtles studied in 2009 (Fig. 5B). We also found a similar result regarding the
OCP contamination concentrations in female turtles from Cape Verde; there were
higher OCP contaminant concentrations in plasma from animals sampled in 2009
than in samples from animals studied in 2010 (Fig. 5A).

Discussion

Geographical patterns

The present study evaluated the overall OC contamination levels in sea turtles
from the West African coast comparing contaminant levels and profiles among
animals from two different zones of this part of the Atlantic Ocean and of two
different size classes. Additionally, it represents the first study showing the OC
contamination levels for any turtle species from Cape Verde.

As expected, and in accordance with the literature (D'llio et al., 2011), most of the
367 samples from juvenile and adult specimens of loggerhead sea turtles included
in this study showed detectable levels of a number of OCs. Loggerhead sea turtles
from the Canary Islands showed higher OC (OCP and PCB) levels than turtles from
Cape Verde. Other authors have also reported differences in OC contamination
levels in sea turtle tissues from different locations around the world (Alava et al.,
2011; Corsolini et al., 2000; Gardner et al.,, 2003; Labrada-Martagon et al., 2011;
Lake et al., 1994; Mckenzie et al., 1999; McKim and Johnson, 1983; Ragland et al,,
2011; Swarthout et al,, 2010). Similarly, the overall PCB contamination level was
higher in turtles from the Canary Islands (XPCBs, XM-PCBs, and 2DL-PCBs) than in
female turtles from Cape Verde. One possible explanation for this could be that
the Canary Islands are a highly developed archipelago with a number of polluting
industries, while Cape Verde is an underdeveloped country with virtually no
traditional polluting industries. As a consequence, it is expected that the pollution
level in Cape Verde would be lower than in the Canary Islands. However, the
differences found in our study between turtles from these two areas may not
only be due to different degrees of contamination but could also be due to age,
reproductive status or corporal condition. The fact that juvenile turtles from the
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Canary Islands were not at breeding age could also exaggerate the significant
difference observed between the two groups of turtles. It is also important to
bear in mind that lower levels of contaminants in adult females could indicate OC
depuration through the excretion of these contaminants via maternal transfer to
eggs (Mckenzie et al., 1999). Previous studies have reported strong evidence that
OCs are maternally transferred to eggs in marine turtles (Stewart et al.,, 2011; van
de Merwe et al., 2010).
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Figure 5. Temporal trend in the contamination levels of OCPs (A) and 2DL-PCBs, >M-PCBs and >PCBs (B)
in turtles from the Canary Islands and Cape Verde during the years studied.



Organochlorine pesticides

Regarding the OCPs measured in this study, p,p-DDE was the predominant
compound detected in both groups of animals in this study followed by HCB,
[3-HCH, dieldrin, and p,p-DDD. This supports previous studies in which p,p’-DDE
has generally been the pesticide present in greatest concentrations in sea turtles,
independently of the species selected and their geographical origin (Alava et al.,
2011; Guirlet et al., 2010; Keller et al., 2004a; Lake et al., 1994; Lazar et al,, 2011;
Mckenzie et al., 1999; Perugini et al., 2006; Ragland et al., 2011; Rybitski et al.,
1995; Storelli et al., 2007; Storelli and Marcotrigiano, 2000).

As previously mentioned, technical DDT (p,p-DDT) was banned in the late 1970s in
North America and Europe. However, currently it is well known that this pesticide
is still being used in underdeveloped African countries (for malaria control, for
example). In fact, DDT has recently been detected in pine needles (Villa et al.,
2003) and serum samples from people living in the Canary Islands (Zumbado et
al., 2005). In an attempt to evaluate the possibility that a source of DDT could
still be active in the marine environment of both archipelagos, we employed
the p,p-DDE/ZDDT ratio. The ratio of the concentrations of p,p-DDE to ~DDT has
been used to evaluate the chronology of DDT input in the environment (Aguilar,
1984). Values above 0.6, which is regarded as a critical threshold, indicate a lack of
new sources of DDT entering the ecosystem. Despite the fact that this pesticide
is still being used in Sub-Saharan Africa, and the Canary Islands and the Cape
Verde Archipelago are located close to the West African coast, the ratio found
in our study (0.99 for both groups of turtles) seems to indicate that there is not
an active source of technical DDT in the marine environment surrounding these
archipelagos.

PCB congeners

With respect to PCBs, our results showed a pattern of PCB congeners in juvenile
turtles from the Canary Islands that was clearly dominated by the more highly
chlorinated ones (hexachlorobiphenyls; PCB-138 > PCB-153 > PCB-180). These
results agree with those previously reported for tissues from loggerhead sea turtles
(Corsolinietal., 2000; Keller et al., 2004a; Lazar et al., 2011; Orés et al., 2009; Perugini
et al.,, 2006; Storelli et al., 2007) and from other marine turtle species (Miao et al.,
2001; Orés et al., 2009; Richardson et al., 2010). Conversely, in turtles from Cape
Verde, PCB-28 was the most frequently detected congener, and it was detected at
the highest concentration. Therefore, the Cape Verde PCB profile was dominated
by the lower-chlorinated congeners (trichlorobiphenyls). A similar finding was
reported previously by Gartner et al. (2003) in green sea turtles from the Eastern
Pacific. Differences in PCB patterns in turtles may be attributed to differences in
the composition of congeners released into the marine environment by different
pollution sources and/or to dietary differences or to differences in the abilities
of various species and populations to metabolize PCBs. Although reptilian PCB
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biotransformation has been demonstrated (Schlezinger et al., 2000), insufficient
data are available regarding the metabolic capacity of sea turtles for PCBs.

OC accumulation with size and nutritional status

As previously stated, OCPs and PCBs accumulate in the fatty tissues of exposed
animals throughout their lifespan, and increasing concentrations of these
chemicals are evident with age (and therefore, with growth). A recent study in
adult male loggerhead sea turtles observed positive correlations between OC
concentrations and turtle size, which suggests that the somatic growth rate plays
a role in persistent organic pollutant concentrations in a turtle throughout its
life (Ragland et al., 2011). However, unexpectedly, our results showed that larger
juvenile turtles in the Canary Islands had lower concentrations of PCB than smaller
ones. Few studies have investigated the phenomena of OC bioaccumulation
in relation to sea turtle growth period (Keller et al., 2004a; Lazar et al., 2011;
Mckenzie et al., 1999; Ragland et al,, 2011), and results are contradictory. Thus,
while some studies have reported increased PCB-52 and PCB-114 contamination
levels in relation to size (CCL) (Lazar et al, 2011), other studies have found
negative correlations with size for the pesticides mirex and chlordane (Keller et al.,
2004a) and for XPCBs and DDE (Mckenzie et al., 1999). A possible explanation for
the higher levels in smaller turtles could be the effect of growth dilution, where
environmental pollutants accumulate at a higher rate during the earlier life stages,
while lower exposure in the neritic stage, coupled with somatic growth, dilutes
the concentrations in the tissues of larger animals (Keller et al., 2004a; Mckenzie
et al.,, 1999). On the contrary, turtles stranded on the coast of the Canary Islands
may have visited different areas with different degrees of contamination during
migration, resulting in differences in exposure levels for each animal (Ziswiler,
1986). Without knowing the migratory route and previous contaminant exposure
of these animals, it is difficult to provide an accurate explanation. In addition,
turtles with a SLC < 42 cm showed higher concentrations of non-ortho and mono-
ortho PCBs (ZDL-PCBs) than those with SLC = 42 cm. Dioxin-like compounds have
the potential to cause deleterious effects on animals, such as endocrine disruption
or immunological impairment, at any concentration (Van den Berg et al., 1998).
However, exposure to di-ortho congeners (non-dioxin-like) must also be taken
into consideration because there is a higher prevalence of these congeners in the
environment.

The effects of OC contaminants on clinical health parameters orimmune systemin
sea turtles have been described in very few studies (Keller et al., 2004¢; Swarthout
et al,, 2010). Correlations between clinical health parameters and OCs in juvenile
loggerhead sea turtles have suggested that sea turtles may be relatively sensitive
to sub lethal effects of OCs. Clearly, more data are needed on the possible effects
of contaminants in sea turtles in all life stages (egg, hatchling, juvenile adults).



Lipid mobilization in debilitated turtles

In addition to size, sex and feeding areas, nutritional status may also influence
the OC contamination concentration in sea turtles, especially the concentrations
observed in plasma. Previous studies have shown a strong correlation between
lipids in fat stores and blood OC levels in sea turtles (Keller et al., 2004a),
which indicates that when lipids are mobilized (to meet energy demands, egg
production and tissue maintenance), OCs are released into the bloodstream
(Hamann et al., 2002; Kwan, 1994). Lipids are also mobilized in debilitated turtles
to meet energy demands during fasting. Most turtles that were admitted to the
Tafira-WRC of the Canary Islands showed poor body conditions and weakness
because of their inability to eat properly. Debilitated animals generally become
aphagic and mobilize lipids stored in their body for energy (Keller et al., 20043;
Orés et al.,, 2009; van de Merwe et al., 2010). Therefore, it is most likely that the
mobilization of fat stores into the bloodstream could also mobilize OCs and
elevate their concentration in blood. In addition, turtles that showed severe
cachexia (n=11) presented higher concentrations of PCB-28 in comparison to the
other turtles analyzed. Similar results were found for PCB-153 with higher levels in
turtles classified as severely damaged upon admission. However, due to the small
sample size of these groups, conclusions from these results must be interpreted
with caution.

Nevertheless, the fact that juvenile turtles from Canary Islands were stranded and
a certain percentage of them were emaciated is a potential explanation for this
group exhibiting high plasma OC concentrations compared to healthy nesting
female adults.

Inter-year comparison of OC concentrations

The inter-year differences observed in OC contamination among sea turtles
stranded along the coast of the Canary Islands suggests an increasing level of
contamination in sea water in this archipelago. Although our results were based
on samples from different individuals, during the years studied we noted a trend
towards an increase in the contamination level. Curiously, 2009 showed a higher
OCload in all of the analyzed samples. Because OC levels in blood can experience
fluctuations during lipid mobilization (long migrations, breeding, or disease)
(Keller et al., 2004a), the correct interpretation of this increase requires further
evaluation of temporal trends.
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Conclusions

1. This study provides the first data on OC concentrations in loggerhead
sea turtles from Cape Verde and is the first study in which sea turtles
from different areas of the eastern Atlantic were compared.

2. In general, juvenile turtles stranded in the Canary Islands showed
higher OC concentrations than adult, nesting loggerhead turtles from
Cape Verde. We have to take into account that juvenile turtles from
the Canary Islands were not at breeding age and were younger and
more emaciated than turtles from Cape Verde, but also that the higher
contaminants levels observed in the former could be due to a higher
degree of environmental contamination in this area.

3. In addition, whereas the OCP profile was similar between the juvenile
and adult turtles, different PCB patterns were observed in the two
groups of turtles. Plasma samples from juvenile turtles were dominated
by more highly chlorinated homologues, while samples from adult
female loggerheads were dominated by lower-chlorinated congeners.
Dietary differences between juvenile and adult loggerhead sea turtles
and differences in the congener contamination in both areas could
explain this difference. In addition, the smaller turtles showed higher
PCB congener levels than larger turtles from the Canary Islands. This
finding is contrary to the expected result (bioaccumulation along the
lifespan). As other authors have suggested, we support the growth
dilution effect as a possible explanation.

4. The significant temporal differences in OC concentrations among
turtles from the Canary lIslands suggest increasing environmental
contamination in recent years.
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Abstract

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) were measured in plasma samples of 162
juvenile loggerhead sea turtles (Caretta caretta) from Canary Islands, and 205 adult
nesting loggerheads from Cape Verde. All the 367 samples showed detectable
values of some type of PAH. Phenanthrene was the PAH most frequently detected
and at the highest concentration in both populations. Median concentrations of
>PAHs in the plasma of loggerheads from the Canary Islands and Cape Verde were
similar (5.5 and 4.6 ng/ml, respectively). Di- and tri-cyclic PAHs were predominant
in both populations suggesting petrogenic origin rather than urban sources of
PAHs. In the group of turtles from Canary Islands, there was evident an increasing
level of contamination over the last few years. The present study represents the
first data of contamination by PAHs in sea turtles from the studied areas.
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Introduction

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are ubiquitous organic contaminants
found in air, water, sediment, and soil. The United States Environmental Protection
Agency (USEPA) identified 16 PAHs as priority environmental pollutants. PAHs
are important due to their capability of bioaccumulation in invertebrate species
(Meador et al., 1995), and their known toxic effects (Moore et al., 1989). Studies
investigating PAHs have primarily focused on aquatic ecosystems (Kannan and
Perrotta, 2008; Marsili et al., 2001). The major inputs of PAHs into the marine
environment occur via industrial discharge and urban runoff, vessel operation,
tanker accidents, atmospheric deposition, and exploration production (Van
Metre et al.,, 2000). Oil spills are rare events, but they have the potential to be
spectacularly devastating to vulnerable resources (Pérez et al., 2008).

The marine environments of the Canary Islands (Spain) and Cape Verde (Republic
of Cape Verde) are characterized by a great variety of endemic species. Their
geographical situation, with very high tanker traffic around the islands, makes
these areas especially sensitive to contamination by PAHs. This traffic is higher
in the Canary Islands than in Cape Verde, suggesting the hypothesis that greater
levels of PAHs could be expected in the Canarian turtles. In fact, international
recognition of the waters of the Canary Islands as a Particularly Sensitive Sea
Area (PSSA) was adopted recently by the International Maritime Organization
(IMO 2007). Although strategies for monitoring pollution are mandatory in these
archipelagos, studies monitoring PAHs are very scarce (Pefia-Méndez et al., 1999,
2001).

The most common sea turtle species in the Canary Islands and Cape Verde is
the loggerhead turtle (Caretta caretta) (Marco et al., 2011; Monzén-Arglello et
al., 2009). Monzén-Arguello et al. (2009) demonstrated that juvenile loggerhead
turtles found in the Canary Islands come mainly from the South Florida, Northeast
Florida, North Carolina, and Mexico. They found a genetic stability in temporal
and size analysis of the Canary Islands loggerhead population, showing a long
period of residency. Moreover, this population shares developmental habitats
in the North East Atlantic with other Atlantic and Mediterranean loggerhead
populations (Margaritoulis et al., 2003). The loggerhead turtle population from
Cape Verde has been internationally recognized as the second largest population
of this species in the North Atlantic, and the third largest worldwide (Lopez Jurado
etal., 2007).

Diseases and causes of mortality among sea turtles stranded in the Canary
Islands have been previously reported (Orés et al., 2005). However, data available
for baseline levels of contaminants and effects on the turtle populations of the



Canary Islands are scarce (Monagas et al., 2008; Orés et al., 2009; Torrent et al.,
2004). Analysis of blood samples from sea turtles is a reliable non-lethal method
to estimate environmental exposure to contaminants, especially persistent
organic pollutants and metals (van de Merwe et al., 2010). However the utility of
this biological sample to evaluate environmental exposure to PAHs has not been
explored in depth.

To fill this gap, in this study, concentrations of 16 USEPA priority PAHs were
measured in the plasma of 162 juvenile loggerhead turtles stranded on the coasts
of the Canary Islands, and 205 adult nesting loggerheads from the Cape Verde
archipelago.

Material and methods

Animal data

Between 2007 and 2010, the 162 juvenile loggerhead sea turtles stranded in
the Canary Islands and submitted to the Tafira Wildlife Rehabilitation Center
(Tafira-WRC, Gran Canaria Island) were included in this study. Once rescued,
clinical evaluations, including a physical examination, evaluation of swimming
activity, food ingestion, weight, straight carapace length (SCL), and hydration,
were performed daily following a complete clinical protocol. Blood samples were
obtained before turtles were fed. The causes of stranding included: entanglement
in fishing nets (n =101, 62.3%), ingestion of hooks and monofilament lines (n =16,
9.9%), traumatic injuries caused by boat strikes (n = 6, 3.7%), crude oil ingestion
(n = 4, 2.5%), malnutrition (n = 11, 6.8%), skin diseases (n = 6, 3.7%), and other
unidentified causes (n = 18, 11.1%). On the basis of SCL, all turtles were identified
as juveniles (Bjorndal et al., 2001). Visualization of the gonads via surgery or
endoscopy was not performed.

In addition, 205 female adult loggerhead sea turtles nesting on the beaches of
southeast Boavista Island (Cape Verde) between 2009 and 2010 were included
in this study. A complete visual physical examination was performed and curved
carapace length (CCL) was measured. All blood samples were collected from
turtles in their way back to the sea (after egg laying).

Values of SCL, CCL, and weight of the studied turtles are presented in Table
9. Although the age of the turtles it is difficult to determine, size can provide
information about the relationship between age and PAH levels. In this sense, we
found that most female nesting turtles were small-sized females (82.2 + 3.17 cm,
n =197), and only 8 were large turtles (94.87 £ 4.77).
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Table 9. Mean and standard deviation and maximum and minimum (range)
values for physical characteristics of stranded juvenile loggerhead turtles from
the Canary Islands and adult nesting loggerheads from Cape Verde.

Canary Islands (n = 162) Cape Verde (n = 205)

CCL (cm) 39.30 + 11.84 (16.00-70.00) 82.71 + 4.09 (66.50-104.50)
SCL (cm) 35.38 + 10.66 (14.27-64.10) n.m.
Weight (kg) 8.74 +7.77 (0.42-43.65) n.m.

CCL = Curved carapace length; SCL = Straight carapace length; n.m. = not measured.

Table 10. Concentrations of PAHs,2PAH, and PAH profiles (ng/ml) in plasma of
stranded juvenile loggerhead turtles from the Canary Islands and adult nesting
loggerheads from Cape Verde.
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Canary Islands (n = 162)

Mean £ SD Median (range) % Detected
Naphtalene 1.94 +2.02 1.68 (0.00-10.29) 63.9
Acenaphtylene BDL BDL BDL
Acenaphtene 0.03+0.27 0.00 (0.00-0.92) 8.2
Fluorene 0.13+0.35 0.00 (0.00-1.73) 15.2
Anthracene 0.01+0.17 0.00 (0.00- 2.10) 0.6
Phenanthrene 4.19+3.48 3.53 (0.00-23.45) 93.7
Fluoranthrene 0.03+0.17 0.00 (0.00-1.61) 5.7
Pyrene 0.04£0.21 0.00 (0.00-1.52) 4.4
Benzo [a] anthracene 0.005 +0.01 0.00 (0.00-0.07) 22.2
Chrysene 0.003 £ 0.009 0.00 (0.00-0.05) 133
Benzo [b] fluoranthene BDL BDL BDL
Benzo [k] fluoranthene BDL BDL BDL
Benzo [a] pyrene BDL BDL BDL
Indeno [1,2,3-c,d] pyrene 0.0001 + 0.0008 0.00 (0.00-0.01) 0.6
Dibenza [a,h] anthracene 0.0007 + 0.004 0.00 (0.00-0.04) 3.2
Benzo [g,h,i] perylene BDL BDL BDL
Tri-cyclic 4.36+3.70 3.60 (0.00-25.07) 94.3
Tetra-cyclic 0.08 £0.32 0.00 (0.00-3.13) 31.6
Penta-cyclic BDL BDL BDL
Hexa-cyclic 0.0008 £ 0.004 0.00 (0.00-0.04) 3.2
2PAHs 6.38 £4.95 5.50 (0.01-29.46) 100

P2= Mann-Whitney test;

P® = Chi-square test; BDL = Below detection limit; n.s. = not significant.

?We have excluded from the comparison stranded turtles due to crude oil to avoid

jeopardizing the contaminants levels measure.



Results

PAHs occurrence

All of the 367 plasma samples, from both populations of loggerhead turtles,
showed detectable values of some type of PAH. PAH concentrations measured
in the plasma of the loggerheads from both populations are shown in Table 10.
Phenanthrene was the most frequently detected chemical (more than 90% of the
samples), and at the highest concentration. However, acenaphtylene, benzo [b]
fluoranthene, benzo [k] fluoranthene, benzo [a] pyrene, and benzo[g, h, i] perylene
were not detected in any sample. The existence of relevant differences in PAH
concentrations between the two populations involved in this study is remarkable.
Turtles from the Canary Islands showed higher levels of naphthalene than turtles
from Cape Verde. In addition, this compound was more frequently detected
in samples from the Canary Islands than in samples from Cape Verde (64% vs.

Cape Verde (n = 205)
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Mean + SD
0.86+1.29
BDL
0.601 £ 0.64
0.27 £ 0.45
0.04 +0.46
3.94+3.7
0.09£0.19
0.13+0.39
0.006 £ 0.01
0.002 £ 0.007
BDL
BDL
BDL
0.0001 + 0.0009
0.0005 + 0.004
BDL
4.85+4.38
0.23+0.53
BDL
0.0006 + 0.004
5.95+4.88

Median (range)
0.00 (0.00-5.93)
BDL
0.46 (0.00-4.77)
0.18 (0.00-4.76)
0.00 (0.00-6.48)
2.69 (0.00-32.87)
0.00 (0.00-1.24)
0.00 (0.00-3.60)
0.00 (0.00-0.08)
0.00 (0.00-0.06)
BDL
BDL
BDL
0.00 (0.00-0.01)
0.00 (0.00-0.04)
BDL
3.36 (0.00-40.16)
0.02 (0.00-4.15)
BDL
0.00 (0.00-0.04)
4.61 (0.01-40.16)

% Detected
39.5
BDL
84.4
65.4
1.0
99.0
31.2
18.5
43.9
16.6
BDL
BDL
BDL
0.5
3.9
BDL
99.5
68.5
BDL
4.4
100

P°/P"-value
<0.001/ <0.001
<0.001/<0.001
<0.001/<0.001

n.s./n.s.
n.s./<0.01
<0.001/<0.001
<0.001/<0.001
<0.01/<0.001
n.s./n.s.

n.s./n.s.
n.s./n.s.
n.s./<0.01
<0.001/<0.001
n.s./n.s.
n.s./-
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40%). Adult female turtles from Cape Verde showed higher concentrations and
frequency of detection of acenaphtene, fluorene, fluoranthrene, and pyrene than
turtles from the Canary Islands. Furthermore, although benzo [a] anthracene was
detected at similar concentrations in both populations, this compound was more
frequently detected in turtles from Cape Verde (Table 10). Total burden of PAHs
(zPAHs) were similar in both populations: median values of 5.5 ng/ml for turtles
from Canary Islands, and 4.6 ng/ml for turtles from Cape Verde.

PAH profile calculated as the percentage of each group of PAHs with respect to
total PAHs burden was similar between the two populations (Figure 9). However,
blood concentrations of tetra-cyclic PAHs were higher in turtles from Cape Verde
than the turtles from the Canary Islands (p < 0.001) (Table 10).

Cape Verde B di-cyclic
tri-cyclic
. _ .
Canary Islands ‘ tetra-cyclic

® hexa-cyclic

0% 20% 40% 60% 80% 100%

Figure 9. PAHs profiles of turtles stranded in the Canary Islands and nesting turtles from the Cape Verde

archipelago. Bars represent the frequency of detection in percentage.

Inter-year comparison of PAHs concentrations

As shown in Table 11 there was a clear temporal trend in the levels of
contamination by PAHs among the sea turtles stranded on the coasts of the
Canary Islands between the different sampling years, being the total burden of
PAHs much higher in 2010 and 2009 than in 2008 and 2007.

Some individual PAH differences between 2009 and 2010 were also observed in
the turtles from Cape Verde. However, we did not find any significant difference
in the total burden of PAHs in these turtles between 2009 and 2010 (Table 12).
In addition, only for more recent years (2009 and 2010), turtles from the Canary
Islands showed higher levels of XPAHSs (in both years) than turtles from Cape Verde
(9 vs. 5 ng/ml approximately).



Differences of PAHs concentrations among stranding causes
and size

The mean concentration of fluoranthene in the loggerheads stranded in the
Canary Islands due to crude oil ingestion (n = 4) was much higher (0.41 + 0.47;
p < 0.01) than the mean observed for the rest of turtles stranded for other
reasons (0.027 + 0.17). No other differences were observed between PAHs when
comparing the cause of stranding.

Among the turtles stranded in the Canary Islands, negative correlations between
size (CCL) and concentrations of acenaphthene (r=-0.206; p < 0.01), phenanthrene
(r=-0.271; p =0.001), and ZPAHs (r =- 0.259; p = 0.001) were evident. We did not
observe any significant correlation between PAHs levels and CCL in loggerheads
from Cape Verde.

Discussion

PAHs profile

The present study represents the first report of contamination by PAHs in sea turtles
from the Canary Islands and the Cape Verde archipelago. Previous publications
reporting PAH concentrations in tissues of marine turtles from other geographical
areas are scarce (Godley et al.,, 1998a; Hall et al., 1983). As far as we know, the
present survey is the study with the highest number of loggerhead turtles
analyzed; furthermore, it is the first one in which plasma samples (not tissues)
from loggerhead turtles were used to monitor the environmental presence of
petroleum-derivative chemicals.

Our study shows that the overall pattern of contamination by PAHs was similar in
turtles from the Canary Islands and the Cape Verde archipelago. Phenanthrene
was the PAH most frequently detected and at the highest concentration in
plasma of loggerhead turtles from both populations. This compound is an
important component of crude oil, and dominates weathered oil after the volatile
naphthalenes have been lost (Kennedy and Farrel, 2005). Compared to other
PAHs, it is considered relatively less toxic, with a toxic equivalent factor of 0.001
relative to benzo [a] pyrene (Nisbet and LaGoy, 1992). However, the ubiquitous
distribution of phenanthrene in the aquatic environment, and its tendency for
accumulation within organisms, results in the potential for deleterious effects.

It is remarkable that the low-molecular-weight-PAHs (di- and tri-cyclic PAHs)
were the most frequently detected in both populations. Low-molecular-weight-
PAHs are the primary constituents of natural petroleum seeps, rather than urban
sources of PAHs (Kannan and Perrotta, 2008). Thus, the predominance of di- and
tri-cyclic PAHs in our results suggests petrogenic sources.
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Table 11. PAH and XPAH concentrations (ng/ml) in plasma of juvenile turtles from the
Canary Islands (2007-2010).

2007 (n = 41) 2008 (n = 45)

Mean £ SD Median (range) Mean £ SD Median (range)
Naphtalene®= 1.13+1.01  1.18(0.00-3.61)  1.21+1.55 0.00 (0.00-4.75)
Acenaphtene®” n.d. n.d. 0.034+0.12 0.00 (0.00-0.73)
Fluorene® 0.04+0.14 0.00 (0.00-0.83) 0.12+0.31 0.00 (0.00-1.57)
Anthracene n.d. n.d. 0.045+0.31 0.00 (0.00-2.10)
Phenanthrene®*« 1.37+1.38 1.02 (0.00-6.91) 4.06£2.46 3.78 (0.00-10.97)
Fluoranthrene® 0.002 +0.008  0.00 (0.00-0.04) n.d. n.d.
Pyrene 0.009+0.06  0.00(0.00-0.40)  0.04 +0.21 0.00 (0.00-1.12)
Benzo [a] anthracene® ™ 0.01+0.017 0.01 (0.00-0.07) 0.0046 +0.011  0.00 (0.00-0.06)
Chrysene® 0.0068 £0.012 0.00 (0.00-0.05) 0.0037 +0.011 0.00 (0.00-0.04)
Indeno [1,2,3-c,d] pyrene  0.0002 + 0.015 0.00 (0.00-0.01) n.d. n.d.
Dibenza [a,h] anthracene  0.001 £ 0.004  0.00 (0.00-0.02) 0.0009 + 0.006  0.00 (0.00-0.04)
ZPAHset"< 1.58+2.21  1.77(0.01-10.13) 5.45+3.11 5.19 (0.78-16.61)

n.d.:non detectable.
9P < 0.05 comparing 2007 and 2008.

bP < 0.001 comparing 2007 and 2009.

¢P < 0.05 comparing 2008 and 2009.
4P < 0.01 comparing 2008 and 2010.
¢P < 0.05 comparing 2009 and 2010.
*P < 0.05 comparing 2007 and 2010.

Table 12. PAH and XPAH concentrations (ng/ml) in plasma of adult turtles
from the Cape Verde (2009-2010).

2009 (n = 63) 2010 (n = 142)
Mean + SD Median (range) Mean + SD Median (range)
Naphtalene®* 1.69+1.55  1.40(0.00-5.93) 0.50 + 0.96 0.00 (0.00-4.99)
Acenaphtene®® 0.68 + 0.85 0.50 (0.00-4.77) 0.57£0.50 0.44 (0.00-2.94)
Fluorene™ 0.14 £ 0.68 0.00 (0.00-4.76) 0.32+0.28 0.24 (0.00-1.39)
Anthracene 0.10+0.81 0.00 (0.00-6.48) 0.007 £0.08 0.00 (0.00-0.97)
Phenanthrene® 3.27+4.01 2.45 (0.00-32.87) 4.24 £3.52 2.94 (0.00-15.52)
Fluoranthrene® n.d. n.d. 0.13+0.21 0.00 (0.00-1.24)
Pyrene® 0.02 £0.10 0.00 (0.00-0.54) 0.18 £ 0.46 0.00 (0.00-3.60)
Benzo [a] anthracene®* 0.007 £0.017 0.02 (0.00-0.08) 0.005 £ 0.007 0.003 (0.00-0.03)
Chrysene® 0.002 £0.01 0.00 (0.00-0.06) 0.002 £ 0.006 0.00 (0.00-0.03)
Indeno [1,2,3-c,d] pyrene n.d. n.d. 0.0001 +0.001 0.00 (0.00-0.01)
Dibenza [a,h] anthracene 0.001 £ 0.005 0.00 (0.00-0.04) 0.0005 +0.003 0.00 (0.00-0.02)
SPAHs" 5.92+5.43 4.54 (1.89-40.16) 5.96 + 4.64 4.70 (0.01-20.92)

n.d.: non detectable.

aP < 0.01 comparing 2009 and 2010 of plasma sample of turtles from Cape Verde.

®P < 0.05 comparing 2009 of plasma samples of turtles from the Canary Islands and Cape Verde.

¢P<0.001 comparing 2010 of plasma samples of turtles from the Canary Islands and Cape Verde.



2009 (n = 46) 2010 (n = 30)
Mean £ SD Median (range) Mean £ SD Median (range)
3.54+2.45 3.08 (0.00-10.29) 1.53+1.41 1.75 (0.00-3.61)
0.047 £0.18 0.00 (0.00-0.92) 0.037+£0.10 0.00 (0.00-0.41)
0.07 £0.27 0.00 (0.00-1.39) 0.32+0.57 0.00 (0.00-1.73)
n.d. n.d. n.d. n.d.
5.40+2.77 5.33 (1.05-15.24) 6.95+5.11 6.39 (1.05-23.45)
n.d. n.d. 0.19+0.40 0.00 (0.00-1.61)
0.043 £0.21 0.00 (0.00-1.11) 0.11£0.36 0.00 (0.00-1.52)
n.d. n.d. 0.001 £ 0.003 0.00 (0.00-0.01)
n.d. n.d. 0.002 £ 0.066 0.00 (0.00-0.03)
n.d. n.d. n.d. n.d.
0.0007 + 0.004 0.00 (0.00-0.03) 0.0007 + 0.004 0.00 (0.00-0.01)
9.10+4.55 9.31(2.80-25.83) 9.15+6.50 7.54 (1.09-29.46)

Inter-year and geographical differences of PAHs concentrations

The temporal differences in ZPAH concentrations within the group of turtles
stranded in the Canary Islands seems to suggest an increasing level of
contamination in sea waters around this archipelago. In particular, ZPAHs were
significantly higher in juvenile loggerhead turtles stranded in 2009 and 2010
vs. previous years (p < 0.001). Temporal differences in PAHs burden have been
documented in marine vertebrates mainly after local accidental discharges of
petroleum into marine ecosystems (Marsili et al., 2001; Perez et al., 2008). No
accidental oil spills have been reported in the Canary Islands and Cape Verde
recently. However, there is intensive traffic of large oil tankers bound for the
Persian Gulf in the waters of the Canary Islands (estimated 1,500 vessels per year),
and there is illegal, uncontrolled spillage of oil residues (IMO 2007).

The fact that, the Canary Islands are a more developed region than Cape Verde
Archipelago, could explain the differences detected in PAHs levels in 2009 and
2010 between both populations.
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Bioaccumulation process and effects of PAHs

The lack of differences between the levels of contaminations within the different
stranding causes, and specially stranded turtles by malnutrition reason, suggest
that PAHs are not accumulated throughout their life. In fact, many higher trophic-
level aquatic organisms can metabolize PAHs (Roscales et al., 2011). It is generally
assumed that biomagnification in aquatic organisms and in marine food webs is
insignificant (Nakata et al., 2003; Perugini et al., 2007). Besides, our results showing
that larger turtles had lower ZPAH concentrations (at least for turtles in the Canary
Islands) also suggest that bioaccumulation processes for PAHs do not seem to
occur. However, these results should be taken with caution because larger turtles
were sampled principally in 2007 (year with the lowest levels of PAHs). In any case,
our results indicate that PAHs concentrations in sea turtles seem to be directly
related to recent exposure to waters or food contaminated by PAHs.

Although the overall level of contamination by PAHs was similar between both
populations, a number of findings demonstrate the existence of some relevant
differences in the contamination by PAHs among the turtles from the Canary
Islands and Cape Verde. These differences seem to be due to a different degree of
contamination between both archipelagos and not to difference in eating habits
among turtles.

The direct and indirect effects of oil are well documented in seabirds (Leighton,
1993; Newman et al., 1999) and marine mammals (Geraci, 1990; Martineau et al.,
2002). Several studies evaluated the effects of oil on sea turtles through direct
application of crude oil (Lutcavage et al.,, 1997b; Lutz et al., 1986), demonstrating
that sea turtles are vulnerable to the effects of oil at all life stages. However, data
on the chronic toxicity of oil and PAHs in sea turtles are very scarce.

PAHsareacutelytoxictoaquaticorganismsatconcentrationsof0.2to 10 ug/g, while
deleterious sublethal responses are sometimes observed in aquatic organisms in
the range of 0.005 to 0.01 pg/g (Neff, 1985). Chronic exposure may not be lethal
by itself, but it may impair a turtle’s overall fitness so that it is less able to withstand
other stressors and may ultimately cause more harm to populations. Hutchinson
and Simmonds (1992) suggested a link between low-level chronic exposure to
contaminants such as oil, and the occurrence of cutaneous fibropapillomatosis
in sea turtles. In fact, the most important long-term toxic effect resulting from
exposure to PAHs is cancer (Collins et al.,, 1998). In any case, it has to be taken
into account that compounds produced by metabolism of PAHs may accumulate
and induce toxic effects (Brunstrom et al., 1991). Further studies are necessary
to evaluate the long-term deleterious effects exerted by PAHs exposure in sea
turtles.



Conclusions

1. This study is the first reference of baseline concentrations for PAHs in
loggerhead sea turtles from two different populations of the West Africa
coast, demonstrating that both populations are exposed to PAHs.

2. The fingerprint of the 16 PAHs showed that phenanthrene was the
most ubiquitous compound.

3. Although our findings report significant differences in several PAHs
concentrations among the populations studied, the predominance of
di- and tri-cyclic PAHs in both populations suggests petrogenic origin
rather than urban sources of PAHs.

4. The temporal significant differences in ZPAH concentrations within
the turtles from the Canary Islands seem to suggest an increasing level 101
of contamination in this area over the last few years. —

5. We stress the importance of blood samples as biological material
useful to evaluate environmental exposure of sea turtles to PAHs.
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Heavy metals and essential elements values 1
in blood of loggerhead sea turtles (Caretta

caretta) from a nesting colony of Boavista

Island (Cape Verde, West Africa)

Abstract

A large number of healthy, nesting loggerhead sea turtles (n = 201) were sampled
in order to establish the baseline levels of 11 inorganic elements (Cu, Mn, Pb, Zn, Cd,
Ni, Cr, As, Al, Hg, and Se). Almost all the samples showed detectable levels of the 11
elements, being Zn and Se those that reached the highest concentrations (median
values as high as 6.05 and 2.28 ug/g, respectively). Other essentials elements,
such as Cu, Cr, and Mn were also present, but at lower levels (0.50, 0.08, and 0.02
pg/g, respectively). The median concentrations of the most toxic compounds As,
Cd, Pb, and Hg were relatively low (0.38, 0.24, 0.06, and 0.03 ug/g, respectively).
Having into account the large number of animals involved in this study we can
assure that these figures represent the basal levels of these inorganic elements in
healthy nesting loggerhead sea turtles, and, as a consequence, these values may
be used as reference in future studies involving such population. Additionally, we
also determined hematological and biochemical parameters in a subsample of 50
turtles to evaluate potential effects of these contaminants on clinical parameters
and several associations were found. Our study reinforces the utility of blood as
an excellent sample for the monitoring of levels of contamination by inorganic
elements and their adverse effects on blood parameters in sea turtles.
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Introduction

The pollution of the oceans represents a problem of great impact to the health
of wildlife, humans and ecosystems (Wilcox and Aguirre, 2004). Among the
environmental contaminants of great relevance due to their toxicity are those of
chemical origin such as pesticides, halogenated pollutants, polycyclic aromatic
hydrocarbons and some inorganic elements (Camacho et al.,, 2012; Camacho
et al., 2013b; Monagas et al., 2008; Ords et al., 2009; Torrent et al., 2004). Even
though some inorganic elements are natural components of rocks and soil, which
find their way into the marine environment as a consequence of weathering
and erosion, increasing quantities of these elements could be released into the
sea due to industrialization or other unnatural processes altering the natural
biological equilibrium (Haynes and Johnson, 2000). In particular heavy metals are
very relevant in ecotoxicology because of their persistence and potential toxicity
to all living organisms (Storelli et al., 2005). Heavy metals and some metalloids
are non easily biodegradable through bacterial metabolic pathways, and as
a consequence suffer biomagnification processes through the food web, and
species placed in higher trophic levels are at risk of being exposed to high levels
of these pollutants. Recently, a number of studies have demonstrated that heavy
metals may induce deleterious effects on immune system of sea turtles (Day et
al., 2007; Maffucci et al., 2005). Thus, anthropogenic sources of heavy metals seem
to be a threat to the populations of marine turtles all over the world (Maffucci
et al., 2005). Besides this, essential inorganic elements can also be toxic to biota
above certain exposure thresholds (O’Shea and Geraci, 1999), and may cause
adverse effects on health of the organisms at the top of the marine food-chain
(Cardellicchio et al., 2000), particularly on those long living species such as sea
turtles which have the potential to accumulate these elements (Anan et al.,, 2001;
Caurant et al,, 1999). Hence, some concern exists regarding possible adverse
effects of anthropogenically concentrated essential elements. This is the case
for selenium, as levels of this element in marine environment have been steadily
increasing due to its expanding use in the manufacture of superconductors
and other electronic devices. Short- and long-term exposure of sea turtles to
inorganic pollutants could increase the incidence of diseases and affect various
functional processes including reproduction, growth and development (Aguirre
etal., 1994; Bernanke and Kohler, 2009). As a consequence of the aforementioned
circumstances, the effects of marine pollution are currently listed among the top
20 research questions for sea turtle conservation (Hamann et al., 2010).

All species of sea turtles are regarded as endangered and are listed in Appendix |
of the Convention of International Trade in Endangered Species (CITES) and in the
Red List of the International Union for Conservation of Nature (IUCN 2012). In Cape
Verde, five of the seven marine species of turtles can be found (Caretta caretta,
Lepidochelys olivacea, Dermochelys coriacea, Chelonia mydas and Eretmochelys
imbricata), being loggerhead sea turtle the most common species and the
only one that nests along the coasts of these islands. In fact, the population of



loggerheads of Cape Verde is considered the second largest in the Atlantic and
the third in the world (Marco et al., 2012). Because almost the 90% of the nesting
of Cape Verde loggerheads occurs in Boavista Island, continuous conservation
efforts have been conducted in this area to protect this species (Lépez Jurado
et al., 2000b). In this sense, Turtle Conservation Program led by Natura 2000 and
Cape Verde Government has been operating in this region since 1999.

Having into account that sea turtles are of increasing interest as potential
bioindicators of the pollution in marine ecosystems (Andreani et al., 2008), an
assessment of the environmental impact of the inorganic pollutants on sea turtle
health is mandatory. With the exception of Hg, Cd, Zn, and Cu, few studies have
been developed to know basal levels of inorganic pollutants in sea turtles and
to evaluate their adverse effects on the health of these animals. To fill in this gap
we conducted this study that evaluated concentrations of inorganic elements
(including heavy metals and essential elements) in female nesting loggerhead sea
turtles from Cape Verde, with the goal of establishing which are the baseline levels
and also to determine whether these compounds were present in concentrations
that could have a real impact on the health status of the turtles.

Material and methods
Animal data

During summer of 2010 and 2011 blood samples (n= 201) were collected from
nesting female loggerhead turtles on Ervatao and Punta Cosme beaches. These
beaches are monitored regularly and nesting loggerhead females encountered
are tagged with an internal permanent marker (Passive Integrated Transponder
[PIT] tags). A complete visual physical examination was performed and their size
was evaluated using the curve carapace length (CCL). According a dichotomy
observed among sexually mature females of loggerhead sea turtles from Boavista
(Hawkes et al., 2006), we established two groups of turtles: large adult females
(n = 15) (forage primarily in neritic habitats) and smaller adult females (n = 186)
(forage primarily in oceanic habitats).

Results

Blood levels of inorganic elements and biometric data of
nesting turtles

Table 13 summarizes the concentrations of inorganic elements found in blood
samples from nesting loggerhead turtles. All the samples analyzed showed
values above the limit of detection (LOD) for all the inorganic elements evaluated,
with the exception of one blood sample which showed levels of mercury below
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the LOD. There were huge differences in the blood concentrations among the
different inorganic elements evaluated. Thus, while the elements found at the
highest concentration were essential inorganic elements, such as Zinc, which
reached median values higher than 6 pg/g, and Selenium which showed median
values near to 2.3 ug/g, the most toxic heavy metals, such as lead and mercury,
were among the inorganic elements found at the lowest levels (0.06 and 0.03
ng/g, respectively). The rank order of concentration in blood of the elements
evaluated was as follow: Zinc > Se > Al > Cu > As > Cd > Ni < Cr > Pb > Hg > Mn.
Nevertheless, Copper was the element that reached the highest blood levels in a
nesting loggerhead sea turtle (116.87 ug/g).

As shown in Table 14, there were a number of significant relationships among the
inorganic elements evaluated throughout this work. For example, blood levels
of selenium were positively associated with blood levels of Cu, Pb, Zn, Ni, Cr, As,
and Al, and they were negatively related to blood levels of Mn, and Cd. On the
contrary levels of arsenic in blood from nesting loggerhead sea turtles were only
positively correlated with levels of Pb and Se. Interestingly, blood lead levels were
associated negatively to the most toxic compounds Cd and Hg.

We used the CCL to evaluate growth. Large turtles (n = 15) showed a mean and
standard deviation CCL of 95.51 + 3.96 and small turtles (normal size, n = 186)
of 82.21 £ 2.99. Among all the elements analyzed, we only observed significant
differences for Mn and Pb elements and both groups of turtles. Higher median

Table 14. Spearman correlations between heavy metals and essential metals
in blood of the loggerhead turtles (Caretta caretta).

Elements Cu Mn Pb Zn cd
Cu 0.577** 0.422%** -0.266**
Mn -0.256 ** 0.529**
Pb 0.577** 0.473** -0.307**
Zn 0.422%* -0.256** 0.473** -0.287**
Cd -0.266** 0.529** -0.307** -0.287**
Ni 0.234* 0.163
Cr 0.326** 0.271** -0.323%**
As 0.150
Al 0.187* -0.177 0.304** 0.373** -0.518**
Se 0.541** -0.237* 0.576** 0.452** -0.530**
Hg 0.164 -0.204* -0.211*

P<0.001**% P<0.01;* others =P



Mn concentrations were observed in large vs. smaller turtles (0.03 vs. 0.01 pg/g; p
< 0.05). However, higher median Pb concentrations were found in smaller vs. large
turtles (0.06 vs. 0.05 pg/g; p < 0.05). Furthermore, we found a positive correlation
between size and Ni (r =+ 0.156; p < 0.05).

Table 13. Concentration (ug/g) of heavy metals and metalloids in blood of adult
female loggerhead turtles (Caretta caretta) from Boavista, Cape Verde (n = 201).

Elements Mean % SD Median (Range)
Cu 1.27 £ 8.46 0.50 (0.035-116.87)
Mn 0.03+0.03 0.02 (0.008 -0.4)
Pb 0.06 £0.02 0.06 (0.01-0.1)
Zn 497+29 6.05 (0.41-17.95)
Cd 2.9+0.25 0.24 (0.01-1.06)
Ni 1.41 £ 6.66 0.13 (0.001 - 65.89)
Cr 0.26 £1.02 0.08 (0.01-10.7)
As 0.58 £ 0.95 0.38 (0.008 — 11)
Al 1.07+1.21 0.79 (0.003 — 7.95) 199
Hg 0.04 £ 0.04 0.03 (< LOD — 0.32)* -
Se 2.53+2.21 2.28(0.02-9.9)

* Only one turtle showed Hg concentrations below of limit of detection (LOD). The rest of elements were
detected in 100% of samples.

Ni Cr As Al Se Hg
0.234* 0.326** 0.187** 0.541%**
0.163 -0.177 -0.237% 0.164
0.271%** 0.150 0.304** 0.576** -0.204*
0.373** 0.452%** -0.211%*
-0.323%* -0.518%* -0.530%**
0.670** -0.216* 0.329** 0.230*
0.670** 0.179 0.473** 0.169
0.224*
-0.216 0.179 0.329%**
0.329** 0.473** 0.224* 0.329**

0.230* 0.169
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Table 15.Hematological and biochemical parameters of adult nesting loggerhead

sea turtles (small vs. large turtles).

Hematology

PCV (%)

RBC (x 10%°cells/L)

WABCs (x 10°cells/L)
Thrombocyte estimate (x 10° cells/L)
Heterophils (x 10° cells/L)
Eosinophils (x 10°cells/L)
Lymphocytes (x 10°cells/L)
Monocytes (x 10°cells/L)
Basophils (x 10°cells/L)
Biochemistry

Total protein (g/dL)
Albumin (g/dL)

Globulin (g/dL)

Alb:Glo ratio

Glucose (mg/dL)
Creatinine (mg/dL)

Uric acid (mg/dL)

Urea (mg/dL)

Total bilirrubin (mg/dL)
Total cholesterol (mg/dL)
Triglyceride (mg/dL)

ALT (UI/L)

AST (UI/L)

ALP (UI/L)

LDH (UI/L)

GGT (UI/L)

CPK (UI/L)

Amylase (UI/L)

Lipase (UI/L)

Sodium (mmol/L)
Potassium (mmol/L)
Na:K ratio

Chloride (mmol/L)
Calcium (mg/dL)
Phosphorous (mg/dL)
Magnesium (mg/dL)

Small turtles (n = 42)

Large turtles (n = 8)

Mean £ SD (Range)

36.98 +5.12 (21-48)
40.17 + 8.17 (26-60)
4.9+1.93 (1.55-12.6)
17.07 + 3.6 ( 9.02-26)
3.7 +8.5(0.93-11.5)
0.83 + 7.76 (0.06-4.5)
0.15 + 2.4 (0.00-1.4)

0.18 + 2.06 (0.00-1.13)

0.007 +0.41 (0-0.02)

4.62+0.58 (3.5-6.2)
1.66 +0.22 (1.3-2.3)
2.96+0.41 (2.2-4.1)
0.57 +0.07 (0.4-0.72)
88 +22.92 (38-132)
0.39+0.07 (0.2-0.5)
0.85+0.34 (0.1-1.9)
31.64 + 7.94 (14-56)

0.16 +0.02 (0.12-0.21)
342 +91.15 (194-584)
971.43 + 339.53 (266-1667)

2.14 +3.34 (1-22)
220.14 + 67 (87-382)
16.74 + 7.4 (9-50)
129.38 + 111 (2-587)
0.88 + 0.4 (0.5-2)

886.8 + 1371 (128-8201)
558.8 + 187 (83-1002)

21.88 + 14.6 (2-80)

150.05 + 3.06 (140-155)

4.13+0.3 (3.5-4.8)

36.46 +2.33 (32.08-42.57)
108.7 +91.15 (194-584)

13.9+4.05 (1.2-20.6)
8.52 +1.87 (5-15.02)
7.14 £1.13 (5.3-11.5)

Mean £ SD (Range)

36.62 + 6.72 (29.5-47)
42 +10.42 (32-59)
4.21 +1.65 (1.25-5.9)
16.25 + 16 (10-24)
3.25 +5.76 (0.9-5.07)
0.54 +7.16 (0.02-1.36)
0.22 + 4.58 (0.04-0.5)
0.19 + 2.6 (0.00-0.5)
0.01 + (0.00-0.006)

4.56 +0.64 (3.1-5)
1.6 +0.3 (1.1-2)
2.97 +0.43 (2-3.4)
0.54 +0.08 (0.43-0.7)
83.5 +30.55 (47-136)
0.34 £ 0.07 (0.3-0.5)
0.66 + 0.08 (0.37-0.88)
29.5+9.5 (23-48)
0.14+0.02 (0.11-0.19)
307.4 +100.8 (177-506)

1008.4 + 264.2 (663-1327)

2.4+2.3(1-6)

228 +72.85 (131-372)
11.4 + 2.7 (9-16)
162.5 + 215.5 (1-671)
0.94 + 0.5 (0.5-2)
689.9 + 572 (153-1919)
548 +235.1 (303-963)
23.9 +20.26 (4-60)

143.25 £ 11.51 (117-153)

3.97 £0.58 (3.3-5.1)
36.43 £3.94 (30-42.4)
104.55 + 8.93 (85-113)
11.06 + 4.6 (1.3-15.8)

6.8+1.04 (5.2-8.1)
5.92 £0.63 (4.52-6.41)



Clinical Parameters

Summary statistics for blood chemistry and hematological parameters for neritic
and oceanic individuals are presented in Table 15. A similar account of these
parameters from our large data set has been published previously by our group
(Camacho et al. 2013). In addition, in Table 16 we showed several weak but
significant correlations between elements analyzed and health parameters.

In the present study, the essential elements Cr, Cu, and Zn, and the clearly toxic
heavy metal Hg did not show any association with clinical parameters. However,
we observed significant negative correlation between white blood cells count
(WBC) and blood levels of Ni, As and Se. Similarly, red blood cells count (RBC) was
negatively associated to blood levels of Cd, and blood Al levels were inversely
related to the number of heterophils in blood samples from nesting loggerhead
sea turtles.

Regarding biochemical parameters evaluated, it has drawn our attention that uric
acid levels appeared to be inversely related to blood levels of Pb, Ni, and As, and
that turtles with higher concentrations of Mn had lower concentrations of creatin
kinase (CPK). Similarly, blood Pb levels seemed to affect negatively to Albumin/
Globulin ratio (A/G), and levels of Al in blood of nesting loggerhead sea turtles
were inversely associated with plasmatic level of potassium and phosphorus. On
the contrary, plasma amylase levels were positively associated to levels of Al in
blood.

Table 16. Statistically significant correlations of heavy metals and metalloid and
health parameters of adult nesting loggerhead sea turtles from Cape Verde (n =
50). Number in cells indicates the positive or negative correlation.

Health Elements

Parameter Mn Pb Cd Ni As Al Se
RBC -0.400"
WBC -0.310 -0.286 -0.341
Heterophils -0.294
Alb/Glob -0.325
Uric acid -0.287 -0.333  -0.361
Amylase 0.310
CPK -0.325
Potasium -0.411°
Phosphorous -0.491™

* =P <0.001; *=P<0.01; others correlations = P < 0.05
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Discussion

Inorganic elements present in marine animals may be originated from natural
or antropogenic sources, although for most of the trace elements, the emissions
from anthropogenic sources are estimated to be large compared with natural
fluxes (Nriagu, 1989). In this sense it is considered that human activities have
scattered huge amounts of trace elements, mainly the most toxic heavy metals,
but also other inorganic essential elements, in the marine environment (Anan et
al.,,2001; Nriagu and Pacyna, 1988). Hence, some concern exists regarding possible
adverse effects of anthropogenically derived inorganic elements (including those
considered as essential elements), although little is known about their toxic action
on wildlife. An assessment of the environmental impact of these trace elements
requires baseline data. However, studies designed to characterize the deleterious
effects of inorganic elements in wildlife in the marine environment are scarce
except for the most toxic elements such as Hg, Cd, and Pb. Due to the increased
levels of contamination in marine ecosystems toxicological and baseline studies
of other trace elements are mandatory. In addition, data on the influence of
gender, growth, and diet on the accumulation of inorganic elements in marine
animals and their transfer through food chain also are scarce.

Levels of inorganic elements

The use of blood to assess levels of exposure to inorganic elements is an attractive
option for studies on wildlife health because blood can be non-lethally collected and
allows for the simultaneous determination of environmental anthropogenic pollutants
and clinical parameters. In this sense, this type of studies allows to evaluate the influence
of environmental pollution on health of sea turtles reducing costs and time. This study
represents the large published research investigating baselines levels of a number of
inorganic pollutants and essential elements in nesting sea turtles and their potential
effects on hematological and biochemical parameters of nesting sea turtles.

It has been reported differences in the levels of contaminants among the different
species of sea turtles in relation with an inter-specific difference in diet (Andreani et
al,, 2008; Caurant et al., 1999; Gardner et al., 2006; Godley et al.,, 1999; Sakai et al., 2000;
Suzuki et al., 2012). In fact, loggerhead sea turtles seem to have larger amounts of
non-essential elements than other species (Suzuki et al., 2012). However, within each
species, diet content also varies depending on the location of the turtle. Therefore, the
metal concentrations in sea turtles would reflect the contamination of their foraging
grounds, which would be dependent on regional and local sources of these chemicals.
As a consequence, the most interesting comparisons should be those made with
other previous studies on sea turtle from the same region. However, due to the lack of
previous studies in the Macaronesian region, we have had to compare our results with
those published in loggerhead sea turtles and others species from different regions of
the world (see Table 17).



Because noreliable age determination method exists for sea turtles (Bjorndal et al.,
2001), we used the CCL to evaluate growth-related variations in the levels of trace
elements. Although we analyzed the largest sample of loggerhead turtles to date,
we did not detect any clear trends, the only exception being Ni. The differences
found between the two groups of turtles (normal vs. large) could be due to the
different type of eating habit among groups (oceanic vs. neritic, respectively)
(Eder et al., 2012; Hawkes et al., 2006). As stated previously, statistically significant
relationships were detected in metal concentrations with sea turtle size (Anan
et al.,, 2001; Barbieri, 2009a; Day et al., 2005; Gardner et al., 2006; Gordon et al.,
1998; Sakai et al., 2000). Furthermore, it has reported that the correlation between
trace element concentrations and growth is species-specific in sea turtles (Anan
et al., 2001; lkonomopoulou et al.,, 2011; Kampalath et al., 2006). Most of the
turtles analyzed in the present study were classified as normal size. We agree with
Maffucci et al. (2005) that the absence of correlation between size and most of the
metals is because our largest group of turtles studied was relatively homogenous
in size (normal group, range CCL: 75-89 cm) and age (adult nesting female).

Several studies have been reported levels of trace metals in different tissues and
eggs in sea turtles (Andreani et al., 2008; Franzellitti et al., 2004; Frias-Espericueta
etal.,, 2006; Garcia-Fernandez et al., 2009; Maffucci et al., 2005; Torrent et al., 2004).
However, there are few studies evaluating these contaminants on blood in these
reptiles (see Table 17). The average levels of inorganic elements found in the
loggerhead sea turtle from Cape Verde were generally lower than those reported
in loggerhead turtles from Mexico and West Mediterranean Sea (Jerez et al., 2010;
Ley-Quifonez et al., 2011), but higher (especially in the most toxic elements, Hg,
Pb, and As) than those reported in Japan (Suzuki et al., 2012).

Our results agree with those previously published in the sense that Zn was the
inorganic element detected at highest concentrations in blood (Jerez et al., 2010)
and in other tissues (Jerez et al,, 2010; Sakai et al., 2000; Torrent et al., 2004).
However, the levels detected in the present study were lower than the previously
reported (Guirlet et al,, 2008; Jerez et al,, 2010; Ley-Quifonez et al., 2011; Paez-
Osuna et al.,, 2010b; van de Merwe et al., 2010; Wang, 2005), perhaps the fact that
our study focused in nesting sea turtles may explain this result. The rest of essential
elements analyzed were also detected at similar or lower levels than those
reported previously (see Table 17). Nevertheless, it has to be taken into account
that bone and carapace are known to be important tissues for accumulation of a
number of inorganic elements, i.e. Mn, Pb, and Zn in loggerhead turtles (Sakai et
al., 2000), and that these tissues were not available in the present study.

Essential metals (Cu, Cr, Mn, Ni, Se and Zn) play essential roles in tissue metabolism
and growth. However, the negative effects of some of these elements it is little
known. Thus, it has been suggested that Se present in the eggs could be toxic for
the embryo (Lam et al., 2006).
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Table 17. Sea turtles blood heavy metals and essential elements concentrations

(ng/g) previously published work.

Location

Cu Mn Pb Zn Ccd
Loggerhead sea turtle (Caretta caretta)
Cape Verde 1.27 £ 8.46 0.03+£0.03 0.06 £ 0.02 497+29 0.29£0.25
South Carolina (USA)
Mediterranean 0.31+0.31 7.07 £2.85 0.12+0.21
Mexico 2.83+0.62 0.61+0.55 <0.01 4481 +17.53 1.8+0.63
Japan 0.6+0.13 0.05 +0.06 43+2.382 1.8+0.8
Kemp’s Ridley (Lepidochelys kempii)
Texas and Luisiana (USA) 0.524 0.011 7.5
Mexico 0.4 £0.09 0.05 £ 0.02 22.7+12.6 0.015 £ 0.02
Texas (USA) 0.4+0.12 0.03£0.03 6.7+45 0.01 £ 0.006
Massachusetts, (USA) 0.69 £ 0.68 2.3%+3.5
Leatherback turtle (Dermochelys coriacea)
French Guiana 1.34+0.28 0.18 + 0.05 11.1+0.28 0.08 +0.03
Green turtle (Chelonia mydas)
Australia 1.02 £ 0.09 0.02 £ 0.006 7.9+0.7 0.03 £ 0.009
Japan 0.28 £0.13 0.04 £ 0.04 1.03+0.6 1.36 £0.42
Olive Ridley turtle (Lepidochelys olivacea)
Mexico 2.28+04 0.95+0.18 58.4+4.7 0.45+0.2
Hawksbill turtle (Eretmochelys imbricata)
Japan 0.26 +0.07 0.02 +0.03 1.8+1.43 1.3+0.92
Flatback turtle (Natatur depresur)
Australia 0.8 0.15

1 Day et al., 2005; 2 Jerez et al., 2010; 3 Ley-Quinonez et al., 2011; 4 Suzuki et al., 2012; 5 Kenyon et al.,
2001; 6 Wang, 2005; 7 Innis et al., 2008; 8 Guirlet et al., 2008; 9 van de Merwe et al., 2010; 10 and 11 Paez

Osuna et al., 2010a and b; 12 lkonomopoulou et al., 2012; * Concentrations in plasma

In addition, in spite of that Cu and Mn are essential cofactors for a number of
enzymes, they could also be toxic for mammals at high doses (Inoue and Makita,
1996; Romero et al., 1996). Thus, Mn exerts a number of toxic actions on central
nervous system in mammals, decreasing the levels of dopamine and serotonine.
Nonetheless, the potential toxicity of essential elements in sea turtles is unknown.

In our study, blood concentrations of the most toxic inorganic elements (metals)
were low, reflecting a low exposure of turtles from this region to these toxic
metals. However, even at low concentrations, it has been suggested that the sea
turtle immune system may be more sensitive to toxic effects of metals, such as
Hg, than other vertebrates (Day et al., 2007). In addition, Cd it is a well-known
endocrine disrupter and even low Cd blood levels could affect animals later in life
by disrupting reproductive processes (Kitana and Callard, 2008). It has to be borne
in mind that mother-embryo metal transfer in sea turtles has been demonstrated
(Guirlet et al., 2008; Pdez-Osuna et al., 2010b). The variations in the levels of Cd and



Elements

Ni Cr As Hg Se Reference (n)
1.41 £ 6.66 0.26 £ 1.02 0.58 £ 0.95 0.04 £ 0.04 2.53+2.21 Present study (201)
0.03 + 0.008 1(34)
6.99£9.28 0.02 £0.01 2.8+1.29 2 (5)
1.59+2.42 4.09 £ 2.56 <0.01 6.14+£3.6 3(22)
0.03 £0.05 0.129+0.174 1.362+0.953 0.169+0.154 0.3+0.2 4% (9)
0.018 5 (106)
0.006 £ 0.009 0.07 £0.04 6(18)
0.03 £0.06 0.02+0.01 6 (106)
0.49 + 0.06 7* (16)
0.011 £ 0.003 9.98 £ 0.05 8(78)
436114 0.002 £ 0.0005 2.44 +0.63 9 (16)
0.03+£0.03 0.06 £ 0.06 0.3+0.2 0.1+0.04 0.18+0.2 4% (9)
28+13 10,11 (25)
0.04 £ 0.04 0.08 £ 0.09 0.44+£0.5 0.04 £ 0.04 0.44 £0.14 4* (6)
12 (20)

Hg observed in the specimens studied should change according to variations in
the levels of exposure, due to the fact that turtles cannot regulate the quantities
of Cd and Hg levels (Maffucci et al., 2005). But in general, the average levels of Hg
foundinthe present study and those in other studies carried out onloggerhead sea
turtles (see Table 17) are relatively low, including areas supposed to have natural
mercury enrichment (Bacci, 1989; Capelli et al., 2000). Although Hg is known to
be biomagnified as it rises up the marine food-chain, it does not accumulate to
the same extent as in other marine vertebrates with a long lifespan (Capelli et al.,
2000; Cardellicchio et al., 2002; Caurant et al., 1994; Lahaye et al., 2006).

Recently, few studied have reported associations among metals in the different
tissues (Andreani et al., 2008; Garcia-Fernandez et al., 2009; Gardner et al., 2006;
Maffucci et al., 2005; Torrent et al., 2004) and blood (lkonomopoulou et al., 2011;
Innis et al., 2008; Jerez et al., 2010; Kenyon et al., 2001; Ley-Quifionez et al., 2011)
in sea turtles. Some of the correlations observed in the present study have been
previously described (such as the correlations between Zn and Cu, Cd and Fe, Cd
and Mn and Cu and Se). There are still many unknown about the possible functions
or effects of trace metals in sea turtles. However, correlations among particularly
toxic metals have been deeply studied. The statistically significant correlation
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between Se and Hg has been previously detected (Jerez et al., 2010; Maffucci
et al.,, 2005; Storelli et al., 1998b), suggested that this essential element play a
protective role against Hg toxicity in sea turtles (Perrault et al., 2011). However,
this correlation was not observed in the present study. Cd is one of the most toxic
elements and can have various deleterious effects on wildlife (Barbieri, 2009b).
This study finds several correlations between Cd and trace metals concentrations.
The correlations of Cd and other metals (particularly Zn and Cu) in tissues of sea
turtles have been emphasized in previous studies suggested that both metals play
a Cd detoxifying role (Andreani et al., 2008; Garcia-Fernandez et al., 2009; Gardner
et al., 2006; Maffucci et al., 2005). However, we detected inverse correlations of Cd
with Cu and Zn in blood of analyzed specimens. Furthermore, we also observed a
positive correlation between Cu and Zn. lkonomopoulou et al. (2011) suggested
that these trace elements might be involved in similar physiological mechanism.

Association between trace metals and health parameters

It has been proposed by others that blood levels of inorganic elements could
influence some hematological parameters. Thus, the lower RBC counts associated
with higher concentrations of Cd could indicate that Cd concentrations causes
anemia in loggerhead turtles. Previous studies have also suggested that
organochlorine contaminants could cause anemia in sea turtles (Camacho et
al.,, 2013b; Keller et al., 2004c). Furthermore, associations between WBC, and
heterophils with organochlorinate contaminants have been previously reported
in freshwater turtles (Trachemys scripta elegans) (Yu et al,, 2012) and in marine
turtles (Camacho et al., 2013b; Keller et al., 2004c), suggesting modulation of
the immune system. Subtle negative effects of persistent contaminants on sea
turtle immune function have been previously suggested in sea turtles even at low
concentrations (Day et al., 2007; Keller et al., 2006).

Also, our results shown several associations between biochemical parameters
and trace metals as previous studies in organochlorine contaminants (Keller et
al., 2006; Swarthout et al., 2010) and trace metals (Innis et al., 2008). Correlations
between renal failure indicators and trace metals have been found (see Table
16). The alteration in the ion regulation by the influence of organochlorine
contaminants in different species has been previously suggested (McConnell,
1985). Moreover, it has been reported that heavy metal can induce renal damage
in mammals (Confer and Panciera, 2001). There are still many unknowns about
the distributions of the enzymes among the different tissues in reptiles, and
particularly marine turtles. This fact make difficult to interpret the correlations
observed between plasma enzymes and contaminants. We agree with Swarthout
et al. (2010) that future studies of free ranging sea turtles would benefit from the
development of more sensitive biomarkers to persistent pollutants.



Conclusions

1. Among several surveys on metal accumulation in sea turtles from
different areas of the world, the present survey is the study with highest
number of loggerhead analyzed.

2. We have compared the levels detected in female nesting from Cape
Verde with those from others location. In general female turtles from
this study presented lower concentrations. Having into account the
large number of animals involved in this study we can assure that these
figures represent the basal levels of these inorganic elements in healthy
nesting loggerhead sea turtles, and, as a consequence, these values may
be used as reference in future studies involving such population.

3. Few previous studies have observed correlations between inorganic
elements and clinical parameters. Our results indicate that metals
pollutants are present in the Cape Verde loggerhead turtles nesting
populationand could exert negative effects on several health parameters.
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4. Additionally, our study reinforce the utility of blood as an excellent
sample to monitoring, in a relatively non-invasive way, levels of
contamination by toxic inorganic elements in sea turtles.






CAPITULO VI

Potential adverse health
effects of persistent organic
pollutants on sea turtles:
evidences from a cross-
sectional study on Cape Verde
loggerhead sea turtles (Caretta
caretta)






Potential adverse health effects of persistent
organic pollutants (POPs) on sea turtles:
evidences from a cross-sectional study on Cape
Verde loggerhead sea turtles

Abstract

The Cape Verde nesting population of loggerhead sea turtles (Caretta caretta)
is the third largest population of this species in the world. For conservation
purposes, it is essential to determine how these reptiles respond to different types
of anthropogenic contaminants. We evaluated the presence of organochlorine
pesticides (OCPs), polychlorinated biphenyls (PCBs), and polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAHs) in the plasma of adult nesting loggerheads from Boavista
Island, Cape Verde, and studied the effects of the contaminants on the health
status of the turtles using hematological and biochemical parameters.

All turtles had detectable levels of non-dioxin like PCBs, whereas dioxin-like
congeners (DL-PCBs) were detected in only 30% of the turtles. Packed cell volume
and red blood cell counts decreased with higher concentrations of PCBs, which
suggests that PCB exposure could result in anemia in sea turtles. In addition, a
negative association between some OCPs and PAHs and white blood cells (WBC)
and thrombocyte estimate was noted.

The DDT-metabolite, p,p -DDE was negatively correlated with the Na/K ratio
and, additionally, a number of correlations between certain PAHs and electrolyte
balances were found, which suggest that exposure to these environmental
contaminants could affect the kidneys and salt glands in sea turtles.
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Additionally, several correlations were observed between these environmental
pollutants (OCPs and PAHs) and enzyme activity (ALT, ALP and amylase) and
serum protein levels, pointing to the possibility that these contaminants could
induce adverse metabolic effects in sea turtles.

Our results indicate that anthropogenic pollutants are present in the Cape
Verde loggerhead turtle nesting population and could exert negative effects on
several health parameters. Because of the importance of this loggerhead nesting
population, protective regulations at national and international levels as well as
international action are necessary for assuring the conservation of this population.

Introduction

The Cape Verde nesting population of loggerhead sea turtles (Caretta caretta)
is the second largest population of this species in the Atlantic and the third in
the world after the nesting populations of Oman and Southeast Florida (Marco
et al, 2011). Lépez-Jurado et al. (2000a) reported the presence of loggerheads
at practically all of Cape Verde's Islands and confirmed nesting activity on Sal,
Boavista, Maio and Sao Vicente Islands. AlImost 90% of the nesting of Cape Verde
loggerheads occurs on the island of Boa Vista, the largest of the eastern islands.
The population is currently estimated at greater than 15,000 nests per year
(Marco et al., 2012). This population is genetically distinct from other loggerhead
populations in the Atlantic and the Mediterranean (Monzoén Arguello et al., 2010).
Although other sea turtle species have been observed in the area, such as the
olive ridley (Lepidochelys olivacea), leatherback (Dermochelys coriacea), hawksbill
(Eretmochelys imbricata), and green turtle (Chelonia mydas), the loggerhead sea
turtle is the most common species and the only one that nests on the Cape Verde
Islands.

There are many anthropogenic causes of sea turtle mortality that have contributed
to the decline in local and global numbers of marine turtles. Because of the status
of the loggerhead sea turtle, which is listed as endangered on the Red List of the
International Maritime Organization (IUCN 2012), a turtle conservation program
led by Natura 2000 and the Cape Verde Government has been operating in this
region since 1999. This program has included the reinforcement of the local sea
turtle law, the monitoring and protection of nesting beaches, sea turtle research,
environmental monitoring, and the implementation of environmental education
programs (Lépez Jurado et al., 2000b).

The deleterious effect of environmental pollutants is currently included among
the top 20 research topics for sea turtle conservation (Hamann et al., 2010).
Although environmental pollutants in sea turtles have been assessed by several
authors throughout the world (D’llio et al,, 2011; Labrada-Martagén et al., 2011;
Perugini et al., 2006; Pugh and Becker, 2001; Ragland et al., 2011; Storelli et al,,



2007; van de Merwe et al., 2010), and our group has recently reported the level of
contamination by PAHs in loggerhead sea turtles from the Cape Verde archipelago
(Camacho et al., 2012), very few studies have documented the health effects
derived from these exposures (Keller et al., 2004c; Swarthout et al., 2010). For
sea turtle conservation purposes, it is essential to determine how these reptiles
respond to different types of anthropogenic contaminants.

Although the feeding grounds for juvenile loggerhead sea turtles from Cape
Verde have not been identified (Monzén Arglello et al., 2010), the Atlantic coast
of Africa, between Mauritania and Sierra Leone, is their feeding area during the
non-reproductive period for adult female loggerheads and possibly also for
males (Cejudo et al., 2008). In addition, a dichotomy has been observed in the
migratory behavior of loggerhead turtles from Cape Verde: the larger turtles
migrate southward to benthic feeding grounds along the coast of Sierra Leone,
whereas small-sized females migrate to oceanic waters off of Mauritania, Gambia
and Senegal (Hawkes et al., 2006). Currently, none of these marine areas have
special protection (i.e., from the International Maritime Organization) to preserve
their recognized biodiversity.

We hypothesized that the anthropogenic alteration of the marine environment
could have a relevant impact on the sea turtle population in Cape Verde. To
explore this possibility, we developed the present study to measure the potential
effect of environmental contaminants on the health status of these marine turtles
using a panel of hematological and biochemical parameters.

Materials and methods

Animal data

Blood samples were collected from 50 nesting female loggerhead sea turtles
(Caretta caretta). Animals were sampled during August 2011 on Boavista Island,
the Republic of Cape Verde. Nesting females were approached after nest-building
behavior ceased and egg-laying activity had finished. A complete visual physical
examination was performed, and the curved carapace length (CCL) was measured.
A foraging dichotomy among sexually mature females has been observed in
which large adult females forage primarily in neritic habitats and smaller adult
females forage primarily in oceanic habitats (Eder et al., 2012; Hawkes et al., 2006).
According to these previous reports, we compared both groups of turtles: large
and small turtles.
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Results

Morphometric characteristics and clinical parameters of the
turtles

The mean and standard deviation of the CCL of the turtles were 84.23 + 5.85 cm
(range 75.33-99.50 cm). According to the dichotomy observed by Hawkes et al.
(2006), we established two groups: large turtles (95.93 £ 2.90 cm) (n = 8) and small
turtles (82 +£2.77 cm) (n = 42).

The hematological and biochemical parameters are shown in Table 18.

In the study of the potential associations between biochemical and hematological
parameters and CCL, we observed that large turtles showed lower levels of
creatinine (p < 0.05), ALP (p < 0.01), phosphorus (p < 0.01), sodium (p < 0.05),
and magnesium (p < 0.001) than small turtles. On the contrary, higher levels of
lymphocytes (p < 0.01) were observed in large- compared to small-sized female
turtles.

Profile of contamination by OCPs, PCBs and PAHs

Most of the plasma samples (98%) showed detectable levels of some OCP.
However, HCB, p,p-DDE and dieldrin were the only detectable OCPs in the
analyzed samples. HCB and p,p-DDE were the OCPs most frequently detected
(86% and 98%, respectively).

Although only seven PCB congeners (PCB 28, PCB 52, PCB 118, PCB 123, PCB
138, PCB 153, and PCB 180) were detected in the samples analyzed throughout
this work, all of the samples showed detectable levels of several PCB congeners.
In addition, all of the samples showed detectable levels of those PCBs that are
considered markers of environmental contamination by PCBs (PCBs 28, 52, 101,
118, 138, 153, and 180; ZM-PCBs). However, dioxin-like congeners (XDL-PCBs =
PCB 77, PCB 81, PCB 105, PCB 114, PCB 118, PCB 123, PCB 126, PCB 156, PCB 157,
PCB 167, PCB 169 and PCB 189) were detected in only 30% of the samples from
the female sea turtles analyzed. Congener 28 (a low-chlorinated congener) was
detected in the greatest percentage of turtles, 100% of the samples, followed by
PCB 138 (98%), PCB 153 (92%), PCB 180 (82%), PCB 52 (72%), PCB 118 (26%) and
PCB 123 (4%).

In addition, most of the plasma samples (98%) showed detectable levels of some
OCP. However, HCB, p,p-DDE and dieldrin were the only detectable OCPs in the
analyzed samples. HCB and p,p-DDE were the OCPs most frequently detected
(86% and 98%, respectively).



Table 18. Hematological and plasma biochemical values for adult nesting
loggerhead sea turtles sampled in summer of 2011 from Boavista Island, Cape

Verde.

Parameter
Hematology

PCV (%)

RBC (x 10%°cells/L)

WBCs (x 10°cells/L)
Thrombocyte estimate (x 10°cells/L)
Heterophils (x 10° cells/L)
Eosinophils (x 10° cells/L)
Lymphocytes (x 10°cells/L)
Monocytes (x 10°cells/L)
Basophils (x 10°cells/L)

Biochemistry
Total protein (g/dL)
Albumin (g/dL)
Globulin (g/dL)
Alb:Glo ratio
Glucose (mg/dL)
Creatinine (mg/dL)
Uric acid (mg/dL)
Urea (mg/dL)

Total bilirubin (mg/dL)
Total cholesterol (mg/dL)
Triglyceride (mg/dL)
ALT (UI/L)

AST (UI/L)

ALP (UI/L)

LDH (UI/L)

GGT (UI/L)

CPK (UI/L)

Amylase (UI/L)
Lipase (UI/L)
Sodium (mmol/L)
Potassium (mmol/L)
Na:K ratio

Chloride (mmol/L)
Calcium (mg/dL)
Phosphorus (mg/dL)
Ca:P ratio
Magnesium (mg/dL)

Mean % SD

36.92+5.33
40.40 £ 8.46
4.80+1.89
16.94 + 3,650.38
3.65+8.10
0.80+7.80
0.15+2.47
0.19+2.15
0.007 £0.42

4.61+0.58
1.65+0.23
2.96+041
0.56 +0.07
87.18 £23.99
0.38 £0.07
0.82+0.33
31.3+8.14
0.16 £0.02
336.24 £92.54
977.34 +£326.52
2.18+3.18
221.40 £ 67.15
15.88+7.11
134.68 +130.54
0.89+0.40
855.28 +1,274.59
557.04 +£192.50
22.20+15.41
148.96 £5.75
4.10+0.35
36.45+2.60
108.03 +4.75
13.43£4.22
8.24£1.86
1.66+0.52
6.94+£1.15

Median (Range)

38.00 (21.00-48.00)
40.00 (26.00-60.00)
4.60 (1.20-1.26)
16.00 (9.02-26.00)
3.64 (2.88-4.37)
0.79 (0.09-1.71)
0.14 (0.00-0.53)
0.19 (0.00-0.43)
0.00 (0.00-0.09)

4.60 (3.10-6.20)
1.70 (1.10-2.30)
2.95 (2.00-4.10)
0.56 (0.40-0.72)
87.00 (38.00-136.00)
0.40 (0.20-0.50)
0.75 (0.10-19.00)
29.00 (14.00-56.00)
0.16 (0.11-0.21)
334.50 (177.00-584.00)
971.00 (266.00-1,667.00)
1.00 (1.00-22.00)
209.50 (87.00-382.00)
15.00 (9.00-50.00)
99.00 (1.00-671.00)
1.00 (0.50-2.00)
483.00 (128.00-8,201.00)
547.50 (83.00-1,002.00)
19.00 (2.00-80.00)
150.00 (117.00-155.00)
4.15 (3.30-5.10)
35.73 (30.00-42.57)
108.00 (85.00-116.00)
13.25 (1.20-20.60)
8.10 (5.00-15.02)
1.67 (0.11-3.23)
6.77 (4.52-11.48)
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Some PAHs were detected in all plasma samples. Phenanthrene and fluorene
were the chemicals most frequently detected (in 100% and 94% of the plasma
samples, respectively).

The concentrations of OCPs, PCBs and PAHs and the percentage of detection
of each contaminant are presented in Table 19. In our study we found that the
highest levels of contamination were from PAHs (median XPAHSs: 1.22 ng/ml). On
the contrary, we observed that the total burden of OCPs was low (median: 0.069
ng/ml) and that the median concentrations of XPCBs were approximately 0.11 ng/
ml.

Table 19. POPs levels (ng/ml) in plasma samples of female nesting loggerhead
sea turtles.

Variable Mean + SD Median (range) % Detected
Pesticides

HCB 0.012 £0.01 0.009 (< LOD-0.064) 86
p,p’-DDE 0.075 + 0.07 0.057 (< LOD-0.377) 98
Dieldrin 0.008 + 0.03 0.000 ( < LOD-0.174) 6
>OCPs 0.095 + 0.08 0.069 (< LOD-0.382) 98
PCB congeners

PCB-28 0.145 +£0.09 0.14 (0.04-0.48) 100
PCB-52 0.013+0.01 0.01 (< LOD-0.06) 72
PCB-118 0.005 + 0.01 0.00 (< LOD-0.08) 26
PCB-123 0.0006 +0.02 0.00 (< LOD-0.02) 4
PCB-138 0.08 £ 0.09 0.05 (< LOD-0.55) 98
PCB-153 0.047 £0.06 0.03 (0.00-0.44) 92
PCB-180 0.023 £0.02 0.02 (< LOD-0.17) 82
IM-PCBs 0.316 £ 0.23 0.25(0.08-1.41) 100
2DL-PCBs 0.006 £ 0.01 0.00 (< LOD-0.08) 30
2PCBs 0.31+0.23 0.25(0.08-1.41) 100
PAHs

Naphtalene 0.07+0.38 0.00 (< LOD-2.69) 14
Acenaphtene 0.016 £ 0.04 0.00 (< LOD-0.25) 14
Fluorene 0.24+0.16 0.20 (< LOD-0.82) 94
Anthracene 0.003 +0.01 0.00 (< LOD-0.12) 4
Phenanthrene 1.21+0.74 0.92 (0.50-3.48) 100
Fluoranthrene 0.03+0.04 0.03 (< LOD-0.16) 68
Pyrene 0.04 £0.04 0.02 (< LOD-0.16) 68
Benzo [a] anthracene 0.005 +0.03 0.00 (< LOD-0.24) 6
Chrysene 0.006 +£0.03 0.00 (< LOD-0.24) 4
2PAHSs 1.64+1.14 1.22 (0.67-7.11) 100

LOD = Limit of detection.



Association between contaminants and clinical parameters
and morphometric data

A number of weak but significant correlations between POP levels and clinical
parameters were found (Tables 20 and 21).

Thus, the hematological parameters were correlated with several POPs. We
noted an inverse association between the most prevalent PCBs in marine turtles
(congeners 138 and 180) and PCV. Additionally, PCB 52 was negatively associated
with WBCs; similarly, a negative association between HCB and both WBC and
the thrombocyte estimate was also noted. In addition, p,p-DDE was negatively
correlated with heterophils, although it was positively correlated with eosinophils.
Furthermore, several hematological associations between the hematological
parameters and PAHs were observed.

Additionally, several correlations were detected between the biochemical
parameters and contaminants analyzed. For example, the turtles showing the
highest levels of PCB 52 presented the lowest concentrations of glucose. On
the contrary, a positive correlation was found between PCB 52 and phosphorus.
Furthermore, lower levels of uric acid and total cholesterol were associated with
higher concentrations of XM-PCBs. Additionally, a negative correlation was found
between GGT and p,p’-DDE and ZOCPs.

Moreover, several correlations were observed between PAHs and enzyme
activity (ALT, ALP and amylase). In addition, total protein, albumin and globulins
were positively correlated with levels of contamination by several PAHs (i.e.,
phenanthrene and fluoranthene).

Furthermore, we noted several correlations between electrolyte levels and POP
levels. Potassium, calcium, phosphorus and magnesium were positively correlated
with phenanthrene, fluoranthene, and XPAHs. However, a negative correlation
was observed between magnesium and XPAHs. In addition, a negative correlation
between XPAHs and total bilirubin was noted.

Regarding to the potential associations between contaminants and size, a positive
correlation was observed between CCL and XPAHSs (r = 0.478; p < 0.001). In fact,
large turtles showed higher median concentrations than small turtles (2.99 vs.
1.08; p < 0.001). However, we did not observe any significant correlation between
pesticides or PCB congener concentrations and size.
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Table 20. Positive or negative Spearman correlation coefficient of select pesticides
and PCBs with hematological and plasma biochemical health parameters of adult
nesting loggerhead sea turtles from Cape Verde (n = 50). Number in cells indicates
the positive or negative correlation and the p-value (< 0.05).

Health parameters
PCV

RBC

WBC
Heterophils
Eosinophils
Trombocytes
Glucose

Uric acid

Total cholesterol
GGT
Phosphorus
Na/K ratio

Pesticide
p,p’-DDE HCB 2OCPs
-0.32 (0.02)
-0.34 (0.01)
+0.35 (0.01)
-0.31(0.02)
-0.32(0.02) -0.42 (0.002)
-0.31(0.02)

Table 21. Positive or negative Spearman correlation coefficient of select PAH
with hematological and plasma biochemical health parameters of adult nesting
loggerhead sea turtles from Cape Verde (n = 50). Number in cells indicates the
positive or negative correlation and the p-value (< 0.05)

Health
parameters

WBC
Eosinophils

Fluorene

Monocytes
Trombocytes
Total protein
Albumin
Globulin
Total bilirubin
ALT

ALP

Amylase -0.46 (0.001)
Creatinine

Potassium

Calcium

Phosphorus

Magnesium

Phenantrene Fluoranthene ZPAHs
-0.308 (0.03)
+0.33 (0.019)
-0.29 (0.03)
+0.33 (0.019)
+0.33 (0.01) +0.31(0.02)
+0.30 (0.03)
-0.3 (0.03)
+0.28 (0.04)
-0.33(0.01)
+0.337 (0.01)
+0.447(0.001)
+0.326 (0.02)

+0.304 (0.03) -0.42 (0.002)



PCBs
28 52 138 180 2M-PCBs 2PCBs
-0.31(0.03) -0.32(0.02)

-0.34 (0.01)
-0.32(0.02)
-0.33(0.01)
-0.32 (0.02) -0.32(0.02)
-0.28 (0.04) -0.28 (0.04)
+0.29 (0.03)
Discussion

In this study, the baseline data of hematological and plasma chemistry values for
female nesting loggerheads from Cape Verde, profiles of the presence of POPs in
plasma, and potential associations between levels of contaminants and clinical
parameters are presented.

Establishing biochemical and hematologic reference values for sea turtles is
important for evaluating the health status of turtles, and therefore, baseline
blood values can be used for conservation purposes as an indicator of population
health. Many research groups have reported reference intervals for marine turtles
(Bolten and Bjorndal, 1992; Casal and Ords, 2009; Deem et al., 2009; Flint et al.,
2010; Jacobson et al., 2007; Stamper et al., 2005; Swimmer, 2000). The majority of
the hematological and plasma chemistry values from our study were within the
range of values reported in other studies for loggerhead turtles (Deem et al., 2009;
Stamper et al., 2005; Turnbull et al., 2000). Only one previous publication studied
hematological and biochemical parameters in female loggerhead sea turtles from
the Cape Verde nesting area (Casal et al., 2009). The median values obtained in
the present study were very similar to most of the parameters analyzed in that
previous study. However, we observed higher values of RBC, WBC, monocytes, AST,
glucose and triglycerides and smaller values of lymphocytes, thrombocytes, total
bilirubin and ALP. Variability in biochemistry and hematology values for healthy
turtles may occur due to nutritional status, age, sex, nesting stage, migratory
status, diet, geographical locations, habitats, pathogens, toxin exposure, genetics
and environmental conditions (Deem et al., 2009; Lutz and Dunbar-Cooper, 1987;
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Stamper et al., 2005). These factors could also explain the differences observed in
several hematological and biochemical parameters among both size groups that
were analyzed.

Several studies have examined loggerhead turtles for PCBs and OCPs (Corsolini et
al., 2000; Keller et al., 2004a; Lazar et al., 2011; Monagas et al., 2008; Orés et al., 2009;
Perugini et al., 2006; Storelli et al., 2007). However, studies on PAHs in sea turtles
are quite scarce (Alam and Brim, 2000; Camacho et al,, 2012; Godley et al., 1998a;
Hall et al., 1983). Although the use of PCBs and OCPs has been banned or reduced
in most developed countries since the 1980s, these chemical compounds are well
known for the lipophilic character, resistance to degradation, and are still present
in the environment and therefore in wildlife throughout the world (Peterle, 1991).

PCB profiles reported by other authorsin sea turtles were dominated by the higher
chlorinated congeners (PCB 138 > PCB 153 > PCB 180) (Corsolini et al., 2000; Keller
et al., 2004a; Lazar et al., 2011; Orés et al.,, 2009; Perugini et al., 2006; Storelli et al.,
2007). However, in our study, the congener most frequently detected in plasma
samples from adult nesting loggerheads was PCB 28.This result was also observed
by Gardner et al. (2003) in green turtles. Different degrees of contamination in
sea turtle tissues from different locations around the world have been observed
(Corsolini et al., 2000; Gardner et al., 2003; Lake et al., 1994; Mckenzie et al., 1999;
McKim and Johnson, 1983). In this context, it should be noted that DL-PCBs have
been recognized as having a negative effect on animals but that M-PCBs (the
most prevalent in the environment) may also exert deleterious effects on animal
health (Fox, 2001a).

According to the bibliography and the present study, p,p-DDE is, in general, the
pesticide present in the greatest concentrations in sea turtles due to its highly
persistent nature (Keller et al., 2004a; Lake et al., 1994; Lazar et al., 2011; Mckenzie
et al,, 1999; Monagas et al., 2008; Perugini et al., 2006; Rybitski et al., 1995; Storelli
et al., 2007; Storelli and Marcotrigiano, 2000). DDE has a particular significance
because of its undesirable effects on environmental quality and animal health
(Guillette, 2000).

All plasma samples from our turtles had detectable values of at least one type of
PAH. Studies investigating PAHs have primarily focused on aquatic ecosystems
(Kannanand Perrotta, 2008; Marsilietal., 2001). Several studies evaluated the effects
of oil on sea turtles through the direct application of crude oil, demonstrating that
sea turtles are vulnerable to the effects of crude oil at all life stages (Lutcavage
et al,, 1997a; Lutz et al., 1986). Although, no study has proven that oil exposure
leads to elevated PAH concentrations in the blood, in a previous study the mean
concentrations of fluoranthene was much higher in juvenile loggerhead turtles
stranded due to crude oil ingestion (Camacho et al., 2012). Nevertheless, we have
to take into account that PAHs come from burning fossil fuels, and urban runoff,
not only from oil spills.



The study published by Camacho et al. (2012) was the first to report blood levels
of PAHs in sea turtles. The differences observed between XPAH concentrations
in that study as compared to the present one (5.95 vs. 1.64 ng/ml) are difficult
to explain. This unexpected result might be due to the fact that PAHs could be
rapidly metabolized and may disappear from the blood. Thus, the possibility exists
that differences among animals in polymorphisms in genes encoding xenobiotic
metabolizing enzymes (i.e, gluthation-S-sulfotranspherase, cytochrome P450,
N-acetyl-Transferase) highly impact on blood levels of contaminants (Richardson
etal,, 2009). Thus, inter-individual differences in the detoxifying capacity of turtles
may explain huge differences in pollutants levels among individuals (Richardson
etal., 2010).

Attending to the insignificant degree of biomagnification of PAHs previously
targeted in aquatic organism (Nakata et al., 2003; Perugini et al., 2007), the higher
levels of ZPAHs found in larger vs. smaller turtle were unexpected. Many higher
trophic-level aquatic organisms can metabolize PAHs (Roscales et al., 2011).
Therefore, PAH concentrations in sea turtles could be directly related to recent
exposure to waters or food contaminated by PAHs. A difference in feeding areas
has been observed between large- and small-sized female turtles from Cape
Verde (benthic and oceanic, respectively) (Hawkes et al., 2006). This difference in
feeding could explain the statistically significant differences in PAH levels. Since
oil production started off the coasts of Mauritania, Senegal, Gambia, Guinea-
Bissau, Guinea, and Sierra Leone, oil spills from offshore fields, intensive traffic of
oil tankers and uncontrolled spillage of oil residues from the tankers may have
contributed to the presence of PAHs in the plasma of loggerhead turtles from
Cape Verde.

Few previous studies have reported correlations between levels of organic (Keller
et al.,, 2004¢; Swarthout et al.,, 2010) or inorganic contaminants (Day et al., 2007;
Innis et al., 2008) and clinical health parameters in sea turtles. In the present study,
we detected several associations between the contaminant concentrations and
the clinical parameters. Thus, several correlations were observed between the
different PCB congeners and the overall health indicators, such as cell counts
and biochemical parameters. PCV and RBC decreased with higher concentrations
of several PCB congeners. The association between RBC and DL-PCBs has been
previously described in loggerhead sea turtles (Keller et al., 2004c), suggesting
that PCBs could result in anemia in sea turtles.

Regarding the influence of contaminants on the blood cell counts it is also
remarkable that in a recent study total WBC and heterophil counts were also
negatively associated with PCB levels in red eared slider turtles (Yu et al., 2012),
pointing to the possibility that PCB may suppress immune function in turtles. In
fact an inverse correlation between WBC counts and concentrations of pesticides
was reported previously in juvenile loggerhead turtles (Keller et al., 2004c).
Similarly to Keller’s results, in our study higher concentrations of p,p -DDE were
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associated with lower heterophil values, and also were associated with higher
eosinophil values. Keller et al. (2004c) observed the same positive association
between eosinophil values and DDTs and >OCPs.

Although experiments on the physiological and clinicopathological effects
of crude oil have been studied in loggerhead sea turtles (Lutcavage et al.,
1997b), the present survey is the first study reporting correlations between
internal contamination with PAHs and health indicators in sea turtles. Temporal
hematologic changes associated with direct exposure to oil have been previously
observed (Lutcavage et al,, 1997b). In a recent study by Casal and Ords (2009)
observed that juvenile loggerhead turtles stranded by crude oil ingestion had
significantly lower RBC, and significantly higher WBC and thrombocyte counts,
than those observed in clinically normal turtles.

Correlations between PCBs and biochemical parameters were also found.
Decreases in glucose levels associated with high levels of PCBs have been
reported previously in other vertebrate species (Boll et al., 1998). Additionally, a
negative correlation between glucose and the adipose concentration of dieldrin
and XDDTs in the loggerhead sea turtle has been reported and suggests that
organochlorine contaminants may be affecting glucose regulation (Keller et al.,
2004c). In addition, higher phosphorus concentrations were associated with
higher levels of PCB 52. A Ca:P ratio of < 1 has been considered indicative of
kidney disease in reptiles (Campbell, 2004). However, in the present study, we did
not observe any correlations of the contaminant levels with the Ca:P ratio.

In addition, we observed a negative correlation between blood concentrations
of p,p-DDE and XOC pesticides and GGT. Although tissue levels of GGT are low
in chelonians, high levels of GGT could indicate liver damage (Divers, 2000).
Keller et al. (2004c) also observed a negative association between GGT and the
pesticide dieldrin. Nevertheless, due to the lack of previous studies determining
the distribution of enzymes among organs of sea turtles, it is difficult to interpret
the correlations observed.

In sea turtles the electrolyte balance is regulated by the kidneys and salt glands.
Our results indicated a negative association between p,p -DDE and the Na/K ratio
and agree with the results found by McConnell (1985) reporting that kidneys and
salt glands are sensitive to POPs. Thus, the alteration in ion regulation found in our
study could be due to the influence of OCPs on these organs.

We found a weak but significant influence of PAH levels on blood enzymes. Sea
turtles stranded by crude ingestion showed had significantly higher values of
ALT and ALP (Casal and Oros, 2009). However, the scarce number of studies in
reptiles evaluating levels of PAHs, blood enzymes, and their potential relationship
makes it difficult to compare these results with other studies or to understand the
potential effects.



In addition, we noted several significant correlations between electrolyte levels
and PAHs (such as a negative association between magnesium and ZPAHs).
Furthermore, total proteins, albumin, globulins and creatinine were positively
correlated with several PAHs. These findings suggest that PAHs could affect kidney
in sea turtles.

From our results it seems clear that environmental pollutants may influence
adversely different hematological or biochemical parameters, but in any case
the contaminants are the only factors that are modulating these parameters. In
this sense, it seems obvious that other confounding or unknown factors (not
recorded in our work) could be influencing such clinical parameters. Therefore,
further studies are necessary to explore the potential role exerted by POPs on
clinical parameters in these reptiles. In any case, studies must take into account
the enormous variability in clinical parameters found in sea turtles. Other studies
using different sensitive biomarkers of exposure to POPs could help to understand
the deleterious effects of these chemicals on the health status of turtles.

Conclusions

1. This study represents the first evaluation of the potential effects of
persistent organic pollutant in loggerhead sea turtles from Cape Verde.

2. Several associations between POP levels and clinical parameters
were found. Few previous studies have observed a correlation between
organochlorine contaminants and heavy metals with clinical parameters.
However, this study is the first reference that evaluates association
between PAHs and clinical parameters.

3. Ourresults support the idea that anthropogenic pollutants are present
in the Cape Verde loggerhead turtle nesting population. Because of
the importance of this loggerhead nesting population, protective
regulations at national and international levels and international action
by the IMO (International Maritime Organization) are necessary to assure
the conservation of this population.

4. We recommend that additional studies on the presence of
contaminants in other life stages (i.e., eggs, hatchlings, and juveniles)
be used to provide more comprehensive information on the impact of
contaminants on the survival of this population.
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CAPITULO VII

Monitoring organic pollutants
and metals in juvenile
loggerhead sea turtles
(Caretta caretta) undergoing
rehabilitation






Monitoring organic pollutants and metals 2
in juvenile loggerhead sea turtles (Caretta
caretta) undergoing rehabilitation

Abstract

The occurrence of chemical elements and organic contaminants in loggerhead
turtles undergoing rehabilitation has been studied in samples from 61 juvenile
turtles, trying to establish differences between the concentrations of pollutants
along the period of rehabilitaton of these turtles (initial vs. convalescent).
Plasma chemistries, hematology and corporal condition were also assessed
and correlated with contaminants concentrations. In addition, we studied
differences between turtle’s evolution and the different stranding causes with
contaminants concentrations.We observed initial higher concentrations of marker
polychlorinated biphenyls (M-PCBs = 27.49 ng/ml) and X*PCBs (27.58 ng/ml)
versus convalescent concentrations (9.42 and 9.51 ng/ml, respectively). However,
no significant differences were observed between initial and convalescent
organochlorine pesticide (OCP) and polycclic aromatic hydrocarbon (PAH) plasma
concentrations. Initial blood concentrations of Zn, Ni, As and Se were higher
than convalescent blood concentrations. In addition, cachectic animals showed
significant higher concentrations of OCPs and PCBs. Our results suggested that
the mobilization of lipid stores can cause variations in the plasma concentrations
of some contaminants. Also, several associations between POP and metal levels
and clinical parameters were found, indicating that anthropogenic pollutants
could exert effects on several health parameters.
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Introduction

Evaluating effects of anthropogenic factors is now a top global research priority
for marine turtle conservation, being the specific impacts of pollution on marine
turtles identified as an area needing study (Hamann et al., 2010).

Organochlorine pesticide (OCPs), polychlorinated biphenyls (PCBs) and inorganic
contaminants have been previously studied in different tissues of sea turtles
(Andreani et al., 2008; Gardner et al., 2006; Jerez et al., 2010; Lazar et al., 2011;
Perugini et al., 2006; Storelli et al., 2007), blood (Anan et al.,, 2001; Kenyon et al.,
2001; Labrada-Martagén et al,, 2011; Ragland et al,, 2011; van de Merwe et al.,
2010) or eggs (Alava et al., 2006; Alava et al, 2011; Pdez-Osuna et al., 2010b).
However, studies on polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) in sea turtles are
very scarce (Alam and Brim, 2000; Camacho et al., 2012; Godley et al., 1998a;
Hall et al., 1983). Many of the contaminants, particularly lipophilic chemicals, are
readily accumulated by resident organisms through a variety of mechanisms
such as direct contact (water, sediment) or dietary uptake. Indeed, contaminant
accumulation has been reported in a diverse array of taxa, including reptiles
(Gardner, 2006b).

It is well known that these contaminants can cause carcinogenic,
neurodevelopmental, reproductive and endocrine effects in a variety of species
(Fox, 2001a; Stoica et al., 2000; Vos et al., 2000). However, relatively very few
studies have documented the health effects derived from these exposures in sea
turtles (Day et al., 2007; Keller et al., 2004c; Keller et al., 2006; Oros et al., 2012b;
Swarthout et al., 2010).

Among the seven species of sea turtles currently recognized, the most common
species in the Canary Islands is the loggerhead (Caretta caretta) (Monzdn-
Arguello et al., 2009). Diseases and causes of mortality among turtles stranded
in the Canary Islands have been previously reported (Or6s et al., 2012a; Oros et
al., 2004; Orés et al., 2005). Data available for baseline levels of contaminants in
sea turtle populations of the Canary Islands have been published (Monagas et al.,
2008; Oros et al., 2009; Torrent et al., 2004).

Inthepresentstudyweevaluatetheassociationsbetween plasmaconcentrationsof
organic pollutants and metals and physical characteristics and clinical parameters
of stranded loggerheads. In addition, we monitored plasma concentrations of
contaminants during the rehabilitation period (initial and convalescent data) of
these stranded loggerheads.



Materials and methods
Animal data

Atotal of 61 loggerhead sea turtles stranded in Canary Islands and admitted to the
Tafira Wildlife Rehabilitation Center (TWRC, Gran Canaria Island, Canary Islands,
Spain) were sampled during 2011. Blood samples were collected from the cervical
sinus upon admission at the hospital and when the turtles were fully recovery,
previously to release. The mean of days of hospitalization was 67 days. All turtles
were identified as juvenile or subadult (Bjorndal et al., 2001; Seminoff et al., 2004).
Body condition index was calculated using the formula described by Bjorndal et
al. (2000a). The causes of stranding were entanglement in fishing nets (n = 49),
ingestion of hooks and monofilament lines (n = 4), traumatic carapace injuries (n=
2), malnutrition (n = 4) and unidentified causes (n =2).

Hematological and biochemistry examinations were performed on 30 of the 61
turtles sampled.

Results

Contaminant profile during the rehabilitation period

All the analyzed samples showed detectable levels of some type of PAH and some
PCB congener. OCPs were detected in 87.3 and 96.8% (initial vs. convalescent) of
the samples. Among the OCPs, p,p-DDE (85.7 vs. 95.2%) and HCB (44.4 vs. 63.5%)
were the chemicals most frequently detected. The PCB congeners most frequently
detected were PCB-138, PCB-153 and PCB-180 (each one detected in more than
90% of the plasma samples). Among PAHs, phenantrene was the most frequently
detected (96.8% in both, initial and convalescent values). Among metals, Hg, Pb,
Cd and As were detected in all the samples.

The plasma concentrations of contaminants during the rehabilitation period
for those turtles that survived (n = 56) are presented in Table 22. Several
significant differences were observed between initial and convalescent PCB
plasma concentrations. Initial plasma samples presented higher levels of PCB-
138, PCB-153, PCB-180 and PCB-118 than convalescent plasma samples. In
addition, higher concentrations of initial M-PCBs (27.49 ng/ml) and ZPCBs (27.58
ng/ml) were observed versus convalescent concentrations (9.42 and 9.51 ng/
ml, respectively). However, no significant differences were observed between
initial and convalescent pesticide and PAH plasma concentrations. Initial plasma
concentrations of Zn, Ni, As and Se were higher than convalescent plasma
concentrations. Mean concentrations of metals followed this pattern: Zn > Se > Al
> As > Ni > Cu > Cr>Cd>Hg>Pb>Mn.
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Table 22. Plasma concentrations of contaminants (ng/ml) from juvenile oggerhead sea turtles during
the rehabilitation period.

Variable

Mean + SD
Pesticides (n = 56)
HCB 0.42 £0.83
P, p’-DDE 0.68+£1.01
Mirex 0.06 £0.38
20CPs 1.16 +1.79
PCB congeners (n = 56)
PCB-28 0.52 £0.60
PCB-52 0.07£0.11
PCB-101 0.03+£0.14
PCB-118 0.81+£2.27
PCB-126 0.0009 £ 0.07
PCB-138 14.80 + 23.53
PCB-153 5.99+11.32
PCB-156 0.03+0.20
PCB-157 0.06 £0.25
PCB-180 5.25+ 8.86
2M-PCBs 27.49 £41.85
2DL-PCBs 0.91+2.54
2PCBs 27.58 £42.09
PAHs (n = 56)
Naphtalene 1.30+2.59
Acenaphtylene 0.06 £0.47
Acenaphtene 0.006 +0.03
Fluorene 0.19+0.50
Anthracene 0.08 £ 0.47
Phenanthrene 4.09 £6.48
Fluoranthrene 0.04 £ 0.00
Pyrene 0.21+0.48
2PAHs 6.00 £ 8.26
Heavy metals and metalloids (n = 22)
Cu 0.17 £0.07
Mn 0.002 + 0.004
Pb 0.03+0.03
Zn 4.09 £ 1.56
Cd 0.04 £0.02
Ni 1.13+1.88
Cr 0.25+0.47
As 1.08+1.64
Al 1.29+1.16
Se 2.92+1.38
Hg 0.02 +0.02

Initial concentrations

Convalescent concentrations

Median (range)

0.00 (< LOD-4.35
0.25 (< LOD-4.35
0.00 (< LOD-2.65
0.25 (< LOD-8.20

—_ = = =

0.40 (< LOD -2.85)
0.00 (< LOD-0.40)
0.00 (< LOD-0.95)
0.15 (< LOD-14.45)
0.00 (< LOD-0.05)
4.90 (< LOD-125)
1.60 (< LOD-65.60)
0.00 (< LOD-1.25)
0.00 (< LOD-1.50)
1.40 (< LOD-38.75
9.60 (0.45-192.85
0.15 (< LOD-16.30
9.65 (0.45-194.70

—_ = = =

0.00 (< LOD-11.95)
0.0 (< LOD-3.45)
0.00 (< LOD-0.20)
0.00 (< LOD-2.55)
0.00 (< LOD-3.40)
1.30 (< LOD-35.60)
0.13 (< LOD-0.60)
0.05 (< LOD-2.75)
2.05 (0.10-38.35)

0.15 (0.05-0.31)
0.002 (< LOD- 0.02)
0.01 (0.002-0.1)
3.69 (1.45-9.17)
0.04 (0.008- 0.08)
0.58 (0.4- 9.3)
0.12 (0.06-2.31)
0.39 (0.11-6.13)
1(0.3-5.85)
2.8(0.58-5.97)
0.02 (0.008-0.09)

Mean = SD

0.37+0.79
0.68+1.01
0.008 £ 0.06
1.14+1.60

0.35+0.37
0.05+0.08
0.005 £ 0.02
0.22 +£0.56
0.004 £ 0.002
5.04+£8.11
2.00 +£2.63
0.01+£0.04
0.06 £0.16
1.73+£3.03
9.42 +£12.72
0.33+0.59
9.51+12.78

1.07 £2.18
<LOD

<LOD

0.20+£0.50
0.02+0.14
3.67+3.78
0.03+£0.10
0.14+£0.28
5.12+5.27

0.15+£0.06
0.002 +0.003
0.02 +0.02
3.9+1.48
0.04 £0.03
0.64 £0.39
0.14 +£0.09
0.75+1.15
0.98 +0.61
3.71+1.65
0.03 +£0.03

Median (range)

0.05 (< LOD-4.50
0.25 (< LOD-4.35
0.00 (< LOD-0.45
0.35 (< LOD-7.75

—_— = = =

0.30 (< LOD -1.45)
0.00 (< LOD-0.40)
0.00 (< LOD-0.15)
0.05 (< LOD-3.70)
0.00 (< LOD-0.15)
2.55 (< LOD-34.65)
1.20 (< LOD-13.40)
0.00 (< LOD-0.20)
0.00 (< LOD-1.05)
0.80 (< LOD-15.30)
4.90 (0.55 -63.90)
0.15 (< LOD-3.75)
5.10 (0.55-63.90)

0.00 (< LOD-7.65)
<LOD

< LOD

0.00 (< LOD-3.20)
0.00 (< LOD-1.00)
2.80 (< LOD-15.45)
0.00 (< LOD-0.50)
0.05 (< LOD-1.80)
4.20 (< LOD-18.00)

0.15 (0.006-0.25)
0.001 (< LOD- 0.01)
0.02 (0.002-0.06)
3.9 (0.001-6.4)
0.04 (0.004-0.11)
0.57 (0.005-2.12)
0.12 (0.001-0.49)
0.22 (0.12-4.8)
0.86 (0.002-3.04)
3.35(0.57-7)
0.02 (0.001-0.12)

P value

n.s
n.s
n.s
n.s

n.s
n.s
n.s

<0.05
n.s
<0.001
<0.01
n.s
n.s
<0.05
<0.05
n.s
<0.01

n.s

n.s
n.s
n.s
n.s
n.s
n.s

n.s.
n.s.
n.s.
<0.05
n.s
<0.05
n.s
<0.01
n.s
<0.001
n.s



Variation of contaminant concentrations according to
different factors

Five out of 61 turtles died during the hospitalization. Although no significant
differences were observed between plasma concentrations of contaminants
from turtles that died versus those that survived, turtles that died showed
higher median concentrations of XPCBs than survived turtles (143 vs. 27.58 ng/
ml, respectively). They also showed higher median concentrations of OCPs at the
moment of admission at the hospital than turtles that survived (4.5 vs. 1.16 ng/ml,
respectively). However, they showed lower initial PAH concentrations than turtles
that survived (4.6 vs. 6 ng/ml, respectively).

Furthermore, n = 9 turtles presented severe signs of emaciation. These animals
showed higher median *OCPs (0.25 ng/ml) and XPCBs concentrations (80.15
ng/ml) than the rest of stranded turtles (0.05, p < 0.05 and 4.85 ng/ml, p < 0.01,
respectively). Emaciated turtles (n = 6) showed lower levels of Hg than the rest of
the turtles (n=22) (0.01 vs.0.02 pg/g; p < 0.05). However, no significant differences
were observed in the PAH concentrations of emaciated and no emaciated turtles.

Regarding the differences among the stranding causes and contaminants
concentrations, we only observed significant differences in XOCPs concentrations
in turtles stranded by malnutrition (p < 0.05).

Body condition index (BCl) was negatively correlated with PCB 153 (r = - 0.42;
p < 0.05) and PCB 156 (r = - 0.39; p < 0.05) in juvenile turtles upon admission.
No other correlation between corporal condition and contaminant concentration
was observed.

Health assessment through clinic parameters and their
correlations with contaminants concentrations

Initial and convalescent health assessment data, including phisical characteristics,
hematological and biochemistry parameters are shown in Table 23. Results of
statistically significant correlations of organic and inorganic contaminants with
hematological and biochemical health parameters (convalescent values) are
presented in Tables 24 and 25, respectively.

PCV and RBC values were negatively correlated with plasma concentrations of
HBC, p,p"-DDE and XOCPs. No correlations were observed between hematologic
parameters and PCBs. Higher concentrations of PAH chemicals (phenantrene) and
metals (Mn) showed also lower levels of PCV and RBC. In addition, a negatively
correlation between heterophils and 2PAHs and a positively association between
trombocyte and Cu and Pb were detected. Curiously, a positive correlation
between WBC and several metals (Cu, Mn, Ni, Cr, As and Hg) was observed.
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Furthermore, biochemical changes were observed associated to contaminant
concentrations increasing and decreasing. Several negative associations were
observed between PCB congeners (28, 118, 153 and 180) and blood enzymes (ALT,
amylase and LDH). Also, a negatively association between CPK and pyrene were
found. Furthermore, several negatively correlations were found between enzyme
activity and metal (Cu, Mn, Pb, Cd, Cr, As, Al and Hg). However, higher levels of
amylase, ALP and GGT were detected with higher concentrations of some PAHs.
Also, GGT was positively associated with PCB 153 congener. Only one positively
associations was detected between LDH and Se.

Also, we noted some significant correlations between electrolyte levels and
contaminant concentrations. Higher concentrations of phosphorus were detected
with higher levels of 2PAHs and Mn. On the contrary, we found a negatively
correlations between YPCBs and magnesium. In addition, several negatively
correlations were detected between electrolyte levels and metals concentrations.
Furthermore, indicators of kidney healthy were also associated with increased
and decreased of inorganic contaminant concentrations.

Discussion

Contaminant profile in stranded sea turtles

Several studies were carried out on levels of organic pollutants and chemical
elements in sea turtles from different areas of the world (review by Pugh and
Becker, 2001) and particularly in loggerheads (review by D'llio et al., 2011 and Orés
et al,, 2012). The different levels of contamination among sea turtles populations
would therefore reflect the contamination of their foraging grounds, which would
be dependent on regional and local sources of these chemicals (van de Merwe et
al, 2010).

OCPs and PCBs in loggerheads have been previously investigated by several
researchers (Alava et al., 2006; Alava et al., 2011; Lazar et al., 2011; Monagas et
al., 2008; Oros et al., 2009; Perugini et al., 2006; Richardson et al., 2010; Storelli et
al., 2007; Storelli and Marcotrigiano, 2000). As in this study, p,p"-DDE has been the
pesticide generally observed at the greatest concentrations in different species
of sea turtles (Lake et al., 1994; Lazar et al., 2011; Mckenzie et al., 1999; Perugini
et al., 2006; Rybitski et al., 1995; Storelli et al., 2007; Storelli and Marcotrigiano,
2000). Regarding the PCB congeners, the profile observed in this study was
clearly dominated by the higher chlorinated congeners. These results agree with
previous studies in marine turtles species (Corsolini et al., 2000; Lazar et al., 2011;
Orés et al., 2009; Perugini et al., 2006; Richardson et al., 2010; Storelli et al., 2007).
The studies on PAHs in sea turtles are scarce (Alam and Brim, 2000; Camacho et
al, 2012; Hall et al., 1983).



Table 23. Initial and convalescent physical characteristics and health parameters
in juvenile loggerhead sea turtles (n = 30) undergoing rehabilitation.

Initial value Convalescent value
P value
Median Range Median Range

Morphometrics
SCL (cm) 33 24-51 - - -
SCW (cm) 29 20-47 - - -
Weight (kg) 5.85 2.20-20.60 6.05 2.65-22.75 <0.001
Body condition 16.37 12.54-19.12 18.11* 15.29-31.58* -
Hematology
PCV (%) 24 10-45 27.50 17-42 <0.001
RBC (x 10%cells/L) 25 10-45 28 15-47 <0.05
WABCs (x 10°cells/L)* 9.3 2.7-20.8 6.8 2.1-20.9 <0.01
Izlrlg/”c)bocyte estimate (x 107, 12.5-58 3125 1560 n.s
Heterophils (x 10° cells/L)* 8.6 6.92-9.16 7.15 4.49-8.41 n.s
Eosinophils (x 10°cells/L)" 0.05 0-0.2 0.187 0-1.03 <0.001
Lymphocytes (x 10°cells/L) 0.37 0-1.59 1.03 0.19-2.15 <0.001 233
Monocytes (x 10° cells/L) 0.28 0.09-0.75 0.79 0.2-1.77 <0.0010
Basophils (x 10°cells/L) ND ND ND ND -
Biochemistry
Total protein (g/dL) 3.20 2-5 4.20 3-5 <0.001
Albumin (g/dL) 1 1-2 1.30 1-2 <0.001
Globulin (g/dL)" 2.20 1-4 2.80 2-4 <0.001
Alb: glo ratio 0.45 0-1 0.43 0-1 n.s
Glucose (mg/dL) 120 57-250 120.50 77-198 n.s
Creatinine (mg/dL)™ 0.20 0.10-0.30 0.20 0.10-0.40 n.s
Uric acid (mg/dL) 0.83 0-3 0.62 0-2 <0.05
Urea (mg/dL) 109.50 43-236 281 139-388 <0.001
Total bilirubin (mg/dL)" 0.07 0.03-0.31 0.07 0.03-0.41 n.s
Total cholesterol (mg/dL) 105 61-253 134.5 65-250 <0.05
Triglyceride (mg/dL) 10.50 1-56 121 11-516 <0.001
ALT (UI/L)™ 1 1-53 2 1-17 n.s
AST (UI/L) 155.50 69-971 159 80-406 n.s
ALP (UI/L) 17.50 9-63 20.50 10-34 n.s
LDH (U1/L)™ 2 1-21 2 1-6 n.s
GGT (UI/L)"™* 1 1-2 1 0-2 n.s
CPK (UI/L)™ 914.50 17-14448 538.50 154-9786 <0.01
Amylase (UI/L) 402 49-787 469.42 79-747 <0.01
Lipase (UI/L)™ 4 1-45 6.5 1-45 n.s
Sodium (mmol/L) 156 114-176 158 149-172 n.s
Potassium (mmol/L) 3.80 3-6 3.70 3-5 n.s
Na: K ratio 42.72 29-54 42.54 34-53 n.s
Chloride (mmol/L) 121 91-133 118 108-132 n.s
Calcium (mg/dL)’ 4.35 3-10 6.80 5-8 <0.001
Phosphorus (mg/dL) 8.15 6-12 7.30 4-13 n.s
Magnesium (mg/dL) 6.67 3-8 6.07 4-8 n.s

tinitial paired data set not normally distributed; # Convalescent paired data set not normally distributed;

*Convalescent body condition was calculated with initial SCL data
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Table 24. Positive or negative Spearman correlation coefficient of select OCPs, PCBs and PAHs
with hematological and plasma biochemical health parameters of juvenile loggerhead sea
turtles (n = 30). Number in cells indicates the positive or negative correlation

and the p-value (< 0.05).

Health
parameters

PCV (%) -0.41 (0.03)
RBC -0.46 (0.01)
Heterophils

HBC

Triglyceride
ALT

ALP

LDH

GGT

CPK
Amylase
Phosphorus
Magnesium

p,p’-DDE

-0.44 (0.02)
-0.42 (0.03)

20CPs

-0.43 (0.02)
-0.43 (0.02)

28

-0.51 (0.007)

118 153

-0.41 (0.03)

0.5 (0.009)

-0.42 (0.02)

-0.43 (0.02)

Table 25. Statistically significant correlations of inorganic contaminants with
hematological and plasma biochemical health parameters of juvenile loggerhead
ea turtles from Canary Islands (n = 22). Number in cells indicates the positive or
negative correlation and the p-value (< 0.05).

Health
parameters
PVC (%)
RBC
WBC
Trombocyte

0.5 (0.003)
0.4 (0.03)
Total protein
Creatinine
Uric acid
AST
LDH
CPK
Amylase
Chloride
Calcium

-0.4 (0.01)

-0.6 (0.000)
Phosphorus

Magnesium -0.4 (0.04)

Mn

-0.3 (0.04)

0.3 (0.04)

-0.6 (0.001)
-0.4 (0.000)

0.4 (0.04)

Pb

0.4 (0.02)

0.4 (0.01)

-0.4 (0.04)
-0.4 (0.003)

-0.5 (0.003)

Zn

0.4 (0.03)

-0.6 (0.000)

-0.4 (0.03)

Cd

-0.4 (0.04)
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-0.42 (0.03)

-0.51 (0.01)

Ni

0.5 (0.003)

-0.5 (0.007)

$M-PCBs

-0.39 (0.04)

-0.43 (0.02)

Cr

0.5 (0.009)

-0.4 (0.03)

-0.4 (0.03)

-0.5 (0.004)

-0.4 (0.04)

>DL-PCBs >PCBs Phenanthrene

-0.45 (0.02)
-0.39 (0.04)
-0.48 (0.01) -0.43(0.02)
As Al Se
0.4 (0.03)
0.4 (0.02)
-0.4 (0.03)
0.4 (0.02)
-0.4 (0.01)
-0.6 (0.000) -0.4 (0.01)

Pyrene

0.40 (0.03)

-0.41 (0.03)

Hg

0.5 (0.004)

-0.3 (0.04)
-0.4 (0.03)

-0.4 (0.03)

-0.4 (0.01)

SPAHs

-0.45 (0.02)

0.46 (0.01)

0.41 (0.03)
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The fact that all plasma samples in this study had detectable values of some type
of PAH reveals the prevalence of these contaminants in aquatic ecosystems.

Among several studies on metal accumulation in sea turtles from different areas
of the world (Anan et al., 2001; Franzellitti et al., 2004; Frias-Espericueta et al.,
2006; Garcia-Fernandez et al., 2009; Gardner et al., 2006; Ikonomopoulou et al.,
2011; Jerez et al,, 2010; Sakai et al., 2000; Storelli and Marcotrigiano, 2003), only
one reported metl concentrations in tissues from loggerhead turtles stranded
in the Canary Islands (Torrent et al., 2004). Recently, Ley-Quifionez et al. (2011)
reported baseline metals values in blood of loggerhead turtles from Mexico.
Blood metals concentrations in the present study were much lower than those
reported in loggerheads (Ley-Quifionez et al., 2011) and in other sea turtle species
(Guirlet et al., 2008; Paez-Osuna et al., 2010a, b; van de Merwe et al., 2010; Wang,
2005). However, our results were similar to those reported by Kenyon et al. (2001).
Zn and Se were the metals found at highest concentrations. The same pattern
has been previously described in blood of marine turtles (Guirlet et al., 2008; Ley-
Quinonez et al., 2011).

Chemical contamination and evidence of lipid mobilization

When sea turtles are debilitated, they generally become aphagic and mobilize
stored lipids for energy (Keller et al., 2004a; Or6s et al., 2009; van de Merwe et al.,
2010). Previous studies showed that sea turtles stranded in the Canary Islands
have disorders that may impede animals to eat correctly (Orés et al., 2005; 2012a;
2013). Therefore, higher plasma concentrations of some contaminants due to
the mobilization of fat stores into bloodstream during the aphagic period were
expected. However we only observed significant differences between initial
and convalescent PCB plasma concentrations. Keller et al. (2007) observed in
debilitated loggerhead turtles initial PCB concentrations 9-fold higher than those
foundin healthy turtles. Furthermore, in the present study, turtles with reduced BCI
showed higher concentrations of PCB 153 and 156. Only one negative correlation
between dieldrin and BCl has been previously reported (Keller et al., 2004c).

In the present study, the higher plasma concentrations of YOCPs and XPCBs
observed in emaciated turtles emphasize that debilitated animals could mobilize
lipid stores into bloodstream to achieve energy. Lipids are mobilized to meet
energy demands, egg production and tissue maintenance. Previous studies
reported a strong correlation between lipids in fat stores and blood OC levels in
sea turtles (Keller et al., 2004a). On the contrary, lower Hg concentrations were
observed in cachectic turtles in the present study. A recent study compared
Hg concentrations in debilitated and healthy loggerhead turtles. The lack of
differences between both groups suggested that Hg toxicity does not play a role
in the debilitated loggerhead condition (Day et al., 2010).



Althoughnosignificantdifferenceswere observed between plasmaconcentrations
of organochlorine contaminants from turtles that died versus those that survived,
we found the maximum level of total contamination in a turtle that died by
entanglement. However, the highest level of XPCB pollution was found in a turtle
stranded by hook ingestion (1150.40 ng/ml). Also, the highest level of XOCPs
was found in a turtle stranded by hook ingestion (17.40 ng/ml). All these turtles
showed very severe signs of emaciation, suggesting that the mobilization of lipid
stores can cause variations in the plasma concentrations of some contaminants.
However, the sample size for this group of emaciated turtles is very small, so
conclusions from these results must be interpreted with caution.

The no significant differences observed in the PAH concentrations of emaciated
and no emaciated turtles was also observed by Camacho et al. (2012). This
finding indicates that PAH concentrations in sea turtles are directly related to
recent exposure to waters or food contaminated by PAHs. In addition, the no
significant differences observed between initial and convalescent PAH plasma
concentrations suggest that mobilization not occur in PAHs. Although PAHSs are
considered persistent organic pollutants, they are not lipophilic compounds and
they can be metabolized by the liver. In fact, some higher trophic-level aquatic
organisms can metabolize PAHs (Roscales et al., 2011) and their biomagnification
in marine system is insignificant (Gray, 2002).

Correlations between contaminants and clinic health
parameters

Very few studies have reported association between persistent pollutants and
clinical health parameters in sea turtles (Day et al., 2007; Innis et al., 2008; Keller et
al., 2004c; Swarthout et al., 2010). However, studies of PAHs and their association
with health parameters in sea turtles are very scarce (Camacho et al., 2013).

The clinical analyses on turtles undergoing rehabilitation are useful to evaluate
the health status of the animals (Casal and Orés, 2009). Research and conservation
efforts have provided many reference ranges of loggerhead blood parameters
(Casal et al., 2009; Delgado et al., 2011; Flint et al., 2010; Gelli et al., 2009; Jacobson
et al,, 2007; Kakizoe et al., 2007; Stamper et al., 2005). The majority of the clinical
convalescent parameters reported in Table 23 felt within the range of values
reported for rehabilitated juvenile loggerheads (Casal et al., 2009) and free-
ranging juvenile loggerheads (Deem et al., 2009; Delgado et al., 2011; Flint et
al., 2010; Keller et al., 2004c¢). The higher WBC and heterophils percentage initial
values and the lower PCV and RBC initial values were also observed by Casal and
Oros (2009).
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In the present study, indicators of anemia such as decreased PCV and RBC values
were negatively correlated with HBC, p,p-DDE, XOCPs, phenanthrene and Mn,
suggesting that these contaminants could cause anemia in sea turtles. Keller
et al. (2004c) reported a negative correlation between blood concentrations of
Kchlordanes and DL-PCBs and RBC and PCV values in loggerheads, indicative of
anemia. In addition, Bruckner et al. (1973) showed that exposure to PCBs in rats
caused drop of the anemia indicators. Keller et al. (2004c) also observed positive
correlations between most classes of OC pesticides and WBC counts and between
mirex and the heterophil/lymphocyte ratio, suggesting modulation of the
immune system. An elevation of this ratio isa common response to stressor factors
in sea turtles (Aguirre et al.,, 1995). The results of Keller et al. (2006) suggested that
the sea turtle immune system may be modulated by environmentally relevant
concentrations of OCs. Subtle negative impacts on sea turtle immune function
was also reported for inorganic contaminants such us Hg (Daly et al., 2007).
The present study is the third to demonstrate significant correlations between
metals levels and clinical health parameters (Daly et al., 2007; Innis et al., 2008).
The positive correlation observed between WBC and Cu has been previously
described (Innis et al., 2008).

Regarding the biochemical parameters, the lower values for plasma enzymes
associated to higher contaminant concentrations were observed. A previous
study also found a negative correlation between CPK and XPCBs (Swarthout et al.,
2010). However, we also found positive correlations between blood enzymes (GGT
and ALP) and contaminants. Keller et al. (2004c) observed a positive correlation
between AST and OC concentrations, suggesting hepatocellular damage.
Increase of CPK associated with higher levels of Hg was previously reported (Day
etal., 2007; Innis et al., 2008). However, in the present study a negative correlation
was detected between CPK and Hg. There are still many unknowns about the
distributions of the enzymes among the different tissues in reptiles, particularly in
sea turtles. This fact makes difficult to explain the observed correlations between
plasma enzymes and contaminants.

Thecorrelationsobserved betweenseveralclinical parameters (such uselectrolytes,
uric acid, total protein and creatinine) and contaminants concentrations could be
associated with renal damage. It has been reported that chronic exposure to OCPs
and PCBs could affect kidneys function (McConnell, 1985). In addition, heavy
metals can induce renal damage in mammals (Confer and Panciera, 2001). The
functions performed by reptilian kidneys include the osmoregulation. Salt glands
are also involved in electrolyte balance in sea turtles and failure to maintain
homeostasis due to severe lesions in the salt glands can cause stranding and/or
death (Orés et al., 2011). A calcium: phosphorus ratio < 1 can cause kidney disease
in reptiles (Campbell, 2004). In the present study positive correlations between
phosphorus values and PAHs and Mn plasma concentrations were observed. In
addition negative correlations between calcium values and metals (Cu, Zn, Ni, Cr,
As, Al, Hg) plasma concentrations were also detected. Among all the correlations



between indicators of renal disorder and contaminants concentrations described
in the literature (Day et al., 2007; Innis et al., 2008; Keller et al., 2004¢; Swarthout et
al.,, 2010), only the negative correlation observed between magnesium and PCBs
reported by Keller et al. (2004c) is also supported in the present study.

Although the individual variation of the clinical parameters among convalescent
loggerhead sea turtles makes difficult to accurately explain all the results, this
study provides valuable information on the effects of contaminants on clinical
health parameters. We agree with Swarthout et al. (2010) that future studies on
free ranging sea turtles would benefit from the development of more sensitive
biomarkers to persistent pollutants.

Conclusions

1. The present study represents the first evaluation of the potential
effects of persistent organic pollutant and metals in loggerhead sea
turtles undergoing rehabilitation.

2. Furthermore, it is the first time that pollution levels measured at
different times of the rehabilitation of sea turtles.

3. Our results suggested that the mobilization of lipid stores can cause
variations in the plasma concentrations of some contaminants. Cachectic
animals showed significant higher concentrations of OCPs and PCBs.

4. Several associations between POP and metal levels and clinical
parameters were found. Few previous studies have observed correlation
between organochlorine contaminants and heavy metals with clinical
parameters.
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Conclusiones generales

1. Este trabajo recopila valores de referencia de gasometria y electrolitos de
juveniles de tortuga boba. Ademas, proporciona valores de gases sanguineos
y valores bioquimicos en el momento del ingreso de las tortugas al hospital,
mostrando que la mayor parte de las tortugas sufren algun tipo de trastorno
asociado con el estado acido-base. Estos datos son una esencial base para la
aplicacion de terapias de fluidos mas apropiadas para las tortugas marinas.

2. Se describe por primera vez la adenitis de la glandula de sal como causa de
varamiento en tortuga boba debido a la hipernatremia e hipercloremia que la
lesiéon de la glandula origina.

3. Las mayores concentraciones de contaminantes organicos persistentes en el
plasma de tortugas juveniles de Canarias en comparacion con hembras de Cabo
Verde deben ser interpretadas teniendo en cuenta tres factores: un mayor grado
de desarrollo industrial en el Archipiélago canario, la comparaciéon de grupos
de tortuga de diferente edad (juveniles vs. adultas) y el estado de las tortugas
juveniles varadas en el momento de la toma de la muestra.

4. Contrario al resultado esperado, las tortugas juveniles mas pequefas
mostraron una mayor concentracién de congéneres de bifenilos policlorados que
las tortugas mas grandes de las Islas Canarias. Nosotros apoyamos el efecto de
dilucion con el crecimiento como una posible explicacién a esta diferencia. Cabe
destacar que el aumento de las concentraciones de contaminantes orgdnicos
persistentes en Canarias en los Ultimos afios del estudio puede estar relacionado
con un incremento de la contaminacién marina.
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5. Las mayores concentraciones de contaminantes organoclorados y algunos
metales detectadas en tortugas en el momento del ingreso al hospital, sugieren
que la movilizacion de los depésitos de lipidos puede causar variaciones en las
concentraciones plasmaticas - sanguineas de algunos contaminantes. En esta
linea, los animales que ingresaron con evidentes signos de caquexia presentaron
concentraciones significativamente mayores de organoclorados en el momento
del ingreso.

6. Aunque nuestros resultados sefnalan diferencias significativas en varias
concentraciones de hidrocarburos aromaticos policiclicos en las poblaciones
estudiadas, el predominio de hidrocarburos con dos y tres anillos aromaticos
en ambas poblaciones sugiere un origen petrogénico. Ademas, la correlacién
negativa entre el tamano de las tortugas juveniles y la concentracién de
hidrocarburos aromaticos policiclicos sugiere igualmente que el proceso de
bioacumulacién no ocurre en estas especies. Ademas, la ausencia de variaciones
significativas entre las concentraciones de hidrocarburos aromaticos policiclicos
durante el proceso de rehabilitacion indica que estos contaminantes podrian ser
ampliamente metabolizados en esta especie.

7.En general las tortugas adultas de Cabo Verde presentaron menores niveles de
contaminantes inorganicos persistentes que en otras zonas geograficas reflejando
una menor exposicion a estos contaminantes en esta zona.

8. Las asociaciones entre las concentraciones de contaminantes tdxicos
persistentes y los parametros clinicos sugieren que los contaminantes toxicos
persistentes podrian estar causando efectos negativos sobre la salud de las
tortugas (anemia, afectacion del sistema inmune, dafio renal y metabdlico).

9. Nuestro estudio refuerza la utilidad de la sangre como una excelente muestra
para la deteccién de contaminantes téxicos persistentes en tortugas marinas
vivas de una forma no letal y relativamente no invasiva.
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Glosario

4,4’-DDD*: Dichlorodiphenyldichloroethane - Diclorodifenildicloroetano (IUPAC 1,1-dicloro-2,2-bis(p-clorofenil)
etano).

4,4’-DDE*: Dichlorodiphenyldichloroethylene - Diclorodifenildicloroetileno (IUPAC 1,1-dicloro-2,2-bis(p-
metoxifenil)etano).

4,4-DDT*: Dichlorodiphenyltrichloroethane - DiclorodifenilTricloroetano (IUPAC 1,1,1-tricloro-2,2-bis(p-
metoxifenil)etano).

AEF: Factor de enriguecimiento antropogénico.

AENOR: Asociacion Espafiola de Normalizacién.

AhR*: Aryl hidrocarbon Receptor - Receptor aril hidrocarburo.
Al: Aluminio- Aluminum.

ALP: Fosfatasa alcalina - Alkaline phosphatase.

ALT: Alanino aminotransferasa - Alanine aminotransferase.

As: Arsénico - Arsenic.

AST: Aspartato aminotransferasa — Aspartate aminotransferase.
ATPasa: Adenosina trifosfatasa.

AX-ICP-OES*: Axial Configuration of the Inductively Coupled Plasma Optical Emission Spectroscopy -
Configuracién axial de la Espectroscopia de Emisién Optica de Plasma Acoplado Inductivamente.

BUN: Nitrégeno ureico sanguineo - Blood urea nitrogen.

CCL: Curve carapace length - Largo curva del caparazén (LCC).
Cd: Cadmio - Cadmium.

CIPs: Contaminantes Inorganicos Persistentes.

CITES: Convention of International Trade in Endangered Species - Convencion sobre el Comercio Internacional
de Especies Amenazadas de Fauna y Flora Silvestres.
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COPs: Contaminantes Organicos Persistentes.
Cr: Cromo - Chrome.
CRFS: Centro de Recuperacién de Fauna Silvestre - Tafira Wildlife Rehabilitation Center (Tafira-WRC).
CPK: Creatina fosfoquinasa - Creatine phosphokinase.
CTPs: Contaminantes Toxicos Persistentes.
CTS: Cuentas por segundo.
Cu: Cobre - Copper.
DDT: Diclorodifeniltricloroetano.
DE: Disruptor Endocrino.
DES: Dietilestilbestrol.
DL-PCB*: Dioxin-like PCB - PCB analogo a las dioxinas.
DRE*: Dioxin Responsive Element - Elemento de respuesta a las dioxinas.
DSDT: Determinacion sexual es dependiente de la temperatura.
280 EDTA: Acido etilendiaminotetraacético.
E-waste*: Electronic waste - Basura electrdnica.
FAO*: Food and Agricultural Organization - Organizacion para la Agricultura y la Alimentacion.
GABA*: Gamma-aminobutyric acid - Acido y-aminobutirico.
GC-MS*: Gas chromatography/Mass spectrometry - Cromatografia de gases /Espectrometria de masas.

GC-QqQ-MS: Sistema de cromatografia de gases-espectrometria de masas de triple cuadrupolo- TriPlus
Autosampler and coupled to a Triple Quadrupole Mass Spectrometer Quantum XLS.

GGT: y-glutamil transferasa - y-glutamyl transferase.

HCB: Hexaclorobenceno - Hexachlorobenzene.

HCH: Hexaclorociclohexano — Hexachlorocyclohexane.

Hg: Mercurio — Mercury.

IARC*: International Agency for Research on Cancer - Agencia Internacional de Investigacion sobre el Cancer.

ICP-OES*: Inductively Coupled Plasma Optical Emission Spectroscopy - Espectroscopia de Emision Optica de
Plasma Acoplado Inductivamente.

IMO: International Maritime Organization - Organizacién Maritima Internacional.
IPs: Puntos de Identificacion.
IPCC*: Intergovernmental Panel on Climate Change - Panel Intergobernamental sobre el Cambio Climatico.

IUCN#*: The International Union for Conservation of Nature - Union Internacional para la Conservacién de la
Naturaleza.

LCC: Longitud curva del caparazon - Curve carapace length (CCL).
LDH: Lactato deshidrogenasa - Lactate dehydrogenase.
LRC: Longitud recta de caparazon -Straight carapace length (SCL).

LOD: Limite de deteccion- Limit of detection.



LOQ: Limite de cuantificacion.

M-PCBs*: Marker Polichlorinated biphenyls - Bifenilos policlorados marcadores.
MeHg: Metilmercurio

MFOs: Oxidasas de funcién mixta.

Mn: Manganeso — Manganese.

Ni: Niquel - Nickel.

0OCs: Organoclorados — Organochlorine contaminants.

OCPs: Organochlorine pesticides - Pesticidas organoclorados (POCs).

OMS: Organizacion mundial de la salud.

p,p "-DDD: Dichlorodiphenyldichloroethane - Diclorodifenildicloroetano (IUPAC 1,1-dicloro-2,2-bis(p-clorofenil)
etano).

p,p -DDE: Dichlorodiphenyldichloroethylene - Diclorodifenildicloroetileno (IUPAC 1,1-dicloro-2,2-bis(p-
metoxifenil)etano).

p,p -DDT: Dichlorodiphenyltrichloroethane - DiclorodifenilTricloroetano (IUPAC 1,1,1-tricloro-2,2-bis(p-
metoxifenil)etano).

PAHSs*: Polycyclic aromatic hydrocarbons - Hidrocarburos aromaticos policiclicos.
PAR: Para analisis de residuos.

Pb: Plomo - Lead.

PBDEs*: Polybrominated diphenylethers - Difeniléteres polibrominados.

PCBs*: Polychlorinated Biphenyls - Bifenilos policlorados.

PCDD*: Poly-chlorinated Dibenzo-p-dioxin - Dibenzo-p-dioxinas policloradas.
PCDF*: Poly-cholrinated Dibenzofuran - Dibenzofuranos policlorados.

PCV: Packed cell volumen - Hematocrito.

PFAs: Sustancias perfluoroalquiladas.

PIT: Passive Integrated Transponder — Microchip.

PNUMA: Programa de Naciones Unidas para el Medio Ambiente.

POCs: Plaguicidas organoclorados - Organochlorine pesticides (OCPs).

POPs: Persistant organic pollutant - Contaminantes orgéanicos persistentes (COPs).
PSSA: Particularly Sensitive Sea Area - Zona marina especialmente sensible.

RA: Receptor de andrégenos.

RBC: Glébulos rojos totales - Red blood cell count.

RD-ICP-OX*: Radial configuration of the Inductively Coupled Plasma Optical Emission Spectroscopy -
Configuracion radial de la Espectroscopia de Emisién Optica de Plasma Acoplado Inductivamente.

RE: Receptor de estrogenos.

REACH*: Registration, Evaluation, Authorization and Restriction of Chemicals - Registro, Evaluacion, Autorizacién
y Restriccion de las sustancias quimicas.

RP: Receptor de progesterona.
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RT: Receptor de hormonas tiroideas.

SCL: Straight carapace length - Largo recto de caparazén.

Se: Selenio - Selenium.

SETAC: The Society of Environmental Toxicology and Chemistry.

SPE: Extraccion en fase solida.

SRM: Monitorizacion de reacciones seleccionadas.

TWRC: Tafira Wildlife Rehabilitation Center - Centro de recuperacion de fauna silvestre de Tafira.

TED: Turtle excluded device - Dispositivo excluidor de tortugas.

TEF*: Toxic Equivalence Factor - Factor de equivalencia de toxicidad.

UNEP*: United Nations for Environmental Protection - Naciones Unidas para la proteccién del medio ambiente.

USEPA*: US Environmental Protection Agency (USEPA)- Agencia de proteccion del medio ambiente de los
Estados Unidos.

WBC: Glébulos blancos totales - White blood cell count.
WHO#*: World Health Organization - Organizacion Mundial de la Salud.

Zn: Zinc.

* Siglas internacionalmente aceptadas. Hemos mantenido, por tanto, su denominacién original e

indicamos su significado tanto en lengua inglesa como esparola.



ANEXO 1

Crude oil as stranding cause
among loggerhead sea turtles
(Caretta caretta) in the Canary
Islands, Spain (1998-2011)


















ANEXO 2

Pansteatitis associated with
high levels of polychlorinated
biphenyls in a wild loggerhead
sea turtle Caretta caretta



























