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tratamientos. T1:0,50 mg l
-1

 Cu, T2:0,75 mg l
-1

 Cu, T3:1,00 mg l
-1

 Cu, T4:1,25 mg 

l
-1

 Cu.  
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Figura 2.10: Número de adultos emergidos durante la experiencia en todos los 

tratamientos. Control versus T1 y T2 (arriba). Control versus T3 y T4 (abajo).  
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Figura 2.11: Porcentaje de emergidos durante la experiencia, en todos los 

tratamientos. T1:0,50 mg l
-1

 Cr, T2:0,75 mg l
-1

 Cr, T3:1,00 mg l
-1

 Cr, T4:1,25 mg l
-1

 

Cr.  

 

111 

Figura 2.12: Número de adultos emergidos durante la experiencia en todos los 

tratamientos. Control versus T1, T2 y T3 (arriba). Control versus T4 (abajo).  
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Figura 3.1: Tanques experimentales (tratamientos) del mesocosmos. 
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Figura 3.2: Porcentaje de supervivencia de L. udekemianus por tratamiento durante 

los 28 días de exposición.   
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Figura 3.3: Número de adultos y juveniles (media ± SD) de L. udekemianus por 

tratamiento, durante los 28 días de exposición.    
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Figura 3.4: Concentración de Cr total durante las fases de acumulación y 

eliminación, en columna de agua (mg l
-1

), sedimento (mg kg
-1

, peso seco) y tejido 

de oligoquetos (mg kg
-1

, peso seco), en todos los tratamientos.  
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Figura 3.5: Factor de Bioconcentración (FBC) y Factor de Bioacumulación (FBAs) 

en L. udekemianus para ambas concentraciones estudiadas, durante la fase de 

acumulación.  
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Figura 3.6: Tasas de acumulación del Cr en L. udekemianus, en ambas 

concentraciones estudiadas (mg kg 
-1

, peso seco por día).   
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I. RESUMEN 

Los metales representan contaminantes de alto impacto en los sistemas acuáticos 

debido a que no son biodegradables sino que persisten en el sistema. Son acumulados en 

los sedimentos de fondo y de esta manera pueden resultar tóxicos para la biota residente, 

con la posibilidad además de ser bioacumulables a través de las tramas tróficas.  

La cuenca del río Salado del Norte, en su tramo inferior (provincia de Santa Fe), es  

receptora de diversos contaminantes como resultado directo o indirecto de las actividades 

humanas que se desarrollan en la zona. Entre los contaminantes se encuentran los metales 

pesados, que son vertidos al río por efluentes provenientes principalmente de curtiembres e 

industrias manufactureras del cuero, las cuales emplean sales de cromo como agente 

curtiente, o efluentes provenientes de galvanoplastias, talleres mecánicos, naftas, residuos 

domésticos y agrícolas que contienen Cu, Cr y Pb.  

Por lo expuesto, ante tal situación registrada en dicha cuenca, surge la necesidad de 

desarrollar nuevos estudios que permitan diagnosticar el estado de salud de la cuenca, para 

lo cual se plantearon los principales objetivos generales en esta tesis: (1) Evaluar el grado 

de perturbación que presenta el río Salado del Norte, determinando cómo la contaminación 

por metales afecta el ensamble de invertebrados bentónicos y establecer qué especies 

actúan como mejores indicadores de la salud ambiental. (2) Complementar el estudio de 

campo con bioensayos para evaluar los efectos de metales (Cr y Cu), sobre distintos puntos 

finales en macroinvertebrados bentónicos: Chironomus gr. decorus (Diptera, 

Chironomidae) y Limnodrilus udekemianus (Oligochaeta, Naididae).  

Para el primer objetivo, se realizaron dos muestreos, uno en el período de aguas 

altas y otro en aguas bajas. Se analizaron dos zonas, una considerada como referencia (San 

Justo: SJ) y otra considerada como problema (Esperanza: E), tanto en el centro del cauce 

principal (estación 1), como en su llanura de inundación (estaciones 2 y 3). La 

caracterización de cada zona se realizó a través de la medición de los parámetros físicos y 

químicos, de las concentraciones de metales pesados (Cr, Cu y Pb) en agua y sedimentos de 

fondo y del análisis de la comunidad de macroinvertebrados bentónicos. Además se 

analizaron en humedales del mismo río y en otros aledaños, las concentraciones de metales 

más abundantes (Cr y Cu) en hepatopáncreas de Pomacea canaliculata (Mollusca, 

Gastropoda) y en agua, con el fin de evaluar la capacidad de acumulación por parte de 
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dicha especie. Los atributos analizados del bentos fueron: densidad total y relativa; riqueza 

específica, equitatividad y diversidad específica; diversidad alfa, beta y gama; análisis de 

grupos funcionales tróficos e índices bióticos (IBMWP, ASPT e IMRP). Se calcularon 

además las relaciones: densidad de oligoquetos/densidad total, densidad de 

quironómidos/densidad total.  

En cuanto al segundo objetivo, se eligieron para los bioensayos a C. gr. decorus y L. 

udekemianus por ser taxa claves en los ensamble de macroinvertebrados bentónicos de los 

ambientes analizados y por ser reconocidos mundialmente como organismos test para ser 

utilizados en estudios con sedimentos contaminados. En C. gr. decorus se evaluó la 

capacidad de acumulación del Cu en sus tejidos y por otro lado, las posibles 

malformaciones en las cápsulas cefálicas y alteraciones del ciclo de vida (sobre el 

desarrollo larval y emergencia) producidas por el Cu y Cr, en experiencias a escala de 

microcosmos. En L. udekemianus se evaluó el efecto del Cr sobre la reproducción (también 

a escala de microcosmos), y se determinó además la capacidad de acumulación y 

eliminación del Cr por esta especie, a escala de mesocosmos.   

Los resultados del estudio en el río Salado revelaron que tanto SJ como E presentan 

altas concentraciones de metales pesados (Cr, Cu y Pb) y junto a las variables físicas y 

químicas analizadas en agua y sedimentos de fondo, diferenciaron claramente el estado de 

calidad del agua entre el cauce principal y los ambientes de la llanura de inundación de 

ambas zonas. Por lo tanto, SJ no constituyó una adecuada zona de referencia. Las 

concentraciones de metales en agua en todas las estaciones analizadas, fueron mayores a los 

estándares permitidos. Si bien las concentraciones de metales en sedimentos de fondo 

fueron altas, no superaron los estándares comparados. 

En cuanto al análisis de los macroinvertebrados bentónicos, los valores mayores de 

densidad, riqueza y diversidad específica correspondieron en general a las estaciones de la 

llanura de inundación de ambas zonas, siendo la densidad, el atributo que permitió la 

principal diferenciación entre ellas, con mayores valores en SJ. Sin embargo, la mayor 

densidad en SJ, no se debió a una mejor calidad del agua, sino a la dominancia de 

nemátodos. Por lo tanto, dichos atributos no son parámetros representativos en los tramos 

estudiados del sistema del río Salado del Norte para determinar el grado de contaminación 

por metales. Se determinaron los ensambles de los macroinvertebrados bentónicos para 
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cada zona, presentando mayor simplificación en E, y en el cauce del río de ambas zonas, en 

relación a los ambientes de la llanura. Así los taxa dominantes en la llanura de inundación 

de SJ, fueron: Mermithidae I, C. gr. decorus, Ceratopogonidae, Coelotanypus sp., 

Limnodilus hoffmeisteri, Planorbidae I, Dero (Dero) multibranchiata, D. (Aulophorus) 

furcatus y D. (A.) vagus. En el cauce principal de SJ, el ensamble estuvo formado por 

Ostracoda I, Mermithidae I, D. (D.) nivea y Sphaeriidae. Por otra parte,  en la llanura de 

inundación de E los taxa dominantes fueron: Bothrioneurum americanum, Mermithidae I, 

Ephydridae I, Ostracoda I,  D. (D.) nivea, Hirudinae I y Campsurus sp. En el cauce 

principal de E los dominantes fueron, Mermithidae I y C. gr. decorus. 

Del análisis de grupos funcionales tróficos e índices bióticos, solo la relación 

densidad de oligoquetos versus densidad total, y densidad de quironómidos versus densidad 

total, permitió diferenciar a SJ de E. Dichos resultados demostraron que, E tendría peor 

calidad del agua debido, principalmente, por los oligoquetos.  

 Los moluscos gasterópodos, pueden acumular concentraciones de metales en sus 

tejidos en proporciones superiores al medio acuático. Hasta el presente, no existe 

información al respecto en los ambientes estudiados, por lo que resultó de relevante interés 

el estudio realizado en P. canaliculata. Los resultados demostraron que dicha especie 

respondió como buen acumulador de estos metales, indicando su utilidad en biomonitoreos 

de contaminación por Cr y Cu.  

 En las experiencias en laboratorio con C. gr. decorus, se encontró que 

concentraciones ≥ 0,75 mg l
-1

 Cu, afectó el desarrollo larval, la emergencia y produjo 

malformaciones en las cápsulas cefálicas. Estas últimas pueden ser consideradas como un 

buen indicador de contaminación para biomonitoreos. Mientras que C. gr. decorus no fue 

un buen acumulador de Cu en sedimentos contaminados, pero sí lo fue en el medio acuoso, 

de acuerdo a los resultados obtenidos. En relación al Cr, por el contrario, no se encontraron 

diferencias significativas en el número de emergidos entre todos los tratamientos (inclusive 

el control), ni tampoco se registraron malformaciones en las cápsulas cefálicas. Sin 

embargo la supervivencia larval fue afectada a diferencia de las experiencias llevadas a 

cabo con Cu.  

En relación a los bioensayos con L. udekemianus y Cr, este estudio proporcionó 

evidencias de que dicha especie es afectada por el Cr, ya que afectó la reproducción. L. 
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udekemianus tiene la capacidad de acumular el metal, según las concentraciones testeadas, 

lo que permite considerarlo también (al igual que P. canaliculata) como un buen 

bioacumulador en ambientes contaminados por Cr.  

Los resultados obtenidos en esta tesis, permitieron reflejar la contaminación que 

presenta la cuenca del río Salado del Norte en los tramos estudiados, como consecuencia de 

las actividades antrópicas desarrolladas en ella, principalmente debido a las actividades 

industriales mediante el vertido de efluentes con altas cargas de metales pesados. 
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II. ABSTRACT 

 Heavy metals are pollutants that can affect the biota of the freshwater environments 

due to its persistence in the environments. They are accumulated in bottom sediments and 

thus can be toxic to resident biota, with the potential from being bioaccumulated through 

food webs. 

The Salado del Norte River Basin in its lower section (Santa Fe Province) is 

recipient of different pollutants such as direct or indirect results of human activities 

developed in the region. Among the contaminants are heavy metals that are discharged into 

the river by effluents from industries, such as tanneries, production of steel, pigment 

manufacturing, plating, wood preservation, combustion of coal and oil, leather tanning, 

domestic and farmer wastes that include Cu, Cr and Pb. 

For these reasons, studies to evaluate the water quality were carried out with the 

following objectives: (1) To evaluate the perturbation degree of Salado del Norte River, 

determining how the heavy metal contamination affects the benthic invertebrate 

assemblages and establish which species are best indicators of environmental health. (2) To 

evaluate in experimental conditions, the effects of metals (Cr and Cu) on different end 

points in benthic macroinvertebrates: Chironomus gr. decorus (Diptera, Chironomidae) and 

Limnodrilus udekemianus (Oligochaeta, Naididae).  

For the first objective, two sampling were carried out, one in high water level period 

and another in low water level. Two areas were analyzed, one considered as reference (San 

Justo, SJ) and the other considered as disturbed area (Esperanza, E), including the central 

strip in the main channel (site 1) and in its floodplain (sites 2 and 3). The characterization 

of each area was performed determining physical and chemical variables, metal 

concentrations (Cr, Cu and Pb) in water and bottom sediments and by the benthic 

macroinvertebrates assemblages. Wetlands associated to the river were also analyzed, 

concentrations of the most abundant metals (Cr and Cu) in the pancreas of Pomacea 

canaliculata (Mollusca, Gastropoda) and in water were determined with the aim to evaluate 

its accumulation capacity. The benthic attributes analyzed were: total and relative density, 

taxa richness, evenness, species diversity, alpha, beta and gamma diversity, functional 

trophic groups and biotic indexes (IBMWP, ASPT and IMRP). The oligochaeta density/ 

total density and chironomids density/ total density relations were calculated.  
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In relation to the second objective, C. gr. decorus and L. udekemianus were selected 

as species to be used in bioassays, owing they are key taxa in the benthic 

macroinvertebrates assemblages in the environments studied and they are worldwide 

accepted as organisms test in contaminated sediments. The Cr accumulation capacity of C. 

gr. decorus was evaluated and the possible deformities in the head capsules and life cycle 

alterations (larval developments and emergence) produced by Cu and Cr concentrations in 

experiences at microcosms scale, were analyzed. The effect of Cr on the reproduction of L. 

udekemianus (at microcosms scale) was analyzed and also the Cr accumulation and 

elimination capacity at mesocosmos scale was determined.  

The results obtained in the Salado river study revealed that both, SJ and E show 

high metals concentrations (Cr, Cu and Pb). Physical and chemical variables analyzed in 

water and bottom sediments clearly differentiated the water quality among the main 

channel and the environments of the floodplain in both areas. Therefore, SJ was not a 

suitable reference area. The metals concentrations in water of the environments studied 

were higher than the standards allowed. On the other hand, the metals concentrations in 

bottom sediments did not overcome the standards.  

In the analysis of benthic macroinvertebrates, larger values of density, richness and 

species diversity generally corresponded to the stations of the flood plain of both areas. The 

density was the attribute more significant in the differentiation of both areas, with more 

values in SJ. However the highest density was reached by nematodes. Thus, these attributes 

are not representative in the Salado river system for determining the contamination degree 

by metals. The macroinvertebrates assemblages for each area were established showing 

greater simplification in E and in the main channel of both areas than in the floodplain sites. 

The taxa dominant in the SJ floodplain were Mermithidae I, C. gr. decorus, 

Ceratopogonidae, Coelotanypus sp., Limnodilus hoffmeisteri, Planorbidae I, Dero (Dero) 

multibranchiata, D. (Aulophorus) furcatus and D. (A.) vagus. In the main channel of SJ, the 

assemblage was formed by Ostracoda I, Mermithidae I, D. (D.) nivea and Sphaeriidae. On 

the other hand, in the E floodplain, the taxa dominant were Bothrioneurum americanum, 

Mermithidae I, Ephydridae I, Ostracoda I, D. (D.) nivea, Hirudinae I and Campsurus sp. In 

the main channel of E, were Mermithidae I and C. gr. decorus. 
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The relations oligochaeta density versus total density and the chironomids density 

versus total density showed differences between SJ and E. These results demonstrated that 

E has worse water quality than SJ, mainly by the oligochaetes.  

The mollusks can accumulate metal concentrations in their tissue in higher 

proportions than the aquatic environments. The results obtained showed that P. 

canaliculata responded as a good bioaccumulator of metals, indicating its use as 

biomonitor of contamination by Cr and Cu.  

In the laboratory experiments with C. gr. decorus, was found that concentrations ≥ 

0, 75 mg l
-1

 Cu, affected the larval development, the emergence and produced head 

capsules deformities. These deformities may be considered as good indicator of 

contamination for biomonitoring. While C. gr. decorus was not a good bioaccumulator of 

Cu in contaminated sediments, but it was a good one in water. In relation to Cr, there were 

not significative differences in the number of adults emerged among the treatments (include 

the control), neither in head capsules deformities. However, the larval survival was affected 

in contrast to the experiments carried out with Cu.  

In relation to bioassays using L. udekemianus exposed to Cr, this study provided 

evidence that this species is affected the reproduction. L. udekemianus has the capacity of 

accumulate the metal, and then it can be considered, like P. canaliculat, as a good 

bioaccumulator in environments contaminated by Cr.   

The results obtained in this thesis allow us to know the contamination that presents 

the Salado del Norte river basin in the sections studied, as consequence of human activities 

developed in it, mainly due to industrial activities by the discharge of effluents with high 

concentrations of heavy metals.  
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III-INTRODUCCIÓN GENERAL  

III.I. Estado actual del conocimiento del tema 

El estudio de la contaminación de los cuerpos de agua continentales mediante la 

biota es una práctica bien establecida desde hace muchos años (Hynes, 1960). Al 

comienzo, los análisis químicos eran los métodos utilizados para evaluar la calidad de 

las aguas, aunque no resultaban eficientes cuando se producían contaminaciones no 

puntuales de origen difuso. De esta manera, tempranamente en el Hemisferio Norte 

(siendo en Europa los primeros estudios), surgen los monitoreos biológicos que 

utilizaban métodos microbiológicos para detectar contaminación fecal y otros tipos de 

contaminación orgánica (resumidos en Hynes, 1960), complementando así los análisis 

químicos para el diagnóstico de la contaminación.  

Posteriormente los estudios se fueron ampliando en respuesta a la demanda por 

las perturbaciones en los sistemas acuáticos producto de la actividad y expansión 

agrícola e industrial. Ante esta situación, surgen nuevas investigaciones que incluían 

métodos biológicos con diferentes organismos y se incrementa, además, el 

conocimiento sobre los niveles de metales pesados, derivados de la extensa actividad 

industrial. De esta manera, las presiones creadas por las actividades humanas sobre los 

recursos acuáticos, estimularon a los científicos a desarrollar nuevas herramientas de 

biomonitoreo para poder detectar los problemas asociados al deterioro ecológico, 

convirtiéndose en una herramienta valiosa y complementaria a los métodos químicos 

(Segnini, 2003).  

El biomonitoreo de las aguas continentales, es el estudio de los organismos y su 

capacidad de responder a los efectos de perturbaciones eventuales o permanentes de las 

condiciones ambientales en que viven. Otro concepto que surge con el avance de estas 

metodologías es el de bioindicador, el cual se refiere al estudio de las especies o grupos 

de especies que pueden ser usados para evaluar las condiciones ambientales (Rosenberg 

y Resh, 1993). Es conocido que la biota acuática cambia su estructura (Por ej., 

composición de especies y abundancia relativa) y/o funcionamiento al modificarse las 

condiciones ambientales en las que vive, permitiendo evaluar y reflejar el estado de 

salud del cuerpo de agua. Dichas características permitió el concepto de indicador 

ecológico, describiéndose como las mediciones para evaluar fácil y rápidamente la 
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composición, estructura y función de los complejos sistemas ecológicos. El papel 

principal de los indicadores ecológicos es dar herramientas para evaluar las respuestas 

del ecosistema a perturbaciones antropogénicas (Niemi y Mc Donald, 2004).  

Los índices de diversidad marcan en la década del 60 una nueva etapa en el uso 

de los macroinvertebrados bentónicos como bioindicadores. Sin embargo, si bien son 

muy utilizados mundialmente, presentan desventajas tales como el problema del nivel 

de determinación taxonómica. Además fueron perdiendo peso por el debilitamiento de 

las hipótesis que pretendían establecer una relación causa-efecto entre diversidad y 

estabilidad de los ecosistemas (Washington, 1984).  

Los índices bióticos sustituyen progresivamente a las medidas de diversidad. En 

ellos además de cuantificar la presencia o ausencia de un taxón y/o su abundancia, se 

pondera de acuerdo a la sensibilidad que presenta al factor de perturbación que se quiere 

valorar (Segnini, 2003, Prat et al., 2009). Ellos son muy usados en todo el mundo y 

adaptados en las diferentes regiones (como en los países del Hemisferio Sur) para 

monitorear las condiciones biológicas de los sistemas acuáticos. La primera 

clasificación fue el sistema de los Saprobios (Kolkwitz y Marsson, 1902) y el de 

eutrofización (Thienemann, 1925). Otros índices que surgieron posteriormente por 

ejemplo son: Trent Biotic Index (IBT, Woodiwiss, 1964), Biological Monitoring 

Working Party (BMWP, Hellawell, 1978), Average Score Per Taxon (ASPT, Armitage 

et al., 1983), Iberian BMWP (IBMWP, Alba-Tercedor y Sanchez-Ortega, 1988), Iberian 

ASPT (IASPT, Alba-Tercedor et al., 2004), Indice Biótico de Familia (IBF, Hilsenhoff, 

1988), Indice Biológico PAMPeano (IBPAMP, Rodrigues Capítulo et al., 2001), etc. La 

mayoría están basados en invertebrados bentónicos (aunque también se han elaborado 

con diatomeas o macrófitas), y fueron diseñados y usados en un principio para 

contaminación orgánica, pero actualmente se los utiliza para problemas de 

contaminación en general ya que en la mayoría de los ambientes se registra tanto la 

contaminación orgánica como la inorgánica. 

 El desarrollo de la estadística y el eficaz uso de las computadoras, permitió a 

partir de 1980 el desarrollo de nuevas herramientas para las evaluaciones biológicas, 

como son los análisis multivariados [como Principal Components Analysis (PCA), 

Correspondence Analysis (CA), Canonical Correspondence Analysis (CCA), etc.]. 
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Estos son ampliamente utilizados para determinar patrones de estructura de ensambles, 

infiriendo relaciones especies-ambiente y analizando impactos humanos sobre 

ecosistemas (Cao et al., 2002).  

También son ejemplo de nuevas herramientas para el estudio de ambientes 

lóticos, los métodos multimétricos y los predictivos. Ambos tienen la característica de 

comparar sitios impactados con sitios de referencias poco perturbados. La diferencia 

fundamental entre ellos radica en la manera de medir la “integridad biótica”, que es un 

término que reorienta el concepto de la bioindicación. Entre los primeros se determina, 

midiendo diversos atributos (riqueza de especies, diversidad, dominancia, densidad, 

grupos funcionales tróficos, etc.), que se reúnen en una puntuación final, la cual es 

comparada con la del sitio de referencia o condición biológica “óptima” (=integridad 

biológica). Mientras que en los modelos predictivos, dicha integridad biológica está 

definida en relación a la composición de la biota, es decir en la diferencia que existe en 

la composición de taxa entre los sitios impactados y los de referencia, siempre y cuando 

ambos grupos de sitios tengan condiciones fisicoquímicas similares (Norris y Hawkins, 

2000). Métodos multimétricos fueron desarrollados principalmente en el Hemisferio 

Norte, siendo por ejemplo los utilizados por Plafkin et al. (1989), Kerans y Karr (1994), 

Barbour et al. (1999) y Buffagni et al. (2006). A partir de muchos de ellos, se han 

creado protocolos como el implementado por la Environmental Protection Agency 

(Gibson et al., 1996; Barbour et al., 1999). En nuestro hemisferio, Moya et al. (2007) en 

Bolivia y Batptista et al. (2007) en Brasil desarrollaron índices multimétricos, mediante 

diferentes métricas usadas para evaluar la calidad biológica de ríos. Por otra parte, 

métodos predictivos podemos mencionar al RIVPACS (River InVertebrates Prediction 

and Classification System, Wright et al., 1993), o su equivalente en Australia, el 

AUSRIVAS (AUStralian RIVer Assessment Scheme, Smith et al., 1999; Simpson y 

Norris, 2000).  

Las medidas funcionales tales como los Grupos Funcionales Tróficos (GFT) y la 

determinación de rasgos biológicos son otras herramientas eficaces a la hora de 

determinar la calidad de salud de un sistema acuático. El ciclo de la materia orgánica y 

el flujo de energía son procesos básicos asociados con la integridad funcional de los 

ecosistemas lóticos (Vannote et al., 1980), por lo tanto los macroinvertebrados 

bentónicos suelen ser asignados en los GFT de acuerdo a sus mecanismos de 
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alimentación, fuentes de energía y tamaño del alimento (Cummins, 1973). Así las 

evaluaciones de estos grupos son basadas en sus abundancias relativas o absolutas, 

relaciones entre ellas, etc. En muchos estudios han sido ampliamente utilizados en 

biomonitoreos de calidad de agua por diferentes tipos de perturbaciones (resumidos en 

Dolédec y Statzner, 2010).  

La comunidad biológica más frecuentemente utilizada para evaluar la calidad de 

aguas en ríos del mundo es la de macroinvertebrados bentónicos. Esto se refleja en la 

extensa literatura que hay sobre la ecología de varias especies de esta comunidad y en 

estudios de contaminación, sobre todo desde que la Agencia de protección ambiental de 

USA (1973) recomendó su uso como indicadores de calidad del agua. En Prat et al. 

(2009) y Dolédec y Statzner (2010), se resumen estudios en todo el mundo sobre 

ensambles de macroinvertebrados bentónicos desde sus comienzos a la actualidad. Ellos 

son una colección heterogénea de taxa diversos y por lo tanto al menos algunos 

reaccionarán a cambios específicos de calidad del agua (De Pauw y Hawkes, 1993). 

Ellos son utilizados en diversos tipos de estudios, tanto en campo (ej.: donde se evalúan 

repuestas a diferentes tóxicos, mediante el análisis de la estructura y funcionamiento de 

poblaciones o comunidades), como en laboratorio, mediante técnicas de bioensayos, con 

el fin de evaluar los efectos de los contaminantes químicos sobre diferentes aspectos de 

los organismos (ciclos de vida, comportamiento, etc.).  

El uso de los macroinvertebrados bentónicos presenta una serie de ventajas que 

hacen que sean los bioindicadores elegidos mundialmente para estudios de calidad de 

agua (Rosenberg y Resh, 1993; Resh, 2008). Entre ellas podemos citar: 1) Tienen 

amplia distribución, representados en distintos lugares y ambientes. 2) Ser en su 

mayoría sedentarios, en contraposición a los taxa del fito y zooplancton (que además 

tienen ciclos de vida muy cortos) y a los peces (que poseen elevada movilidad y de esta 

manera la posibilidad de huir de las fuentes puntuales de contaminantes), permitiendo el 

análisis espacial de los contaminantes.  3) Los ciclos de vida de muchas especies son los 

suficientemente largos para determinar el efecto crónico, así como lo suficientemente 

cortos como para observar los cambios en la estructura de la comunidad en un período 

razonable de estaciones o años. 4) Presentan una gran riqueza de especies y por lo tanto 

una gran diversidad de respuestas a las condiciones ambientales (tanto de contaminantes 

en el agua como en el sedimento). 5) Viven y se alimentan en o sobre el sedimento, 



Introducción General 

22 

 

donde tienden a acumularse los contaminantes, los cuales pueden ser incorporados a las 

tramas tróficas a través de ellos. Así los organismos bentónicos, como resultado de su 

directa asociación con el sedimento de fondo, pueden actuar como depositarios y 

conductores de contaminantes, por interacción física, química y biológica con dichos 

sedimentos, actuando como continuos monitores de calidad del agua que fluye sobre 

ellos. 6) Participan activamente en la purificación de los ríos, procesando materia 

orgánica de origen natural o antropogénica y en el ciclo de nutrientes. 7) La taxonomía 

en general es bien conocida a nivel de familia, género y, en algunos taxa, hasta especies 

o morfoespecies. 8) Existe abundante información sobre la sensibilidad de muchos taxa 

a los diferentes contaminantes. 9) Pueden ser muestreados de manera sencilla y 

económica.  

De esta manera, un gran número de metodologías han sido desarrolladas para 

detectar los efectos de compuestos tóxicos sobre distintos niveles de organización 

biológica/ecológica. Tales protocolos incluyen medidas a campo y laboratorio, de 

cambios de parámetros que operan en la estructura de la comunidad (reducción de la 

diversidad, dominancia de especies oportunistas, reducción en el tamaño medio de las 

especies dominantes, sucesión de especies, etc.), o funcionales, que operan sobre 

procesos del ecosistema (producción primaria y secundaria, descomposición, ciclo de 

nutrientes, grupos funcionales, etc.) (Schindler, 1987; Gray, 1989; Pratt y Cairns, 1996). 

Aún en la actualidad, no hay consenso si los efectos estructurales o funcionales son los 

puntos finales más apropiados en estudios ecotoxicológicos. La evaluación de 

compuestos tóxicos liberados a ambientes acuáticos ha sido en mayor medida basada en 

resultados extrapolados de ensayos monoespecíficos utilizando algas, cladóceros, 

oligoquetos y peces, entre otros organismos. Los valores así derivados han sido 

considerados como insuficientes para describir los efectos sobre ecosistemas 

comparados con los resultados obtenidos de comunidades naturales o ensayos de 

sistemas completos (Ravera, 1989). Los tests multiespecíficos o modelos de 

ecosistemas han sido desarrollados para proveer una mejor comprensión de los efectos 

de los tóxicos sobre respuestas estructurales y funcionales de sistemas complejos. Las 

medidas estructurales son probablemente más sensibles al estrés natural o 

antropogénico que las medidas funcionales, debido a la redundancia en ecosistemas 

naturales (Van Leeuwen, 1996). Así, cambios estructurales detectados durante el estrés 
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ocasionado por polución, ocurrirían antes que los funcionales y esto sugiere que 

mecanismos de regulación a nivel de población, comunidad y ecosistema tienden a 

preservar las funciones mientras están ocurriendo los cambios estructurales (Schindler, 

1987; Gray, 1989). Otra discusión, está en relación a la extinción de especies sensibles y 

a la habilidad de los ecosistemas a mantener su función. Es importante conocer si la 

pérdida de biodiversidad perjudica el funcionamiento de un ecosistema (Tilman et al., 

1997). La variedad de funciones que ciertas especies pueden cumplir es limitada y por 

lo tanto, intuitivamente, parece razonable que el incremento de especies, aumente la 

diversidad funcional resultando de ello un mejor funcionamiento (estabilidad, 

incremento de producción, retención de nutrientes, etc.), del ecosistema. Sin embargo, 

este tópico es aún controvertido, habiendo diferentes hipótesis referidas a cómo los 

ecosistemas pueden responder a la disminución de especies (Jones y Lawton, 1995; 

Tilman, et al., 1997; Hoober y Vitousek, 1997; Cardinale et al., 2009; Naeem et al., 

2009; entre otros). No obstante, cuando las condiciones ambientales cambian, las 

especies más tolerantes pueden mantener los procesos del ecosistema, pero las especies 

más sensibles desaparecen. Esto es de particular importancia desde que las acciones 

humanas se han incrementado e intensificado produciendo transformaciones en los 

sistemas. Por lo tanto, es fundamental conocer cómo la biodiversidad y el 

funcionamiento de los ecosistemas son afectados por perturbaciones ambientales 

naturales y antropogénicas.  

III.II. Criterios seguidos para la evaluación de los efectos de metales a distintos niveles 

de organización 

Para el desarrollo de esta tesis se tomó como base al criterio establecido por 

Chapman et al. (1992), quienes proponen distintas categorías de métodos para evaluar 

las diferentes respuestas de los macroinvertebrados bentónicos a utilizarse en la  

caracterización de la calidad de un ambiente, tales como: 

1) Análisis de la concentración de tóxicos en tejidos  

2) Estudios de toxicidad crónica  

3) Estructura de la comunidad  

4) Estructura de grupos funcionales de la comunidad 
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Con esta información, se pretendió hacer un análisis integrado de las diferentes 

respuestas del bentos a la contaminación por metales, con el fin de poder acercarnos a 

una determinación más precisa del estado de calidad del río Salado del Norte.  

En cuanto al ítem 1) Análisis de la concentración de los tóxicos en tejidos, se 

midió en campo la concentración de metales en Pomacea canaliculata (Mollusca, 

Gastropoda) en diferentes humedales, y en laboratorio se determinó la capacidad de 

acumulación de metales en Limnodrilus udekemianus (Annelida, Oligochaeta) y en 

Chironomus grupo decorus (Diptera, Chironomidae).  

Para el ítem 2) Estudios de toxicidad crónica, se investigaron diferentes 

respuestas a nivel de organismos (y población), en cuanto a los efectos de metales 

sobre: supervivencia, reproducción, ciclos de vida (emergencia, en el caso de los 

insectos) y malformaciones en cápsulas cefálicas, utilizando  L. udekemianus y C. grupo 

decorus.  

En cuanto al ítem 3) Estructura de la comunidad (incluyendo cauce principal y 

humedales asociados), se midieron los principales atributos tales como: densidad, 

riqueza de especies, diversidad específica, índices de distancia e índices bióticos. 

En relación al ítem 4) Estructura de grupos funcionales, se analizó la 

composición de los grupos funcionales tróficos en todos los ambientes analizados para 

el ítem 3. 

Los contaminantes acumulados en los sedimentos acuáticos pueden ingresar en 

los tejidos y órganos de los organismos bentónicos por vía directa desde el medio 

acuático, por ejemplo en branquias, tegumento, etc. o por ingestión de partículas 

(bioconcentración o bioacumulación), así como a través de las tramas tróficas siguiendo 

varias vías a lo largo de diferentes niveles tróficos (biomagnificación). Estos procesos 

no siempre se manifiestan en efectos adversos como la mortalidad, sino que pueden 

ocurrir fenómenos complejos, tales como alteraciones en las tasas de crecimiento, 

reproducción y demás cambios en los ciclos de vida de los organismos. También 

muchos efectos de los tóxicos se manifiestan en cambios a nivel morfológico o 

histológico (ej., malformaciones). Un cambio cuantificable ya sea a nivel bioquímico, 

fisiológico, morfológico o histológico que se manifiesta ante la exposición de un 

organismo a uno o más contaminantes químicos (o físicos) se los denomina 
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“biomarcador”. De esta manera, los biomarcadores son considerados respuestas 

tempranas a la contaminación, ya que actúan como señal de alarma para la evaluación 

del estado de salud de las comunidades biológicas (Van Gestel y Van Brummelen, 

1996; Walter et al., 2001). 

Los criterios que deberían tenerse en cuenta antes que una especie sea adoptada 

como rutina en estudios con sedimentos acuáticos contaminados son: a) disponibilidad 

durante todo el año, b) adecuada abundancia y cantidad de biomasa, c) fácil 

manipulación y cultivo en laboratorio, d) tolerancia a un amplio rango de características 

físicas y químicas de los sedimentos, e) baja sensibilidad a los tóxicos asociados con el 

sedimento, f) especies con una importancia ecológica, comercial o de recreación y g) 

tolerancia a período largo de tiempo de exposición sin agregar alimento (US EPA, 

2000). 

Los contaminantes, de esta manera, una vez incorporados por los 

macroinvertebrados bentónicos pueden acceder a toda la trama trófica de un ecosistema, 

afectando no solamente la biota en contacto directo con el sedimento, sino también 

peces, anfibios, aves y mamíferos, incluyendo seres humanos (por consumo de 

organismos contaminados), por lo que constituye un serio riesgo potencial para el 

ecosistema (Franke, et al., 1994). Los ambientes así contaminados, tienen también 

implicancias de tipo económico, ya que afecta la pesca, la recreación y el turismo.  

 

III.III. Características y antecedentes sobre el área de estudio  

La explotación agrícola ganadera y la actividad industrial se han incrementado 

considerablemente en los últimos años en la región centro-este de nuestro país. Esta 

región incluye una extensa red hidrográfica representada por la planicie de inundación 

del río Paraná y sus dos tributarios principales, los ríos Salado del Norte y Carcarañá, 

los que presentan distintos problemas de contaminación. 

 La cuenca del río Salado del Norte, en su tramo inferior (provincia de Santa Fe), 

es una de las más contaminadas de Argentina. En ella se han producido situaciones de 

alto impacto, con severos daños provocados por el vertido de sustancias químicas 

ocasionando reiteradas mortandades de peces. Esta cuenca presenta una alta 

contaminación orgánica e industrial, como resultado directo o indirecto de distintas 

actividades humanas, tales como canalizaciones, drenaje de áreas inundables, erosión de 
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suelos, deficiente planificación urbana, sobreexplotación, contaminación por desechos 

cloacales, industriales, frigoríficos, difusa por biocidas, etc. Los efluentes liberados por 

estas actividades aportan materia orgánica y distintos tipos de tóxicos en la cuenca (Zilli 

y Gagneten, 2005; Gagneten et al., 2007).  

La mayor parte de la actividad industrial de la región está basada en industrias 

lácteas (38%, cuya productividad lechera en la provincia es la segunda a nivel nacional), 

y curtiembres, junto con industrias manufactureras del cuero (21%) que emplean sales 

de cromo como agente curtiente. También, se han detectado otros metales pesados (Cu, 

Pb) provenientes de galvanoplastías y talleres mecánicos instalados en la zona 

(Gagneten et al., 2007). En los departamentos vinculados al río Salado existen 

aproximadamente 2600 establecimientos industriales registrados (información de la 

Dirección de Industrias de la Provincia). Algunas de las curtiembres más importantes de 

Argentina, cuya actividad data desde 1887, se localizan en esta cuenca y representan el 

35% del empleo total de la ciudad de Esperanza (Provincia de Santa Fe). Estos datos 

indican la importancia de las curtiembres en la economía local (Gagneten et al., 2007). 

Además, es una región de gran actividad agrícola, ganadera y hortícola. Esta situación 

fue puesta en evidencia por estudios regionales a distintas escalas (bioensayos, 

mesocosmos y campo), fundamentalmente centrados en la determinación de 

concentraciones de metales en diferentes compartimentos (agua, sedimento, biota) y su 

incidencia sobre la biodiversidad (Marchese, 1997; Marchese y Ezcurra de Drago, 1999; 

Gallo y Trento, 1999; Gagneten, 2002; Rodríguez et al., 2002; Ceresoli y Gagneten 2003; 

Gagneten y Ceresoli, 2004; Zilli y Gagneten, 2005; Andreotti y Gagneten, 2006; Gallo et 

al., 2006; Gagneten et al., 2007, 2008; Gutiérrez et al., 2007; Marchese et al., 2008a, b; 

Parma et al., 2008, Gagneten e Imhof, 2009; Gagneten y Paggi, 2009; Regaldo et al., 

2009). Estos estudios demostraron la presencia de metales tóxicos (Cr, Cu, Pb y en 

menor medida de Cd) en el río y biota, al mismo tiempo que una pérdida de 

biodiversidad y el efecto negativo sobre algunos atributos y parámetros a nivel de 

especies, poblaciones y comunidades. 

La acumulación de metales (Cr, Zn, Ni, Cd) por diferentes especies de 

macrófitas de importancia regional también han sido evaluadas en estudios de 

fitorremediación aplicados a la construcción de humedales artificiales por Maine et al. 

(2001, 2004, 2005, 2006, 2007), Suñé et al., 2007 y Hadad et al., 2007. Quienes 
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informaron que la concentración de metales en tejidos de macrófitas presentaba una 

relación lineal con la concentración de metales en agua y en sedimento, presentando las 

macrófitas una cinética de sorción de metales muy rápida. Además, Mufarrege et al. 

(2010) y Hadad et al. (2010, 2011), analizaron la tolerancia, los efectos y los cambios 

morfológicos de macrófitas flotantes y enraizadas de la región al ser expuestas a 

diferentes concentraciones de metales. 

Si bien, como se citó anteriormente, existen investigaciones con organismos 

bentónicos en la región, aún son escasos los biomonitoreos que relacionen la 

contaminación por metales y los efectos sobre los ensambles de invertebrados 

bentónicos. Además no hay en nuestro país estudios que evalúen los efectos del Cr y Cu 

(principales metales registrados en la cuenca del río Salado del Norte) sobre aspectos 

subletales (como capacidad de acumulación en tejidos, alteraciones en sus ciclos de 

vida, etc.) en oligoquetos, quironómidos y moluscos de importancia ecológica, ya sea a 

nivel de estudios mono específicos como multiespecíficos.  

 

 III.IV. Metales estudiados 

Entre los contaminantes, los metales pesados se destacan por su alto impacto en 

los sistemas acuáticos ya que a diferencia de los contaminantes orgánicos, no son 

biodegradables sino que persisten en el sistema. Hasta al presente, no se dispone de una 

definición oficialmente aceptada del término metales pesados, ni de un listado o 

referencia clara y exacta de las propiedades o caracteres de tales elementos que 

provenga de alguna sociedad científica u organismo referente de alto nivel, como podría 

ser la IUPAC (Unión Internacional de Química Pura y Aplicada) o la US EPA. 

(Agencia de Protección Ambiental de los EUA). Una definición difundida es que son 

aquellos elementos químicos que poseen alto  peso atómico y que presentan un peso 

específico mayor a 4 (gr*cm-
3
) (Greenwood y Earnshaw, 2001). No obstante, en 

ecotoxicología, el término “metales pesados” es generalmente usado para referirse a los 

metales que causan problemas ambientales, como: Cd, Hg, Zn, Cu, Ni, Cr, Pb, Mn y 

Ag, entre otros. Los seres vivos necesitan, aunque en pequeñas concentraciones, de 

muchos de estos metales para el funcionamiento de su metabolismo. Sin embargo, los 

metales esenciales pueden ser tóxicos para la biota cuando la concentración en el medio 

acuático excede el nivel umbral, mientras que los no esenciales son muy tóxicos aún en 
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concentraciones traza (Förstner y Wittmann, 1983). La toxicidad y captación de los 

metales para los organismos acuáticos depende no sólo de su concentración, 

biodisponibilidad (especiación química), sino también del tiempo de exposición, 

factores bióticos (interacción metal-organismo, ej.: superficie-barreras biológicas, 

tamaño, estadio del ciclo de vida o edad del organismo expuesto, etc.) y abióticos del 

ambiente (presencia de otros metales o tóxicos, temperatura, pH, OD, COT, dureza, 

salinidad, etc). De esta manera, ellos pueden encontrarse en los sistemas acuáticos en 

forma disuelta o particulada, esta última incluye la adsorción en los sedimentos de 

fondo, materia orgánica suspendida o coloides, etc. La dinámica que regula la 

transferencia de los metales entre la fase disuelta y particulada depende del pH y del 

potencial de óxido reducción del sistema. Estas características regulan a su vez la 

especiación química de los metales en el ambiente (Marcovecchio et al., 2007).  

Es conocido, que los metales tienden a acumularse en los sedimentos (Moore, 

1991; Rosenberg y Resh, 1993; Wright y Welbourn, 2002), lugar donde habitan y se 

alimentan los organismos bentónicos, por lo tanto están expuestos directa e 

indirectamente a ellos. Los iones metálicos suelen ingresar a las células a través de los 

mismos canales de transporte que los cationes fisiológicamente importantes como el Ca, 

Mg, Cu y Zn (Castañé et al., 2003).  

En esta investigación, se seleccionaron para evaluar el efecto sobre diferentes 

macroinvertebrados bentónicos, los metales cromo (Cr), cobre (Cu) y plomo (Pb).  

El Cr es un metal tóxico muy común en la cuenca del río Salado por el aporte 

principalmente de efluentes de importantes curtiembres asentadas en dicha cuenca en la 

provincia de Santa Fe. Además es ampliamente utilizado en la producción de acero y 

aleaciones, fabricación de pigmentos, preservativos de la madera, industrias textiles y 

químicas. En las aguas naturales el Cr puede presentar distintos estados de oxidación. 

Los estados más frecuentes son el Cr (III) y el Cr (VI), siendo este último la especie más 

tóxica. La toxicidad del Cr (III) se debe a su capacidad para formar complejos con 

proteínas y compuestos orgánicos, y en concentraciones elevadas tiende a competir con 

otros metales esenciales por los sitios activos de diversas moléculas (Su et al., 2005). El 

Cr (VI), es más tóxico que el Cr (III), siendo altamente soluble en agua y forma con el 

oxígeno compuestos aniónicos oxidantes fuertes, como cromatos y dicromatos. Los 

cromatos pueden permanecer estables durante largos períodos de tiempo, siempre y 

cuando el contenido de materia orgánica en el medio sea bajo. Sin embargo si el 
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contenido de materia orgánica es elevado, reacciona con sustancias oxidables y es 

reducido a Cr (III). Por lo tanto la reducción del Cr (VI) al Cr (III) ocurre generalmente 

en la naturaleza. Mientras que el proceso inverso, la oxidación del Cr (III) al Cr (VI), 

sólo se produce bajos ciertas condiciones (como en presencia de manganeso y poca 

materia orgánica). La reducción del Cr (VI) al estado trivalente sucede también al 

ingresar a los tejidos de los organismos, como consecuencia de la libre difusión a través 

de las membranas celulares de los organismos en cuyo fuerte potencial oxidante radica su 

mayor toxicidad. La forma hexavalente es cancerígena (Newman, 1998). La 

Subsecretaría de Recursos Hídricos de la Nación Argentina (2004), establece un nivel 

guía de Cr total como criterio para la protección de la biota acuática, el cual no debe 

superar los 0,0025 mg l
-1 

Cr.  

Dentro de los metales esenciales para la supervivencia, crecimiento y 

reproducción de la biota acuática el Cu es uno de ellos, ya que es parte del sitio activo 

de numerosas enzimas y proteínas respiratorias (Deplege et al., 1998). Sin embargo, la 

exposición excesiva de los organismos acuáticos a concentraciones relativamente bajas 

de Cu puede producir efectos adversos, ya que es altamente tóxico para la mayoría de 

los invertebrados (Moore, 1991). El Cu se encuentra en los ambientes acuáticos 

dulceacuícolas naturalmente, así como también por procesos antropogénicos en una 

variedad de formas minerales (ej.; sulfuros, óxidos y carbonatos). En la cuenca del río 

Salado, el Cu es volcado principalmente por industrias metalúrgicas, residuos 

domésticos y agrícolas (por su uso en fungicidas y alguicidas). Su toxicidad sobre los 

organismos está asociada principalmente a su forma iónica Cu (II) ya que tiene 

tendencia a formar complejos con ligandos inorgánicos y orgánicos, a formar sulfuros y 

posee gran afinidad con los materiales carbonatados, arcillas y materia orgánica en los 

sedimentos (Moore, 1991). Según la Subsecretaría de Recursos Hídricos de la Nación 

(2004), el Cu es tóxico a concentraciones superiores de 0,0066 mg l
-1 

(a una dureza de 

100 mg l
-1 

CaCO3, siendo menor su nivel guía a menor dureza).  

El Pb es un elemento muy abundante en la corteza terrestre, en la cuenca del río 

Salado es volcado también principalmente por industrias metalúrgicas, así como por 

residuos domésticos y naftas. Posee dos estados estables de oxidación, que son el Pb (II) 

y Pb (IV), siendo en las aguas superficiales naturales el Pb (II) el estado predominante. 

Sin embargo el pH y el potencial redox, condiciona la especiación del mismo. Tiende a 
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formar un número de compuestos de baja solubilidad con hidróxidos, carbonatos, 

sulfuros y en menor medida con sulfatos. También se lo encuentra asociado a ácidos 

húmicos y fúlvicos, formando quelatos. Su estado inorgánico es considerado 

cancerígeno (Moore, 1991). La Subsecretaría de Recursos Hídricos de la Nación 

Argentina (2004) establece un nivel guía del Pb como criterio para la protección de la 

biota acuática, el cual es ≤ 0,0016 mg l
-1

. 

Por lo expuesto, frente a esta problemática de contaminación que presenta el río 

Salado del Norte como sucede también en otros ríos de nuestro país, no existe al 

presente un protocolo estandarizado para ser utilizado en biomonitoreos en nuestros 

ríos. Esta es una deuda pendiente por parte de los científicos, ya que se necesitan utilizar 

pautas e índices propios y no tener que recurrir a aquellos que han sido desarrollados 

para el Hemisferio Norte (como la U. S. Environmetal Protection Agency) donde están 

basados en estándares según las especies y características ambientales de dicho 

hemisferio, y de esta manera poder controlar rigurosamente los casos de contaminación. 

III.V. Objetivo general de la Tesis 

Lograr un conocimiento del grado de perturbación que presenta el río Salado del 

Norte, determinando cómo la contaminación por metales (Cr, Cu y Pb) afecta el 

ensamble de invertebrados bentónicos y establecer qué especies actúan como mejores 

indicadores de la salud ambiental. 

 

En síntesis, esta tesis está estructurada de la siguiente manera: 

Capítulo 1: Análisis del efecto de metales (Cu, Cr y Pb) sobre macroinvertebrados 

bentónicos en el río Salado del Norte. Estudio a campo.  

Capítulo 2: Respuestas de Chironomus gr. decorus (Diptera-Chironomidae) a metales 

(Cr y Cu). Escala microcosmos. 

Capítulo 3: Toxicidad y bioacumulación del cromo en Limnodrilus udekemianus  

(Oligochaeta: Naididae). Escala microcosmos y mesocosmos. 

 

 



Capítulo 1 

 

Análisis del efecto de metales (Cu, Cr y Pb) sobre 

macroinvertebrados bentónicos en el río Salado del Norte 

Estudio a Campo 
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Capitulo 1: Análisis del efecto de metales (Cu, Cr y Pb) sobre macroinvertebrados 

bentónicos en el río Salado del Norte 

1.1. Introducción  

Uno de los problemas más serios en los sistemas acuáticos, principalmente en 

ríos, es la acumulación de contaminantes y su consecuente incorporación en las tramas 

tróficas. Sustancias persistentes, en particular metales pesados y compuestos 

organoclorados son reconocidos como una amenaza para los organismos acuáticos, 

incluyendo peces y depredadores ictiófagos tales como aves, mamíferos así como para 

la salud humana por el consumo de peces de áreas contaminadas (Dirksen et al., 1991; 

Chapman et al., 1996;  Egeler, et al., 2004; Ferrari et al., 2006; Carriquiriborde y 

Ronco, 2008; Marchese et al., 2008b). Es bien conocido que estas sustancias tóxicas, 

son transportadas por los ríos en asociación a sedimentos finos (Allan, 1986; Chukwu y 

Odunzeh, 2006), las cuales pueden ser depositadas y acumuladas en ambientes de áreas 

inundables durante las crecientes, que pueden a su vez removilizarse y volver al cauce 

(Walling, et al., 2000; Walling y Owens, 2003). En este sentido, es de fundamental 

importancia investigar acerca de la acumulación de contaminantes en la zona de 

inundación de grandes ríos, dado que existe muy poca información al respecto porque 

en general sólo se analizan los cauces principales considerados como únicos receptores 

del vertido de contaminantes. Sin embargo, en grandes ríos de llanura el área de 

inundación cobra un significado muy particular pues estos sistemas inundan extensas  

áreas durante sus crecientes y los contaminantes pueden acumularse en estas zonas de 

transición acuático-terrestre (Villar y Bonetto, 2000; Duran y Suicmez, 2007).  

Los efectos de metales y otras sustancias tóxicas sobre la comunidad de 

macroinvertebrados bentónicos en ríos (principalmente en ríos de primeros órdenes) han 

sido estudiados por numerosos investigadores en el Hemisferio Norte (sintetizado en 

Hynes, 1960; Hellawell, 1986; Burton, 1991; Rosenberg y Resh, 1993; Phipps et al., 

1993; Traunspurger y Drews, 1996; Egeler et al., 1997; Reynoldson y Rodríguez, 1999; 

Verdonschot y Nijboer, 2004; Dolédec y Statzner, 2010). Mientras que en el Hemisferio 

Sur, y especialmente en nuestro país, el análisis es más reciente en comparación a la 

región Holártica y el número de trabajos al respecto ha aumentado en las últimas 

décadas como parte de biomonitoreos en distintos tipos de ambientes acuáticos con gran 
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influencia antrópica (Gualdoni y Corigliano, 1991; Miserendino, 1995, 2007; Arocena, 

1998; Roldán, 1999; Espíndola et al., 2000; Marques y Barbosa, 2001; Rodrígues 

Capítulo et al., 1999, 2001, 2002; Figueroa et al., 2003; Paggi et al., 2006; Fernández et 

al., 2002, 2006; Ocón et al., 2008; Marchese et al., 2008a, entre otros).  

En relación al sistema del río Paraná Medio, existen estudios que evalúan el 

efecto de la contaminación orgánica y por algunos metales sobre la estructura de 

comunidades bentónicas de distintos ambientes lóticos, principalmente comprendidos 

en la cuenca del río Salado (Marchese, 1997; Marchese y Ezcurra de Drago, 1999; Zilli 

y Gagneten 2005; Pavé y Marchese 2005; Marchese et al., 2008a). En este contexto, la 

cuenca del río Salado inferior como se detalló en la introducción general de esta tesis 

cuenta con una importante contaminación por metales (entre otras sustancias tóxicas), 

cuyos vertidos han aumentado considerablemente en los últimos años. Sin embargo al 

presente no existe un protocolo de biomonitoreo para determinar la calidad de las aguas 

de esta cuenca así como tampoco del sistema del río Paraná Medio. En consecuencia, 

surge la necesidad de realizar biomonitoreos, con el fin de proveer información que 

permita proponer medidas adecuadas de manejo de la cuenca, para preservar la calidad 

de los ambientes. Se consideró necesario lograr un estudio más integrado, ampliando el 

análisis de varios metales en agua y sedimentos de fondo, no sólo en el cauce principal 

sino también en los humedales marginales y sus efectos sobre los ensambles bentónicos. 

Además se consideró de interés conocer la concentración de  metales (Cr y Cu) en 

tejidos de invertebrados a los efectos de evaluar su grado de acumulación y posible 

transferencia a través de las tramas tróficas.  

Al respecto, se seleccionó un molusco nativo muy representativo de la región 

como Pomacea canaliculata (Gastropoda) perteneciente a la familia Ampullaridae, la 

cual a su vez es una de las familias más numerosas de Sudamérica. Son un componente 

muy importante de las comunidades acuáticas, ya que juegan un rol vital en el 

procesamiento de la materia orgánica y detritos. Su alimentación es variada, son 

omnívoros, en general voraces, su dieta incluye vegetales, detritos o perifiton (Cuezzo, 

2009). En cuanto a la transferencia de materia y energía que realizan en el ambiente, en 

sus diferentes estadios (embriones o adultos) suelen ser presa de alevinos o adultos de 

peces, aves y mamíferos, jugando un rol importante en la transferencia de 

contaminantes a los niveles tróficos superiores. Viven de 3 a 4 años y son de rápido 
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crecimiento en primavera y verano (Cuezzo, 2009). Por lo tanto, se consideró a esta 

especie como potencial bioacumulador de metales por lo que el análisis de sus tejidos 

permitiría obtener información de su capacidad de acumulación de metales presentes en 

los ambientes estudiados.  

1.2. Los objetivos e hipótesis de este capítulo son: 

 

Objetivos  

• Analizar comparativamente las concentraciones de metales en agua y 

sedimentos de fondo en una zona problema (Esperanza) y una de referencia (San 

Justo), tanto en el cauce principal del río como en su área inundable. 

• Relacionar los principales cambios en la estructura del bentos con las 

concentraciones detectadas de Cr, Cu y Pb en su hábitat. 

• Determinar las especies o asociaciones de especies bentónicas indicadoras de 

calidad de aguas en ambas zonas. 

• Analizar comparativamente la concentración de Cr y Cu en hepatopáncreas de 

Pomacea canaliculata (Mollusca) en distintos humedales. 

 

Hipótesis 

? El conocimiento de la concentración de metales en distintos compartimentos 

(agua y sedimentos de fondo) en el río Salado permitirá inferir las vías de 

acumulación en el sistema.  

? El área inundable del río Salado actúa como zona de mayor concentración de 

metales que el cauce principal. 

? La estructura del bentos permitirá establecer un gradiente de calidad del río 

Salado en el tramo estudiado. 
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1.3. Materiales y métodos  

1.3.1. Caracterización del área de estudio  

El río Salado del Norte, es un importante curso fluvial del centro noroeste de 

Argentina, que tiene una cuenca de drenaje de 247.000 km
2 

de superficie. Este río 

recorre las provincias de Salta (donde se origina), Catamarca, Tucumán, Santiago del 

Estero, Chaco y Santa Fe. En sus nacientes recibe el nombre de Pasaje o Juramento y al 

ingresar a Santiago del Estero toma el nombre de río Salado del Norte. Es en la 

provincia de Santa Fe, en las proximidades de la ciudad de Tostado donde se considera 

a la Cuenca Inferior, con un área aproximada que abarca 29.700 km
2 

en la zona centro-

norte (29° y 31° 30´S-60° 30´y 62° W) (INCyTH, 1986). La cuenca del río Salado junto 

con la del río Paraguay constituyen las principales subcuencas tributarias del río Paraná 

Medio (Manzi y Gallardo, 1970).  

 El valle del río Salado tiene 4-8 km de ancho, con cauce meandriforme  y 

albardones. La zona baja detrás de los albardones no es homogénea, sino que contiene 

lagunas, cauces abandonados y pajonales. El caudal medio del río Salado es de 105 m³s
-

1
. Se caracteriza por una alta conductividad, alcanzando un máximo de 10.000 µS. cm

-3
 

a la altura de la localidad de Recreo. Respecto al tipo de suelo, predomina el sedimento 

de fondo limo-arcilloso de pradera, que es enriquecido por abundante materia orgánica 

(30-40cm de capa superficial). Mientras que en la región inferior, abundan arenas de 

cuarzo de origen fluvial y por debajo de esta última, existe un paquete sedimentario de 

limos marrones con concreciones calcáreas (INCyTH, 1986, en Marchese, 1997). 

La cuenca inferior del río Salado, recibe los aportes de la subcuenca del río 

Calchaquí en su margen izquierda, mientras que en su margen derecha recibe los aportes 

del Canal Principal N°4, de los ríos Las Conchas, San Antonio y especialmente de la 

subcuenca del arroyo Cululú. En esta última subcuenca, se encuentran importantes 

asentamientos urbanos, como son las ciudades de Rafaela y Esperanza (entre otras), 

donde se encuentran las principales industrias que aportan efluentes de distinto origen al 

río Salado. El arroyo Las Prusianas es el principal afluente del arroyo Cululú, quien 

aporta la mayor carga de contaminantes, que llegan a su cauce a través de los canales 

Norte y Sur de la ciudad de Rafaela. El canal Norte transporta los efluentes provenientes 

de las industrias frigoríficas, lácteas y metalúrgicas, mientras que el canal Sur (que 
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desemboca en el arroyo Las Prusianas), transporta efluentes cloacales y de industrias 

lácteas, metalúrgicas y de curtiembres. Por otra parte, los contaminantes provenientes de 

la ciudad de Esperanza a través del canal 1° de Mayo, transportan la mayor parte de los 

efluentes industriales y descargas cloacales de Esperanza (Gagneten et al., 2007). 

1.3.2. Selección de las estaciones de muestreo 

Se establecieron dos áreas de muestreo en el río Salado, una de ellas en la zona 

considerada de referencia, ubicada aguas arriba de la ciudad de San Justo (SJ), y la otra 

considerada como zona problema, ubicada aguas abajo de  la ciudad de Esperanza (E). 

La zona de referencia (30° 45´S; 60° 43´O) se encuentra localizada a 153 km al norte de 

la desembocadura del arroyo Las Prusianas, siguiendo el curso del río (Fig. 1.1).  

En cada zona de muestreo se establecieron transectas con 3 estaciones de 

muestreo, incluyendo el cauce principal del río Salado (estación 1, en el centro del 

cauce principal) y su llanura de inundación (estaciones 2 y 3, en la llanura de 

inundación), denominadas a lo largo de este capítulo como: SJ1 (estación 1 en San 

Justo), SJ2 y SJ3 (estaciones 2 y 3 en San Justo), E1 (estación 1 en Esperanza), E2 y E3 

(estaciones 2 y 3 en Esperanza). 

Los muestreos fueron realizados en marzo de 2005 (período de aguas altas) y en 

junio de 2006 (período de aguas bajas), de acuerdo al régimen hidrológico del río 

Salado (Fig. 1.2). Los datos de las precipitaciones caídas durante el período de estudio 

fueron suministrados por el Servicio Meteorológico Nacional de la estación 

Meteorológica más cercana al área de estudio.  
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Figura 1.1: Ubicación del área de estudio. SJ: San Justo, E: Esperanza. 
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Figura 1.2: Nivel hidrométrico (m) del río Salado de Norte durante el período estudiado. 

Las flechas indican los muestreos realizados. 
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 1.3.3. Determinaciones de variables físicas y químicas, en agua y sedimentos 

En cada punto de muestreo se registraron los siguientes parámetros in situ: 

profundidad (con sondaleza), pH, oxígeno disuelto (OD), conductividad, temperatura 

(T°C), (con multiparámetro Horiba U-10) y transparencia del agua (disco de Secchi). 

Además se tomaron muestras de agua para medir la demanda bioquímica de oxígeno 

(DBO5) (método de incubación de la muestra durante 5 días a 20°C), dureza, alcalinidad 

(métodos titrimétricos), amonio, nitrato, nitrito, fósforo total (PT) (métodos 

colorimétricos) y clorofila. Estos análisis fueron determinados siguiendo el protocolo de 

APHA (1998, 2005).  

Por otro lado, se extrajeron muestras de sedimento de fondo  para el análisis de 

materia orgánica y granulometría de los sedimentos en cada estación de muestreo, 

mediante dragas Tamura (322 cm
2
) en el cauce principal y Ekman (225 cm

2
) o "mud 

snapper" (100 cm
2
), en la llanura de inundación. El contenido de materia orgánica fue 

analizado por incineración en mufla a 550°C, durante 3 horas (previamente secado en 

estufa a 60°C, hasta peso constante). Luego cada muestra fue pesada en balanza Ohaus 

(0,01 mg de precisión) para determinar la materia orgánica mediante diferencia de peso. 

Mientras que la composición granulométrica fue analizada de acuerdo a la escala de 

Wentworth (1932). 

Se extrajeron también muestras de agua y sedimento de fondo para el análisis de 

Cr total, Cu y Pb, en cada estación (una muestra por metal). Estos metales fueron 

seleccionados luego de un muestreo exploratorio para determinar los metales  de mayor 

concentración. Las muestras fueron analizadas por espectrofotometría de absorción 

atómica (Perkin-Elmer AAnalyst 800), previa digestión de acuerdo al método de la 

200.2 (USEPA, 1991).  

Todos los envases para la obtención de las muestras, fueron lavados con ácido 

nítrico y agua destilada y previamente a la toma de muestras, enjuagados con el agua del 

lugar. Las muestras se mantuvieron refrigeradas hasta su análisis y fueron transportadas 

hasta el laboratorio en conservadoras y en total oscuridad.  

El análisis estadístico de los datos consistió en el ordenamiento de las estaciones 

de muestreo según las variables físicas y químicas mediante el Análisis de 

Componentes Principales (ACP) y correlaciones de Spearman entre dichas variables. 
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Para estos análisis se utilizó el programa estadístico Multivariate Statistical Package 

(MVSP 3.2, Kovach, 2001) e InfoStat (InfoStat 1.1, FCA-UNC, 2004). 

La medición de los parámetros analizados “in situ” en el campo y la 

determinación de materia orgánica de los sedimentos fue realizada por la tesista. Las 

determinaciones de DBO5, DQO, dureza, amonio, alcalinidad, nitrato, nitrito, fósforo 

total y alcalinidad fueron realizados por la Bqca. Alicia Loteste (Laboratorio de 

Química del INALI), mientras que el contenido de clorofila por  la Mag. Graciela 

Paporello (Laboratorio de vegetación del INALI). La determinación de la granulometría 

de los sedimentos fue realizada por el Sr. Lionel Mehaudy (Laboratorio de Limnología 

Física del INALI). Mientras que los análisis de metales fueron realizados por personal 

del SECEGRIN, Centro Científico Tecnológico CONICET Santa Fe.  

1.3.4. Concentración de metales en moluscos acuáticos en humedales 

Se recolectaron ejemplares adultos de P. canaliculata (Mollusca, Gastropoda) y 

muestras de agua subsuperficial en un humedal del río Salado y en humedales 

relacionados al río Coronda y al río Miní (cauces secundarios del río Paraná Medio), 

desde noviembre de 2009 a abril de 2010. Estos ambientes fueron seleccionados para 

analizar comparativamente las concentraciones de metales (Cr y Cu) en tejidos de 

moluscos entre una zona perturbada (río Salado) y humedales no impactados 

directamente por acción antrópica (Fig. 1.3 a y b). Los ejemplares se recolectaron 

manualmente y fueron transportados al laboratorio en recipientes con agua del lugar. 

Una vez en el laboratorio fueron alojados en recipientes con agua limpia para purgar su 

contenido intestinal, durante 8 horas. Posteriormente los caracoles fueron 

crioanestesiados con hielo y enjuagados. Para la obtención del hepatopáncreas de cada 

ejemplar se realizó una cuidadosa disección para evitar contaminación y luego fueron 

colocados en cápsulas de aluminio y secados en estufa (60°C) hasta peso constante 

(microbalanza OHAUS). Una vez secas, las muestras refrigeradas fueron enviadas a 

analizar en una conservadora. 

Las concentraciones de Cr total y Cu en las  muestras de agua y hepatopáncreas 

(por triplicado para cada metal y estación) fueron determinadas por espectrómetro de 

emisión por plasma en laboratorio especializado (ICP, Shimadzu-1000 III, Laboratorio 

de Análisis Químicos-LANAQUI, Bahía Blanca, Bs. As). Todos los materiales 
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utilizados fueron previamente lavados con 2N HNO3, para evitar la contaminación de 

las muestras durante la disección.  

Los análisis estadísticos de los datos consistieron en el análisis de la varianza 

(ANOVA), seguido del test de comparación múltiple LSD Fisher para determinar las 

diferencias significativas en las concentraciones de metales en agua y caracoles, entre 

las estaciones de muestreo. Los supuestos de normalidad y homogeneidad de varianza 

fueron comprobados mediante los residuos (test de Kolmogorov-Smirnov y de Levene, 

respectivamente), los datos fueron transformados previamente al log10. Cuando los 

datos no fueron normalmente distribuidos se aplicó el test Kruskal-Wallis, seguido de 

un test de comparación múltiple, con un nivel de significancia de p<0,05. Todos los 

análisis se realizaron utilizando el programa software STATISTICA (versión 7.1, 

StatSoft, Inc. 2005).  

 

 

 

 

 

 

a) 
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Figura 1.3. a) Ubicación de los humedales estudiados. S: río Salado, M: río Miní y C: 

río Coronda. b): Fotografías de una de las zonas de muestreo (C), y ejemplares de P. 

canaliculata (masas ovígeras y adultos). 

1.3.5. Muestreos del bentos e identificación de los macroinvertebrados bentónicos 

La extracción de las muestras del bentos en cada estación de muestreo fue 

realizada mediante las dragas anteriormente mencionadas para sedimentos de fondo. 

Las muestras fueron fijadas in situ en formol al 10% y transportadas en recipientes 

plásticos hasta el laboratorio, donde fueron filtradas mediante un tamiz de 200 µm de 

abertura de malla. En cada estación de muestreo se tomaron 3 unidades muestrales. 

El análisis de los invertebrados bentónicos fue realizado luego de extraerlos del 

sedimento manualmente bajo lupa (10x), habiendo sido previamente teñidos con 

eritrosina para facilitar la observación, siendo el material preservado en alcohol al 70%. 

La observación de los organismos fue realizada bajo microscopio óptico estándar y su 

identificación taxonómica fue analizada hasta el menor nivel taxonómico posible. Para 

la determinación taxonómica de los organismos del bentos se utilizaron las claves de 

b) 
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Brinkhurst y Marchese (1991), Lopretto y Tell (1995), Trivinho-Strixino y Strixino 

(1995), y Domínguez y Fernández (2009). 

1.3.6. Análisis cuali y cuantitativo del bentos 

En cada estación de muestreo se estimó densidad (ind.m
-2

), diversidad específica 

(índice de Shannon-Wiener), riqueza y equitatividad. Se analizó además diversidad alfa, 

beta y gama.   

Para analizar la estructura trófica se clasificaron a los organismos en grupos 

funcionales tróficos (GFT) teniendo en cuenta la tabla de Merrit y Cummins (1996). 

Los índices bióticos aplicados (ver Anexo) para determinar la calidad del agua de las 

estaciones fueron: Iberic Biological Monitoring Working Party (IBMWP, Alba-

Tercedor et. al, 2002), Indice de Macroinvertebrados para Ríos Pampeanos (IMRP, 

Rodriguez Capitulo, 1999), Average Score Per Taxón (ASPT, Friedich et.al, 1996) y la 

relación: densidad de oligoquetos/densidad total (DT) y densidad de quironómidos/DT. 

Se realizó ANOVA de dos vías (factores: lugar y fecha de muestreo) y test a 

posteriori de LSD-Fisher, para determinar si existen diferencias significativas en los 

atributos del bentos (densidad total y riqueza de especies) entre las estaciones y fechas 

de muestreo. Se analizaron los supuestos de normalidad y homogeneidad de varianza 

como fue explicado en el apartado anterior. Se utilizó el Análisis de Correspondencia 

Detendenciado (Detrended Correspondence Analysis, DCA) para la ordenación de las 

estaciones y determinación de un gradiente de contaminación según la distribución de 

los taxa y atributos del bentos. Además, se hicieron correlaciones de Spearman, para 

relacionar las variables ambientales y las biológicas como densidad total y riqueza de 

especies y se aplicó la distancia euclidiana a la densidad de los taxa según las estaciones 

y años de muestreo, obteniéndose el dendrograma correspondiente utilizando el método 

UPGMA (promedio de pares no ponderados). Previo a los análisis, los datos fueron 

transformados a log10 (x+1). Para estos análisis, fue utilizado el software STATISTICA 

(versión 7.1, StatSoft, Inc. 2005), Multivariate Statistical Package (MVSP, versión 3.13, 

Kovach, 2001) e InfoStat (InfoStat 1.1, FCA-UNC, 2004). 
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1.4. Resultados 

1.4.1. Caracterización del agua 

La profundidad (Fig. 1.4), varió entre 0,50 a 3,10 m en el muestreo del 2005 

(aguas altas) y disminuyó en el 2006 (aguas bajas), siendo entre 0,15 a 2,54 m. En 

ambos períodos, la profundidad fue mayor en las estaciones tomadas como referencia de 

SJ.  
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Figura 1.4: Valores de profundidad (m) en las estaciones de la zona de referencia (SJ) y 

problema (E), en ambos períodos de muestreo. SJ1: San Justo, estación 1 en cauce 

principal. SJ2 y SJ3: San Justo, estaciones 2 y 3 de la llanura de inundación. E1: 

Esperanza, estación 1 en cauce principal. E2 y E3: Esperanza, estaciones 2 y 3 de la 

llanura de inundación. Estas referencias, se repiten en las siguientes figuras. 
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La temperatura (Fig. 1.5) fue mayor en marzo de 2005, variando entre 20,5 a 

26,2 °C, mientras que disminuyó en junio del 2006, variando entre 14,2 a 19 °C, siendo 

semejantes los valores para ambas zonas. 
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Figura 1.5: Valores de temperatura (°C) en las estaciones de la zona de referencia (SJ) y 

problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

La transparencia (cm) (Fig. 1.6), osciló entre 10 y 20 cm en el 2005, y entre 9 a 

35 cm en el 2006. En ambos períodos y zonas de muestreo, la transparencia fue menor 

en el cauce principal (lo cual es común debido a la mayor presencia de material en 

suspensión) y mayor en las estaciones de la llanura de inundación, siendo el máximo en 

la E3.  
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Figura 1.6: Valores de transparencia (cm) en las estaciones de la zona de referencia (SJ) 

y problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

La conductividad (Fig. 1.7) mostró un amplio rango, desde 150 a 3450 µScm
-1 

en el 2005, y desde 145 a 2540 µScm
-1 

en el 2006, siendo en general menor en el último 

muestreo de aguas bajas, sobre todo en SJ, mientras que los mayores valores (desde 

1780 a 3450 µScm
-1

) fueron registrados en las estaciones del cauce principal de ambas 

zonas.   
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Figura 1.7: Valores de conductividad (µScm
-1

) en las estaciones de la zona de referencia 

(SJ) y problema (E), en ambos períodos de muestreo. 

  

El pH (Fig. 1.8) fue mayor en las estaciones de SJ en el 2005, variando entre 6,6 

y 7,8, mientras que en 2006 los valores fueron mayores en las estaciones de E, variando 

entre 6,1 y 8,15. El valor más bajo registrado durante todo el estudio (6,1) correspondió 

a la estación SJ3, en el último muestreo.    
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Figura 1.8: Valores de pH en las estaciones de la zona de referencia (SJ) y problema 

(E), en ambos períodos de muestreo.  

 

El oxígeno disuelto (OD) (Fig. 1.9) mostró un amplio rango, siendo el mínimo y 

el máximo registro de 2,1 a 9,0 mg l
-1

, respectivamente en 2005 y entre 2,4 a 8,9 mg l
-1

 

en 2006. En general el OD obtuvo valores mayores a 6 mg l
-1

 en SJ en ambos períodos 

estudiados, a excepción de SJ3 en el período de aguas bajas (2006). En E, se registraron 

en general menores valores de OD, siendo muy bajos en las estaciones de la llanura de 

inundación (alrededor de 2 mg l
-1

), a excepción de la E2, en 2006 donde se registró 8,9 

mg l
-1

. En cuanto al OD en E1, fueron valores alrededor de 6 mg l
-1

, siendo mayor en el 

período de aguas altas. 
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Figura 1.9: Valores de OD (mg l
-1

) en las estaciones de la zona de referencia (SJ) y 

problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

La DBO5 (Fig. 1.10), fue mayor en el período 2005, registrándose los mayores 

valores en las estaciones de E. El rango de ambas zonas en este período fue, mínimo 

4,86 y máximo 78,99 mg l
-1

, siendo este último valor el máximo registrado durante todo 

el estudio (E3, en la cual se observó la presencia de abundante ganado vacuno). 

Mientras que en el 2006, los valores registrados fueron: 1,82 a 16,54 mg l
-1

, también 

este último valor corresponde a E3.  
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Figura 1.10: Valores de DBO5 (mg l
-1

) en las estaciones de la zona de referencia (SJ) y 

problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

Los valores de dureza (Fig. 1.11) son altos, habiendo oscilado en 2005 entre 

108 a 520 mg l
-1

 Ca CO3 y en el 2006, entre 130 y 496 mg l
-1

 CaCO3, correspondiendo 

los máximos valores en ambos períodos a SJ1. En general en SJ, la dureza disminuyó en 

las estaciones de la llanura de inundación, mientras que en E en el 1° muestro la dureza 

en todas las estaciones fue semejante (con el mayor valor en E3). Luego en el 2° 

muestreo, disminuyó en las estaciones de la llanura de inundación.  
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Figura 1.11: Valores de dureza (mg l
-1

 CaCO3) en las estaciones de la zona de referencia 

(SJ) y problema (E), en ambos períodos de muestreo. 

  

La alcalinidad (Fig. 1.12), siguió un patrón semejante a la dureza sobre todo en 

las estaciones de SJ y E en el último muestreo, debido a la presencia de bicarbonatos. 

Los valores registrados en el 2005 oscilaron entre 132 y 376 mg l
-1

 CaCO3, mientras 

que en el 2006, la alcalinidad disminuyó notablemente en todas las estaciones (variando 

entre 52 a 170 mg l
-1

 CaCO3). Sin embargo el patrón en este caso fue el mismo, con 

valores mayores en las estaciones del cauce principal y menores en la llanura de 

inundación. 
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Figura 1.12: Valores de alcalinidad (mg l
-1

 CaCO3) en las estaciones de la zona de 

referencia (SJ) y problema (E), en ambos períodos de muestreo. 

 

En cuanto a los nutrientes, el amonio (Fig. 1.13), presentó mayores valores en el 

1° muestreo en ambas zonas, indicando una mayor mineralización de la materia 

orgánica. Los valores en dicho muestreo fueron entre 1,52 y 2,1 mg l
-1

. Mientras que en 

el 2006 el amonio disminuyó, oscilando entre 0,33 y 1,4 mg l
-1

, con valores semejantes 

en SJ pero no en E, donde las mayores concentraciones se dieron en las estaciones de la 

llanura de inundación. 
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Figura 1.13: Valores de amonio (mg l
-1

) en las estaciones de la zona de referencia (SJ) y 

problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

El nitrato (Fig. 1.14), en el 2005 registró concentraciones entre 0,4 y 3,4 mg l
-1

, 

siendo menores en las estaciones de SJ,
 
mientras que en el 2006 osciló entre 0,02 y 4,2 

mg l
-1 

(alcanzando este último valor tanto en SJ3 como en E2).  En ambos períodos las 

mayores concentraciones se registraron en las estaciones de la llanura de inundación, 

principalmente de E. 
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Figura 1.14: Valores de nitrato (mg l
-1

) en las estaciones de la zona de referencia (SJ) y 

problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

El nitrito (Fig. 1.15), obtuvo los mayores valores en las estaciones de E, en el 

último muestreo, sin embargo en la E3 disminuyó notablemente. Las concentraciones en 

el 2005 fueron entre 0,001 y 0,006 mg l
-1

, mientras que en 2006 oscilaron entre 0,001 y 

0,053 mg l
-1

(máximo valor alcanzado en todo el estudio en E2). 
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Figura 1.15: Valores de nitrito (mg l
-1

) en las estaciones de la zona de referencia (SJ) y 

problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

El fósforo total (PT) (Fig. 1.16), reveló concentraciones semejantes en todas las 

estaciones de SJ en ambos muestreos (siendo mayores en SJ3), mientras que en las 

estaciones de E aumentó en el 2° muestreo, con las mayores concentraciones en las 

estaciones de la llanura de inundación. Los valores en 2005 oscilaron entre 0,56 y 1,6 

mg l
-1

 y entre 0,59 y 1,75 mg l
-1 

en el 2006.
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Figura 1.16: Valores de PT (mg l
-1

) en las estaciones de la zona de referencia (SJ) y 

problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

La clorofila a (Fig. 1.17), en el 2005 obtuvo concentraciones entre 0,73 y 14,81 

mg.m
-3

, alcanzando los mayores valores en las estaciones de SJ (siendo máximo en 

SJ1), luego en el 2006 la clorofila disminuyó en todas las estaciones, sus valores 

oscilaron entre 0,12 y 3,03  mg.m
-3

. 
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Figura 1.17: Valores de clorofila a (mg.m
-3

) en las estaciones de la zona de referencia 

(SJ) y problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

1.4.2. Caracterización del sedimento de fondo 

La composición granulométrica del sedimento de fondo fue muy característica 

de este río (Fig. 1.18), con sedimento arenoso en las estaciones del cauce principal 

(>98% de arena) y limo-arcilloso en las estaciones de la llanura de inundación, 

presentando semejantes porcentajes de limo y arcilla en la estación 2 de ambas zonas, 

mientras que en la estación 3, en SJ3 se registró mayor porcentaje de arcilla en relación 

a E3. 
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Figura 1.18: Composición granulométrica (% de arena, arcilla y limo), en cada estación 

de muestreo.  

 

En relación al contenido de materia orgánica (Fig. 1.19), observamos un patrón 

también característico del río, variando entre 0,4 a 13,5 %, siendo las estaciones 

arenosas del cauce principal las que presentaron menores porcentajes de materia 

orgánica, mientras que las estaciones de la llanura de inundación registraron mayores 

porcentajes, con el  máximo valor registrado en SJ3. 
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Figura 1.19: Contenido de materia orgánica (%), en cada estación de muestreo.  

 

1.4.3. Concentraciones de metales en agua y sedimentos 

En la mayoría de los casos, las concentraciones fueron mayores al límite de 

detección (LD) y de cuantificación (LQ) del método empleado, salvo en pocas 

ocasiones las concentraciones fueron inferiores al LD y en tal caso se indican como ND 

(no detectado). A continuación se detallan las concentraciones de cada metal y 

compartimento. 

Metales en agua  

Cromo total (Cr): en la Fig. 1.20, se observan altas concentraciones de Cr, 

siendo mayores en el 1° muestreo y en las estaciones de la llanura de inundación de la 

zona considerada de referencia (SJ). Las concentraciones en el 1° muestreo oscilaron 

entre 0,0175 y 0,162 mg l
-1

Cr (este último valor corresponde a SJ3). Mientras que en el 

2° muestreo, oscilaron entre  0,003 y 0,011 mg l
-1

Cr. 
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Figura 1.20: Concentraciones de Cr total en agua (mg l
-1

), en las estaciones de la zona 

de referencia (SJ) y problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

Cobre (Cu): las concentraciones en agua (Fig. 1.21) revelaron altos valores de 

este metal en ambas zonas, siendo mayores también en el 1° muestreo. Las mismas 

variaron entre 0,025 y 0,0645 mg l
-1

Cu, este último valor corresponde a E1. Mientras 

que en el 2° muestreo oscilaron entre 0,005 y 0,016 mg l
-1

Cu. 
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Figura 1.21: Concentraciones de Cu en agua (mg l
-1

), en las estaciones de la zona de 

referencia (SJ) y problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

Plomo (Pb): se registraron también las mayores concentraciones en el 1° 

muestreo, en este caso mayores en E (Fig. 1.22). Así en el 1° muestreo las 

concentraciones oscilaron entre 0,0055 a 0,0695 mg l
-1

Pb, este último valor corresponde 

a E1. Mientras que en el 2° muestreo encontramos desde ND a  0,0095 mg l
-1

Pb. 
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Figura 1.22: Concentraciones de Pb en agua (mg l
-1

), en las estaciones de la zona de 

referencia (SJ) y problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

Metales en sedimentos de fondo 

Cromo total: (Fig. 1.23) al igual que lo registrado en agua, las mayores 

concentraciones se obtuvieron en las estaciones de la llanura de inundación de la zona 

considerada de referencia (SJ2 y SJ3). Mientras que en E, las concentraciones fueron 

muy variables, pero se registró Cr también en el cauce principal (E1). Los valores en el 

1° muestreo oscilaron entre 1,3 y 21,4 mg kg
-1 

Cr, mientras que en el 2° muestreo entre 

1,1 y 25 mg kg
-1

Cr, en ambos períodos las máximas concentraciones correspondieron a 

SJ2. 
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Figura 1.23: Concentraciones de Cr total en sedimento (mg kg
-1

), en las estaciones de la 

zona de referencia (SJ) y problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

Cobre: las concentraciones (Fig. 1.24) también fueron en general mayores en las 

estaciones de la llanura de inundación de SJ, sin embargo también se registró Cu en el 

cauce de E. Los valores en el 1° muestreo oscilaron entre 2,7 y 19,3 mg kg
-1 

Cu y en el 

2° muestreo entre 1,1 y 30 mg kg
-1 

Cu (este máximo valor corresponde a SJ3).  
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Figura 1.24: Concentraciones de Cu en sedimento (mg kg
-1

), en las estaciones de la 

zona de referencia (SJ) y problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

Plomo: se observa (Fig. 1.25) un patrón semejante a los demás metales en 

cuanto a las mayores concentraciones del metal en SJ2 y SJ3. Los valores en el 1° 

muestreo oscilaron entre 1,7 y 16,4 mg kg
-1 

Pb, y en el 2° muestreo entre 1,6 y 18 mg 

kg
-1 

Pb. 
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Figura 1.25: Concentraciones de Pb en sedimento (mg kg
-1

), en las estaciones de la zona 

de referencia (SJ) y problema (E), en ambos períodos de muestreo.  

 

En la Fig. 1.26, se representa el biplot de la aplicación del Análisis de 

Componentes Principales (ACP), donde se observa el ordenamiento de las estaciones de 

muestreo en relación a los parámetros ambientales más representativos. Los dos 

primeros ejes explicaron el 61,6 % de la variabilidad de los datos ambientales 

(autovalores: eje I: 7,6 y eje II: 2,8). Este análisis ordenó las estaciones según un 

gradiente desde las estaciones del cauce principal (a la derecha del gráfico) hacia las 

estaciones de la llanura de inundación. Las estaciones del cauce principal asociadas a 

los mayores valores de conductividad, profundidad, dureza, pH, OD y porcentaje de 

arena (todas estas variables explicadas mediante el eje I, altamente correlacionadas entre 

sí). El eje II explica a la E1-05, con las mayores concentraciones de Cu y Pb y mayor 

temperatura en agua.  Hacia el otro extremo del gradiente, se encuentran las estaciones 

de la llanura de inundación, con mayores porcentajes de materia orgánica, arcilla y 

mayores concentraciones de metales en sedimento (variables explicadas por el eje I). El 

eje II a su vez, explica la asociación de dichas estaciones con las altas concentraciones  

de  Cr en agua.  
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Figura 1.26: Ordenación de las estaciones de muestreo de acuerdo a las variables físicas 

y químicas aplicando el Análisis de Componentes Principales (ACP). Prof: profundidad; 

Cond: conductividad; T°C: temperatura; Dza: dureza; CrA: Cr total en agua; CuA: Cu 

en agua, PbA: Pb en agua; CrS, Cr total en sedimento; CuS: Cu en sedimento; PbS: Pb 

en sedimento; MO: materia orgánica. Ambos períodos se representan como: -05 

(correspondiente a 2005) y -06 (correspondiente a 2006), los cuales se expresan también 

en las siguientes figuras. 

 

En la Tabla 1.1, se presenta la matriz de de correlaciones de Spearman, para las 

variables físicas y químicas en todas las estaciones de muestreo estudiadas. Algunas ya 

fueron representadas por el análisis del ACP, como las correlaciones significativas entre 

los metales en agua y la temperatura, o entre los metales en sedimento con la materia 

orgánica y la arcilla. Con este análisis se encontraron además, correlaciones 

significativas no sólo entre el Cu y Pb, sino también con el Cr, tanto en agua como en 

sedimento, es decir todos los metales están significativamente correlacionados entre sí, 

en ambos compartimentos.  
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       T°C  Cond  pH  Dza   OD  DBO  CrA  CuA   PbA   CrS  CuS   PbS    MO  arena arcilla

T°C    1

Cond   0,38 1

pH     0,39 0,74 1

Dza    0,24 0,65 0,31 1

OD     0,22 0,52 0,55 0,15 1

DBO    0,55 -0,17 -0,22 0,13 -0,31 1

CrA    0,66 0,32 0,08 0,29 0,21 0,46 1

CuA    0,81 0,56 0,25 0,58 0,16 0,55 0,81 1

PbA    0,72 0,24 -0,07 0,38 -0,12 0,7 0,81 0,9 1

CrS    -0,01 -0,56 -0,69 -0,41 -0,08 0,05 0,02 -0,03 0,18 1

CuS    -0,21 -0,72 -0,48 -0,57 -0,17 -0,09 -0,46 -0,41 -0,23 0,78 1

PbS    -0,05 -0,64 -0,66 -0,54 -0,01 0,01 0,17 -0,14 0,08 0,86 0,64 1

MO     -0,19 -0,65 -0,47 -0,66 -0,16 0,04 0,02 -0,36 -0,12 0,42 0,46 0,75 1

Arena  0,07 0,46 0,22 0,43 0,12 0,16 -0,03 0,2 0,16 -0,4 -0,45 -0,59 -0,68 1

Arcilla -0,19 -0,65 -0,47 -0,66 -0,16 0,04 0,02 -0,36 -0,12 0,42 0,46 0,75 1 -0,68 1  

Tabla 1.1: Matriz de correlación (Spearman) para las variables físicas y químicas, en 

todas las estaciones de muestreo. Las referencias son las mismas que en la tabla 

anterior. * Valores en negrita indican correlación significativa (p≤ 0,05). 
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1.4.4. Concentración de Cr y Cu en moluscos acuáticos: comparación entre 

humedales 

En la Tabla 1.2, se muestra el rango de las concentraciones de ambos metales 

analizados para cada sitio de muestreo y compartimento. 

 

Metal Sitio Agua (mg l
-1

) Hepatopáncreas (mg kg
-1

) 

Cr S 0,005-0,006 1,00-2,38 

 M ≤ 0,005 ≤ 1,00 

 C ≤ 0,005 ≤ 1,00 

Cu S 0,005-0,01 37,5-71,6 

 M ≤ 0,005 10,6-37,4 

 C 0,009-0,014 26,8-34,1 

 

Tabla 1.2: Rango de concentraciones de Cr y Cu total en agua (mg l
-1

), y en 

hepatopáncreas (mg kg
-1

)
 
de P. canaliculata en cada sitio de muestreo. S: humedal del 

río Salado, M: humedal del río Miní, C: humedal del río Coronda. N: 3, en cada 

ambiente. 

De ambos metales analizados en hepatopáncreas, se registraron en todos los 

humedales, mayores concentraciones de Cu. En cuanto al Cr, en la mayoría de las 

muestras de todos los humedales se registraron concentraciones ≤ 1 mg kg
-1 

Cr, a 

excepción del valor máximo registrado en el humedal del río Salado, que alcanzó 2,38 

mg kg
-1 

Cr. En cuanto a las concentraciones en agua, en la mayoría de los humedales 

fue ≤ 0,005 mg l
-1 

Cr. 

El Cu, por otra parte se registró en altas concentraciones en los hepatopáncreas, 

siendo mayores en el río Salado, alcanzando un máximo de 71,6 mg kg
-1 

Cu, sin 

embargo no se encontraron diferencias significativas entre los sitios (p: 0, 201). 

Mientras que en el agua, las mayores concentraciones fueron registradas en el humedal 

del río Coronda, seguido del Salado y Miní. 
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1.4.5. Análisis cuali y cuantitativo de los macroinvertebrados bentónicos 

-Estructura del bentos   

Densidad  

 La densidad promedio varió entre 10 ind.m
-2

 (SJ1 y E1-2005) y 5382 ind.m
-2 

(SJ3-2005) obteniéndose en general mayores densidades en las estaciones de la zona de 

referencia y en las de la llanura de inundación (Fig. 1.27).  
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Figura 1.27: Densidad promedio (media ± SD) de invertebrados bentónicos (ind.m
-2

)  en 

las estaciones de la zona de referencia (SJ) y problema (E), en ambos períodos de 

muestreo.  

De la aplicación del ANOVA de dos vías a la densidad de organismos entre 

estaciones y fechas de muestreo (año) se obtuvieron diferencias significativas entre las 
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estaciones (p: 0,000) y entre los años (p: 0,038), como también en la interacción 

estaciones/años (p: 0,000). El test de LSD-Fisher (Tabla 1.3, en Anexo), mostró 

claramente que la densidad de la estación de SJ3-05 se diferenció significativamente de 

todas las restantes estaciones/años, debido a que obtuvo la máxima densidad registrada 

en todo el estudio. En cuanto al resto de las estaciones, mostró diferencias significativas 

en una misma estación entre ambas fechas de muestreo, como es el caso de SJ1, SJ3 y 

E2. También encontramos diferencias significativas entre las estaciones del cauce 

principal con las estaciones de la llanura de inundación de la misma zona (SJ1 con SJ2 

y SJ3, y por otro lado E1 con E2 y E3), como así también entre las estaciones de la 

llanura de la misma zona (SJ2-ambas fechas con SJ3-05, E2-05 con E3-ambas fechas). 

En relación a diferencias significativas entre la zona de referencia con la zona problema, 

en ambas estaciones del cauce principal, solo hubo diferencias significativas entre SJ1-

06 con E1-05. Mientras que predominaron las diferencias significativas entre las 

estaciones del cauce principal con las de la llanura de inundación entre ambas zonas y 

fechas de muestreo, como también entre las estaciones de la llanura entre ambas zonas y 

fechas.  

Por otro lado, se aplicó también la distancia euclidiana a la densidad de los taxa 

según las estaciones/años y este análisis permitió representar las agrupaciones 

(UPGMA) entre las estaciones con semejantes densidades de organismos (Fig. 1.28). Se 

observa como SJ3-05 (estación donde se obtuvo la máxima densidad) se diferencia de 

las otras estaciones por la mayor distancia y se une a las estaciones de la llanura de 

inundación según un gradiente de densidad (desde E3-06 hasta E2-05). Luego se 

agrupan las estaciones del cauce principal donde se obtuvieron las densidades más 

bajas.  

 

 

 

 

Figura 1.28: Distancia euclidiana según las densidades de invertebrados bentónicos en 

las estaciones de la zona de referencia (SJ) y problema (E), en ambos períodos de 

muestreo.  
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La figura 1.29 muestra las abundancias relativas de los taxa bentónicos más 

representativos por estación y fecha de muestreo. En general podemos observar que los 

Nematoda Mermithidae estuvieron representados en la mayoría de las estaciones  

analizadas, alcanzando altas densidades en las estaciones de referencia (a excepción de 

SJ1-05 y SJ3-06). Los oligoquetos por otra parte, alcanzaron las mayores densidades y 

así representaron a las estaciones de la llanura de inundación en la zona problema y a la 

estación SJ3-06.  
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Figura 1.29: Porcentajes de las abundancias relativas de los grupos de invertebrados 

bentónicos representativos por cada estación y fecha de muestreo.  

El detalle de la composición taxonómica con sus abundancias por estación y año 

se muestra en la Tabla 1.4. En la estación SJ1 se registraron bajas densidades de 

organismos (<99 ind.m
-2

), siendo representada en el 1° muestreo únicamente por los 

Ostracoda, mientras que en el 2° muestreo abundaron los nemátodos (Mermithidae), el 

oligoqueto Dero (Dero) nivea y moluscos Sphaeriidae. En SJ2, se registraron mayores 

densidades, dominando en ambos muestreos los nemátodos (alcanzando hasta 953 

ind.m
-2

). Por otro lado, los oligoquetos estuvieron más representados en el 2005, con 

Enchytraeidae, Naididae (Pristina jenkinae y Bothrioneurum americanum), además del 

díptero Chironomus gr. decorus. Mientras que en el 2006 solo se registró al oligoqueto 

Aulodrilus pigueti y abundaron los dípteros, como Chironomidae (Coelotanypus sp.), 

Ceratopogonidae y moluscos Planorbidae. En SJ3, las densidades fueron muy diferentes 

entre ambos muestreos. Como fue mencionado anteriormente, en el 2005 se registró la 

mayor densidad de organismos, dominando los nemátodos (3520 ind.m
-2

), seguidos por 
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los quironómidos, con Chironomus gr. decorus (894 ind.m
-2

) y oligoquetos, siendo los 

más abundantes entre ellos, Dero (Dero) multibranchiata, D. (Aulophorus) furcatus y 

D. (A.) vagus (alcanzando 205 ind.m
-2

). Mientras que en el 2006 abundaron los 

oligoquetos, con las mayores densidades dadas por Limnodrilus hoffmeisteri (200 ind.m
-

2
).  

En cuanto a las estaciones de la zona considerada problema, en E1 también al 

igual que en SJ1 se registraron bajas densidades de organismos (<99 ind.m
-2

), con 

nemátodos en ambos muestreos y la presencia del quironómido C. gr. decorus en el 

2006. En la E2 se registraron bajas densidades, sobre todo en el 1° muestreo, 

representado por el oligoqueto A. pigueti y en menor densidad por el quironómido C. gr. 

decorus. Mientras que en el 2° muestreo abundaron los oligoquetos, dominando D. (D.) 

nivea (100 ind.m
-2

) y el efemeróptero Campsurus sp. (100 ind.m
-2

), también se 

registraron quironómidos en menores densidades (C. gr. decorus y Ablabesmyia gr. 

annulata). Por otra parte, en E3 se registraron altas densidades, siendo en el 1° muestreo 

la mayor densidad total de todo el estudio luego de SJ3 (2005). En general en ambos 

muestreos las mayores densidades fueron dadas por el oligoqueto B. americanum 

(alcanzando 1437 ind.m
-2

), seguido de nemátodos, hirudíneos, ostrácodos en 2005 y 

dípteros Ephydridae en 2006. 
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Tabla 1.4: Composición taxonómica, abundancias y asignación de los grupos 

funcionales tróficos (GFT) del bentos registrados en cada estación y fecha de 

 Cód.
 

Estaciones según fechas de muestreo   
Taxa

  
SJ1-05

 
SJ1-06

  SJ2 - 05
  SJ2 -06

  SJ3-05
 

SJ3-06
  E1- 05

 
E1 - 06

 
E2 -05

  E2 - 06
  E3 -05

 
E3- 06 

 
GFT

  
PLATYHELMINTHA

                
Turbellaria

              *  D 
NEMATODA

                
Mermithidae I 

 
Me

  *  ** ** ***  *  *  * ** ** D 
ANNELIDA 

               
Enchytraeidae I

    *           C 
Pristina jenkinae 

    *           C 
P. 

 
leidyi

 
Pl

     *        *    C 
Dero nivea

 
Dn 

  *    *  *       **   C 
D.

 
obtusa

 
Do 

     *  *       * *   *  C 
D.

 
evelinae

      *          C 
D .

 
multibranchiata

 
Dm

     **        C 
D.

 
(Aulophorus) furcatus

 
Df

     **        C 
D.

 
(A.) vagus

 
Dv 

     **        C 
D.

 
botrytis

       *         C 
Limnodrilus hoffmeisteri 

 
Lh

     *  **     *   C 
L. udekemianus 

 
Lu

           *    C 
Aulodrilus pigueti 

 
Ap 

    *      *      C 
Bothrioneurum  americanum 

 
Ba

   *   *  *       ***  *** C 
Paranadrilus descolei

      *         C 
Megadrili I 

            *    C 
Hirudinea I 

 
Hi 

           *   ** D 
EPHEMEROPTERA

               
Baetis

 
sp.

      *         C 
Campsurus

 
  sp.

 
Cam

          **   C 
ODONATA 

               
Coenagrionidae I 

             *  D 
DIPTERA 

               
Tipulidae

             *  T 
Monopelopia 

 
   sp. 

      *         D 
Zavrelimyia

 
 sp.

      *         D 
Coelotanypus

 
 sp. 

 
Cos

    **         D 
Ablabesmyia 

 
gr. annulata

           *   D 
Djalmabatista

 
 sp2. 

       *         D 
Chironomus 

 
gr. 

 
decorus

 
Chd

   *   **   * *   *   C 
Dicrotendipes

 
 sp.1

      *         C 
Dicrotendipes

 
 sp.3

             *  C 
Ceratopogonidae I 

 
Cer

    **         D 
Stratiomyidae I 

     *          C 
Chaoborus 

 
sp. 

            *    D 
Ephydridae I

 
Ep

            ** C 
CRUSTACEA

               
Ostracoda I 

 
Os

 *     *       **  C 
Hyalella curvispina

 
Hc

    *  *        *  C 
MOLLUSCA 

               
Planorbidae I

 
Pla

    **       *    R 
Pomacea canaliculata 

 
Pc 

           *    R 
Sphaeriidae I 

   *          *    F  
Ancylidae I

     *          R 
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muestreo.* indica: <99 ind.m
-2

, ** indica: 100-999 ind.m
-2

 y *** indica: >1000 ind.m
-2

. 

C: colectores, D: depredadores, F: filtradores y R: raspadores. Cód.: códigos. 

 

Riqueza, diversidad y equitatividad de unidades taxonómicas 

Se registró un total de 41 taxa en toda el área de estudio, de los cuales 16 se 

reconocieron a nivel específico y el resto a diferentes niveles taxonómicos (Tabla 1.4). 

La diversidad alfa, beta y gama en la zona de referencia fue 6,8; 64,9% y 29 

especies, mientras que en la zona problema: 5,6; 64,8 % y 24 especies, respectivamente. 

Por lo tanto solo la diversidad α y γ fueron mayores en la zona de referencia, mientras 

que la β fue semejante, indicando que casi 65% de las especies se reemplazan entre las 

estaciones de la transecta de cada zona. 

La riqueza (RE) y diversidad (H) de especies (Fig. 1.30) fueron al igual que las 

densidades, mayores en las estaciones de la llanura de inundación de ambas zonas y 

menores en las estaciones del cauce. La RE en SJ varió entre 1 (SJ1-05) a 18 unidades 

taxonómicas (SJ3-05), siendo este último valor, el máximo registrado en todo el estudio, 

el cual coincide con el máximo valor de densidad total en dicha estación. Mientras que 

en E la RE varió entre 1 (E1-05) a 12 unidades taxonómicas (E3-05). Como se observa, 

tanto en SJ como en E, los mayores valores de RE fueron registrados en la estación 3 en 

el 1° muestreo. Por otra parte, la diversidad en SJ varió entre 0 (SJ1-05) a 2,23 (SJ3-06), 

mientras que en E entre 0 (E1-05) a 2,63 (E2-06). La equititatividad, varió en SJ entre 0 

(SJ1-05) y 1 (SJ1-06), y lo mismo en E, entre 0 (E1-05) y 1 (E1-06). 
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Figura 1.30: Riqueza (RE) y Diversidad (H) específica de invertebrados bentónicos en 

las estaciones de la zona de referencia (SJ) y problema (E), en ambos períodos de 

muestreo.  

 

De la aplicación del ANOVA de dos vías a las riquezas de especies por estación 

y año, se obtuvieron diferencias significativas entre las estaciones (p: 0, 000) pero no 

entre los años (p: 0,888), mientras que también se encontraron diferencias significativas 

en la interacción estaciones/años (p: 0, 010). En el test de LSD-Fisher (Tabla 1.5, en 

Anexo) se obtuvieron diferencias significativas entre las estaciones en su mayoría de la 

llanura de inundación con las del cauce principal, de ambas zonas. Estas últimas, 

presentaron las menores riquezas, junto a E2-05 y no se diferenciaron 

significativamente entre sí. Por su parte, las estaciones de la llanura de inundación que 

mostraron las mayores riquezas y tampoco se diferenciaron entre sí, fueron: SJ3-05, 

SJ2-06 y E3 (ambas fechas).  

De la aplicación del Análisis de Correspondencia (DCA), los dos primeros ejes 

explicaron el 38% de los datos (autovalores: eje I: 0,47 y eje II: 0,21). En la Fig. 1.31, 

se presenta la gráfica resultante, en la cual se observan relaciones entre estaciones de 

muestreo y ensambles de taxa, pero no un gradiente de contaminación como se esperaba  

Así la estación E1-05 con el único taxa registrado, nemátodos Mermithidae. La estación 

E3-06 con Ephydridae, B. americanum, Hyalella curvispina e Hirudinea. La estación 

E2-06 y SJ3-06 con L. hoffmeisteri, D. (D) nivea, D. (D) obtusa y Campsurus sp. La 

estación SJ2-06 se relaciona principalmente con Ceratopogonidae, Coelotanypus sp., A. 

pigueti y Planorbidae y SJ3-05 con C. gr. decorus, D. (D) multibranchiata, D. (A) 
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furcatus y D. (A) vagus. Los atributos, densidad total y riqueza específica se relacionan 

fundamentalmente con las estaciones 2 y 3 de ambas zonas.  

Figura 1.31: Ordenación de las estaciones de muestreo de acuerdo a la densidad de los 

taxa y atributos bentónicos aplicando el Análisis de Correspondencia Detendenciado 

(DCA). Los códigos están expresados en la tabla 1.4, a excepción de la DT: densidad 

total y RE: riqueza específica. 

Por otro lado, se hicieron correlaciones de Spearman (Tabla 1.6), entre las 

variables físicas y químicas con la densidad total y riqueza de especies, como también 

entre dichos atributos. Los resultados, demostraron que tanto la densidad como la 

riqueza de especies están correlacionadas negativamente con la conductividad y pH. 

También, se encontraron correlaciones significativamente positivas entre la materia 

orgánica y la arcilla con ambas variables biológicas. En cuanto a los metales, el PbS se 

correlacionó positivamente con ambas variables biológicas, y el CrS con la densidad. 

Por último ambas variables biológicas se correlacionaron positivamente entre sí. 
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        T°C   Cond   pH   Dza    OD   DBO   CrA   CuA    PbA    CrS   CuS    PbS    MO   Arena Arcilla  DT    RE   

DT      -0,27 -0,76 -0,73 -0,53 -0,2 0,07 0,13 -0,32 -0,04 0,61 0,4 0,8 0,65 -0,47 0,65 1  

RE      -0,39 -0,79 -0,62 -0,6 -0,13 -0,01 -0,01 -0,5 -0,22 0,47 0,41 0,71 0,65 -0,38 0,65 0,95 1 
 

Tabla 1.6: Matriz de correlación (Spearman) para las variables físicas, químicas y 

biológicas en todas las estaciones de muestreo. Las referencias son las mismas que en la 

Tabla 1.1 y Figura 1.31. * Valores en negrita indican correlación significativa (p≤ 0.05). 
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-Grupos funcionales tróficos (GFT) 

La lista de organismos según su posición trófica se muestra en la Tabla 1.4 y la 

gráfica resultante por estación y fecha de muestreo se observa en la figura 1.32. En 

general en ambas zonas, tanto de referencia como problema se encontraron dos grupos 

dominantes: los colectores de detritus y los depredadores, ambos característicos del 

sistema del río Paraná, siendo los primeros más abundantes en las estaciones de la 

llanura de E y los segundos en la llanura de SJ.  

San Justo: en el cauce (SJ1) se encontraron diferencias entre ambos muestreos, 

en el 1° dominaron los colectores (Ostracoda, único grupo), mientras que en el 2° 

muestreo encontramos las mismas proporciones de colectores (Oligochaeta en este 

caso), depredadores (Nematoda) y filtradores (moluscos Sphaeriidae). Por otra parte, en 

SJ2, dominaron los depredadores (mayormente Nematoda, luego Ceratopogonidae y 

quironómidos Tanypodinae). Dentro de los colectores, encontramos Oligochaeta y 

Chironomidae, mientras que los raspadores obtenidos fueron moluscos Planorbidae. En 

SJ3, dominaron en el 1° muestreo los depredadores (mayormente Nematoda) y el resto 

fueron colectores (Chironomidae y Oligochaeta). Mientras que en el 2° muestreo los 

colectores fueron dominantes (Oligochaeta), y los depredadores fueron quironómidos 

Tanypodinae. 

Esperanza: también se encontraron diferencias entre ambos muestreos en el 

cauce (E1), con dominancia de los depredadores (Nematoda, único grupo) en el 1° 

muestreo, mientras que en el 2° la co-dominancia con los colectores (Chironomidae). 

Por otra parte, en ambas estaciones de la llanura de inundación dominaron los 

colectores. En E2 estuvieron representados por Oligochaeta, Chironomidae y 

Ephemeroptera (en el 2° muestreo). Los depredadores encontrados fueron Nematoda y 

quironómidos Tanypodinae. Mientras que en la E3, si bien los colectores dominantes 

también fueron los Oligochaeta, se encontraron además en menor abundancia dípteros 

Ephydridae y crustáceos Ostracoda. Dentro de los depredadores, además de Nematoda, 

se encontraron Hirudinea y raspadores representados por Mollusca.  
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Figura 1.32: Porcentajes de las abundancias relativas de los grupos funcionales tróficos 

(GFT) de invertebrados bentónicos representativos por cada estación y fecha de 

muestreo.  
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-Índices bióticos 

Según el índice IBMWP (Fig. 1.33), en SJ se obtuvo un bajo valor en el cauce, 

el cual correspondería a la clase V (<16) de calidad de agua, lo que indica “aguas 

fuertemente contaminadas”, mientras que en la llanura, se obtuvo el mismo valor en 

ambas estaciones (19,5), correspondiendo a la clase IV (16-35), indicando “aguas muy 

contaminadas”. En E, se obtuvo también un bajo valor tanto en el cauce como en E2, 

correspondiendo ambas a la clase V, al igual que SJ1, mientras que en E3 aumentó (30), 

perteneciendo a la clase IV como SJ-llanura. Si tomamos en cuenta el promedio para 

cada zona (Tabla 1.7) ambas (SJ y E) quedarían comprendidas en la clase V, por lo que 

no habría diferencias entre ellas, ya que ambas estarían “fuertemente contaminadas”. 
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Figura 1.33: Promedio del índice Iberic Biological Monitoring Working Party 

(IBMWP), obtenido según los invertebrados bentónicos, en cada estación de muestreo.  
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Con el índice IMRP (Fig. 1.34), en ambas zonas se obtuvieron puntajes 

similares y las mismas clasificaciones de calidad de agua. Tanto en SJ1 como E1 se 

obtuvieron valores entre 0 y 1, lo que indica “contaminación muy fuerte”, en SJ2 y E2 

valores entre 1,1-2,5, indicando “contaminación fuerte”, mientras que en SJ3 y E3, 

valores más altos (entre 2,6 y 3,9) indicando “contaminación moderada”. Sin embargo 

de la interpretación de los promedios para cada zona (Tabla 1.7), ambas estarían bajo la 

clasificación de “contaminación fuerte”.  
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Figura 1.34: Promedio del Indice de Macroinvertebrados para Ríos Pampeanos (IMRP), 

obtenido según los invertebrados bentónicos, en cada estación.  

 

Con el índice ASPT (Fig. 1.35), si bien se obtuvieron mayores valores en SJ, al 

igual que en los índices precedentes, clasificó a ambas zonas con la misma calidad de 

agua (valores <4), lo que indicaría “probable polución grave” (Tabla 1.7). 
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Figura 1.35: Promedio del Indice Average Score Per Taxón (ASPT), obtenido según los 

invertebrados bentónicos, en cada estación.  

 

De la relación densidad de oligoquetos/DT (Fig. 1.36), se obtuvieron mayores 

valores en las estaciones de E (a excepción de E1, donde no se registraron), siendo el 

porcentaje promedio en SJ de 25,7%, mientras que en E de 42,15%.  
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Figura 1.36: Promedio de la relación densidad de oligoquetos/densidad total (DT), 

obtenido según los invertebrados bentónicos, en cada estación.  

Finalmente, de la relación densidad de quironómidos/DT (Fig. 1.37), también en 

E se obtuvieron los mayores valores (a excepción en este caso de E3), siendo el 

porcentaje promedio en SJ de 8 %, mientras que en E de 16 %. 
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Figura 1.37: Promedio de la relación densidad de quironómidos/densidad total (DT), 

obtenido según los invertebrados bentónicos, en cada estación.  

 

 H´ IBMWP ASPT IMRP 
Olig/DT 

(%) 

Quir/DT 

(%) 

SJ 1,47 14,33 2,15 2,34 25,70 8,08 

 
Contaminación 

Moderada 

Contaminación 

fuerte 

Probable 

contaminación 

grave 

Contaminación 

fuerte 
  

E 1,36 13,17 1,90 1,73 42,16 16,15 

 Contaminación 

Moderada 

Contaminación 

fuerte 

Probable 

contaminación 

grave 

Contaminación 

fuerte 
  

 

Tabla 1.7: Promedio de los índices bióticos aplicados y Clasificación de calidad de agua 

(con esquema de colores) para ambas zonas (SJ y E). También se anexa la clasificación 

del índice de Shannon (H´) según Wilhm y Dorris (1968).   
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1.5. Discusión 

Si bien es ampliamente aceptado que las variables físicas y químicas del hábitat 

en que viven los macroinvertebrados bentónicos influyen en la estructura y 

funcionamiento de esta fracción, es difícil establecer en sistemas complejos y poco 

estables si los cambios producidos son producto de factores naturales o de origen 

antropogénico, o de ambos. En el río Salado, las variables abióticas definieron una clara 

diferenciación del estado de calidad del agua entre las estaciones del cauce principal y 

las de la llanura de inundación.  

Así, el cauce principal del río Salado presentó mayor conductividad, 

profundidad, dureza, pH, OD y porcentajes de arena en el sedimento, que en las 

estaciones de la llanura, obteniéndose en general mayores valores de estos parámetros 

en SJ. Mientras que en E, se registraron las mayores concentraciones de metales como 

Pb y Cu en agua (en el 2005). La alta conductividad y dureza en las estaciones del 

cauce, son características de este río. En un estudio previo a esta tesis, en los mismos 

ambientes, se registraron también los mayores valores de conductividad en SJ, tanto en 

el cauce como en la llanura de inundación, debido a menores precipitaciones durante el 

periodo estudiado (Marchese et al., 2008a). 

En las estaciones de la llanura de inundación, los valores de las variables físicas 

y químicas difieren, debido a que las precipitaciones tienen mayor incidencia por la 

menor profundidad, e inclusive en algunos puntos son humedales temporarios. En estas 

estaciones, se registraron además mayores valores de DBO5, nutrientes y Cr en agua. En 

el sedimento, se registró un mayor contenido de materia orgánica, arcilla y 

concentraciones de metales. Todos los metales analizados fueron registrados en 

mayores concentraciones en las estaciones de SJ.  

Las concentraciones del OD fueron mayores a 6 mg l
-1

, a excepción de las 

estaciones de la llanura de inundación en E, en donde se registraron 2 mg l
-1

. Esta 

situación estaría relacionada a las condiciones naturales de estos ambientes someros, 

con alto contenido de materia orgánica (se observó además, presencia de ganado 

vacuno), la cual genera mayor consumo de oxígeno. A su vez, en dichas estaciones, la 

DBO5 presentó altos valores, siendo mayores al máximo propuesto por Hellawell 

(1986), de 7 mg l
-1

, para aguas naturales no contaminadas. Asimismo, las 
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concentraciones registradas en todo el estudio fueron superiores a las halladas por 

Marchese et al. (2008a), donde no superaron los 3 mg l
-1

, tanto en SJ como E.  

En cuanto a los metales, los análisis tanto en agua como en sedimento, reflejaron 

la contaminación de esta cuenca. En ambas zonas, la concentración de metales en agua 

fueron mayores a los estándares permitidos tanto en Argentina (Nivel Guía para la 

Protección de la Biota Acuática-NGPBA, propuesto por la Subsecretaría de Recursos 

Hídricos de la Nación Argentina, 2004), como en Canadá (Canadian Water Quality 

Guideliness-Canadian Environmental Protection Act-CEPA, 2003). Al no existir al 

momento niveles guía para metales en sedimentos de fondo, se tuvieron en cuenta los 

niveles guía canadienses. Las concentraciones en sedimento, si bien fueron altas en las 

estaciones de la llanura de inundación de SJ, fueron menores a los estándares 

comparados. 

Las concentraciones de Cr en agua indican contaminación por este metal, tanto 

en E como en SJ. En todas las estaciones analizadas, superaron al estándar argentino (≤ 

0,0025 mg l
-1 

Cr Total) y también en general al canadiense (0,0089 y 0,001 mg l
-1

 Cr III 

y Cr VI, respectivamente), registrándose mayores valores en la llanura. En sedimento, 

también las mayores concentraciones se obtuvieron en la llanura de ambas zonas, sin 

embargo, no superaron el nivel guía canadiense (37,3 mg kg
-1 

Cr), siendo la mayor 

concentración alcanzada de 25 mg kg
-1 

Cr, en SJ2. 

El Cu en agua, superó el estándar argentino (0,0066 mg l
-1 

Cu) (a excepción de 

E3-06) y el canadiense (0,002 a 0,004 mg l
-1 

Cu), en todas las estaciones analizadas, 

indicando también contaminación por este metal en ambas zonas. Sin embargo a 

diferencia del Cr, en este caso la mayor concentración de Cu fue en el cauce de E. 

Mientras que en sedimento, presentó el mismo patrón que el Cr, mayores 

concentraciones en las estaciones de la llanura. No obstante, tampoco fueron superiores 

al estándar canadiense (35,7 mg kg
-1

 Cu), siendo la máxima concentración registrada de 

30 mg kg
-1

 Cu, también en SJ (SJ3). 

El Pb por su parte, en agua superó el estándar argentino (0,0016 mg l
-1

 Pb) y el 

canadiense (0,001 a 0,007 mg l
-1 

Pb) en ambas zonas de estudio, alcanzando la máxima 

concentración también en el cauce de E. En sedimento, presentó el mismo patrón que el 
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resto de los metales, pero sin superar el estándar canadiense (35 mg kg
-1

 Pb), siendo el 

máximo valor de 18 mg kg
-1

 Pb, también en SJ (SJ3).  

Las mayores concentraciones de los metales registrados en los sedimentos de la 

llanura de inundación, se podrían relacionar principalmente con las características 

propias del tipo de sedimento limo-arcilloso y su alto contenido de materia orgánica, 

que sumado a su menor capacidad de dilución por poseer menores caudales, permite a 

los sedimentos ser el compartimento donde los tóxicos se depositan y acumulan durante 

el transcurso del tiempo. En este estudio, se demostró una fuerte relación positiva entre 

los metales y los componentes de materia orgánica, arcilla y limo. Existen varias 

investigaciones al respecto, como la de Filion y Morin (2000), quienes analizaron las 

concentraciones de diversos metales (Cr, Cu y Pb) en sedimentos de ambientes 

inundables del río St. Lawrence (Canadá) donde, en las estaciones con sedimento 

arenoso, las concentraciones de metales fueron bajas, mientras que en aquellas con alto 

contenido de materia orgánica, arcilla y limo, las concentraciones fueron mayores. 

Consecuentemente, la granulometría de los sedimentos de fondo es clave en la 

acumulación de metales en los ambientes acuáticos.  

Por otro lado, las concentraciones de Cr en agua y sedimento registradas en los 

mismos ambientes durante el 2002 superaron los niveles guía, pero luego de la 

inundación de abril del 2003, las concentraciones de Cr disminuyeron notablemente, y 

se mantuvieron en general por debajo de los estándares (Marchese et al., 2008a). Esto 

resultó de la re-estructuración físico-química y química post-inundación, debido a la 

removilización de los sedimentos. Otro estudio, en ambientes de esta misma cuenca en 

relación al zooplancton, realizado por Gagneten et al. (2007), registró también altas 

concentraciones de los mismos metales estudiados en esta tesis, tanto en agua como en 

sedimentos, y fueron en general mayores a los estándares permitidos. Sin embargo,  las 

concentraciones fueron menores en SJ (antes de la inundación de 2003).  

La presente investigación, realizada 2 años posteriores a los estudios citados, y 

luego de la inundación extraordinaria aún con la removilización de sedimentos, 

confirma que el río Salado continúa presentando contaminación por metales. Al 

respecto, la contaminación por Cr en el río Salado del Norte es histórica (Gagneten, 

2008), ya que las distintas curtiembres instaladas en la zona, algunas de las cuales 
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operan desde el año 1887 en la ciudad de Esperanza, utilizan sales de Cr en sus procesos 

industriales. A esta situación, se suma la descarga de efluentes con este metal y otros 

como el Cu y Pb, que son aportados por otras industrias, talleres metalúrgicos, así como 

por la intensa actividad agrícola de la zona. Esta última, permite la acumulación de 

metales, debido al lavado de suelos en los que desde hace años se practica el control de 

plagas en los cultivos, mediante el uso de agroquímicos que contienen arseniato de Pb y 

sulfato de Cu.  

En general se considera que las comunidades sujetas a perturbaciones, 

responderán con una disminución en los atributos de riqueza, equitatividad y diversidad 

específica. 

Si bien tales atributos en los ensambles bentónicos analizados fueron 

significativamente diferentes entre SJ y E (siendo en esta última menores), las mismas 

correspondieron principalmente a diferencias entre las estaciones del cauce principal y 

llanura de inundación, más que entre llanuras o cauces entre sí de ambas zonas. Los 

resultados obtenidos, revelaron que fue la densidad, el atributo que permitió la principal 

diferenciación entre SJ y E, siendo mayor en SJ (en la llanura). Sin embargo la mayor 

densidad, no se debió a mejor calidad del agua, sino a la dominancia de nemátodos.  

Marchese et al. (2008a), también encontraron las mayores densidades y riquezas 

de invertebrados bentónicos en las estaciones de la llanura de inundación. Sin embargo, 

dichos atributos superaron por más del doble a los valores de este estudio, alcanzando la 

máxima densidad de 11796 ind. m
-2

 versus 5382 ind. m
-2

 y riqueza de 41 especies 

versus 18 especies (SJ). Sin embargo, luego de la inundación y reestructuración ya 

mencionada, las densidades halladas disminuyeron. En relación al efecto hidrológico de 

este trabajo, se encontraron diferencias significativas en las densidades de los 

organismos entre ambas fechas de muestreo. En este sentido, las mayores densidades 

fueron encontradas siempre en el muestreo de 2006, es decir durante la fase de aguas 

bajas, para las estaciones 1 y 2 de cada zona, mientras que en la estación 3 de ambas 

zonas, no se observó dicho patrón. Esto puede relacionarse con la menor influencia del 

río en esta última estación, ya que es la más alejada. En cuanto a la diversidad específica 

entre ambas zonas, el índice de Shannon, en promedio, fue ligeramente mayor en SJ 

(llanura) en ambos estudios. No obstante, los valores dados por Marchese et al. (2008a) 
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fueron muy superiores (siendo registrados luego de la inundación), con un máximo de 

4,3 y 4 versus 2,2 y 2,6 (en SJ y E, respectivamente).   

Por otro lado, los análisis de correlaciones demostraron que tanto la densidad 

como la riqueza específica están correlacionadas positivamente entre sí y a su vez, con 

la materia orgánica y la arcilla. Mientras, que ambas, se correlacionaron negativamente 

con la conductividad y pH. Estas variables ambientales tienen una importante influencia 

sobre la distribución de los invertebrados bentónicos, determinando menores densidades 

y riquezas específicas en las estaciones del cauce, y mayores en las estaciones de la 

llanura de inundación. Otra relación importante se registró con los metales. En agua, 

ninguno de ellos se correlacionó significativamente con las variables biológicas, 

mientras que, los metales en sedimento como el PbS, se correlacionó positivamente con 

ambas variables biológicas, y el CrS con la densidad. Esta relación positiva entre 

metales con el sedimento y atributos biológicos podría explicarse principalmente por las 

especies dominantes, tales como nemátodos y algunas especies de oligoquetos que 

presentan una mayor tolerancia a metales, utilizando distintos mecanismos de 

detoxificación (Klerks y Bartolomew, 1991; Vatamaniuk et al., 2001).  

En relación a la clasificación de calidad de agua, según el índice de diversidad 

de Shannon por Wilhm y Dorris (1968), no proporcionó diferencias, ya que en ambas 

zonas en promedio se obtuvieron valores entre 1 y 3, lo que significaría “agua 

moderadamente contaminada”. Sin embargo, si bien dicho resultado es coherente 

debido la presencia de metales en ambas zonas, semejantes resultados fueron registrados 

por Marchese y Ezcurra de Drago (1983), en tributarios y cauces secundarios menores, 

no contaminados del río Paraná Medio. De esta manera, valores menores a 1 que 

indican contaminación severa, son los comúnmente encontrados en el centro del río 

Paraná   por las características físicas rigurosas del ambiente (lecho móvil arenoso) y no 

por contaminación (Marchese y Ezcurra de Drago, 1992; 1999). Por lo expuesto, la 

utilización de este parámetro no contribuye para discriminar la calidad de los ambientes 

en este estudio. Si bien los análisis de riqueza y diversidad específica, son simples al 

momento de aplicarlos, y permiten rápidos resultados, tienen la gran desventaja que 

suelen no ser sensibles a todo tipo de perturbaciones y/o características naturales de los  

ambientes acuáticos. En el caso de contaminación por tóxicos, como metales pesados, 

en donde puede existir un reemplazo de especies intolerantes por otras tolerantes a las 
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condiciones del ambiente, esto no suele ser reflejado en el número de especies, ya que 

pueden igualarse en número. Además la sola aplicación de este índice en grandes ríos 

con llanura aluvial, no permite la determinación de calidad de agua, debido a que las 

características del lecho móvil, con sedimento de fondo arenoso, poco contenido de 

materia orgánica, alta velocidad de la corriente, lo hacen un hábitat muy riguroso para la 

colonización y desarrollo de alta diversidad de taxa, independientemente de los 

contaminantes.  

Por lo tanto, la información de los taxa que componen los ensambles, como su 

grado de sensibilidad o tolerancia es de gran importancia para determinar la calidad de 

los ambientes. De esta manera, se pudo establecer una diferenciación de ensambles de 

macroinvertebrados bentónicos para cada ambiente, que contribuyó a completar el 

diagnóstico de la calidad del agua.  

Los taxa dominantes en la llanura de inundación de SJ, fueron: Mermithidae I, 

C. gr. decorus, Ceratopogonidae, Coelotanypus sp., L. hoffmeisteri, Planorbidae I, D. 

(D.) multibranchiata, D. (A.) furcatus y D. (A.) vagus. Mientras que en el cauce 

principal, el ensamble estuvo formado por Ostracoda I, Mermithidae I, D. (D.) nivea y 

Sphaeriidae.  

En la llanura de inundación de E: B. americanum, Mermithidae I, Ephydridae I, 

Ostracoda I,  D. (D.) nivea, Hirudinae I y Campsurus sp. Mientras que en el cauce 

principal, Mermithidae I y C. gr. decorus. 

En la llanura de SJ, los nemátodos dominaron, registrándose en la mayoría de las 

estaciones. Luego fueron los quironómidos y oligoquetos los taxa más representativos. 

Mientras que en la llanura de E, fueron los oligoquetos, y el ensamble bentónico estuvo 

más simplificado en relación a SJ. Por su parte, en el cauce principal de ambas zonas, 

los ensambles fueron extremadamente simples, debido a las características del lecho del 

cauce que lo hacen sumamente riguroso para su colonización. 

Estudios previos en ambientes de la cuenca analizada (Marchese y Ezcurra de 

Drago, 1999; Zilli y Gagneten, 2005; Marchese et al., 2008a) con alto contenido de 

metales en sedimentos (antes de la inundación extraordinaria del 2003), registraron 

también en la llanura de SJ, la abundancia de nemátodos Mermithidae, ceratopogónidos 

y L. hoffmeisteri. Este último dominante, lo cual coincide con SJ3-06. En cuanto a E, la 

dominancia de oligoquetos y la del quironómido C. gr. decorus, también fue registrada 

por estos autores. La abundancia de oligoquetos y quironómidos en ambientes 
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perturbados por contaminación está ampliamente documentada por numerosos autores 

en distintas regiones del mundo (Hellawell, 1986; Rosenberg y Resh, 1993; Phipps et 

al., 1993; Traunspurger y Drews, 1996; Paggi, 1999; Strieder et al., 2006; Correa-

Araneda et al., 2010; entre otros). Mientras que en diferentes ambientes lóticos del 

sistema del río Paraná, ha sido demostrado que la dominancia de ambos grupos 

taxonómicos no sólo se debe a la contaminación, sino que son propios en estos tipos de 

ambientes, por las características físicas de los sedimentos de fondo (Marchese y 

Ezcurra de Drago, 1992, 1999; Marchese, 1997; Pavé y Marchese, 2005; Zilli y 

Gagneten 2005; Marchese et al., 2008a). En Brasil, también fue hallada semejante 

situación en ríos y arroyos del Estado de San Pablo, en donde los Oligochaeta y 

Chironomidae son dominantes en dichos ambientes por las características 

geomorfológicas (Roque et al., 2000). Por lo cual, los citados autores sugieren, que en 

estudios de calidad de agua, la utilización de quironómidos no debe ser analizado a 

nivel de familia, debido a que es considerado un grupo altamente generalista y tolerante, 

sino mínimamente a nivel de subfamilia o tribu para que dicha información, y en 

conjunto con las características ambientales permitan su utilidad como bioindicadores. 

Así, la dominancia de L. hoffmeisteri y C. xanthus fueron documentados por Marchese 

y Ezcurra de Drago (1999), en ambientes semejantes a este estudio, contaminados del 

río Salado. También ambas especies fueron registradas en las estaciones más afectadas 

por descargas cloacales e industriales por Pavé y Marchese (2005), en un río urbano 

(tributario del río Paraná Medio). En el estudio de Zilli y Gagneten (2005), si bien en 

todos los ambientes estudiados, se registraron oligoquetos y quironómidos, C. gr. 

decorus fue dominante en los ambientes más contaminados por metales.  

Paggi et al. (2006), analizaron el bentos del río Matanza (tributario del Río de la 

Plata), debido al fuerte impacto antropogénico de la zona, como producto de desechos 

urbanos e industriales, con altas concentraciones de Cr (entre otros tóxicos). Ellos 

registraron en las zonas más afectadas, al igual que en este estudio, la dominancia de 

nemátodos y oligoquetos (Naididae principalmente). Según algunos autores (Winner et 

al., 1980; Millward y Grant, 1995, 2000), ambos grupos son considerados como muy 

tolerantes a altas concentraciones de metales pesados, incluso algunas especies pueden 

desarrollar diferentes mecanismos de tolerancia para poder sobrevivir a tales 

concentraciones (Somerfield et al., 1994; Vatamaniuk et al., 2001). Esto podría explicar 

la dominancia de los nemátodos con las altas concentraciones de metales en las 
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estaciones de la llanura de SJ. Sin embargo, se los clasificó según la familia, sin llegar a 

una identificación a género, lo cual podría haber dado mejor información.  

En los biomonitoreos, la información brindada por los GFT que componen una 

comunidad puede ser un complemento importante en la evaluación de ambientes 

acuáticos. Se determinó la asignación de dos grupos principales en los ensambles 

bentónicos en ambas zonas. Así, los depredadores fueron los dominantes sobre el resto 

de los GFT en la llanura de SJ y los colectores de detritus en las estaciones de la llanura 

de E. Estos últimos, según varios autores (Plafkin et al., 1989; Rosenberg y Resh, 

1993), son considerados como representativos de mala calidad ambiental. Es así, que 

Kerans y Karr (1994), argumentan la siguiente hipótesis: “Con el incremento del 

impacto antrópico aumentaría la proporción de colectores de detritus y filtradores, y 

decrecería la proporción de raspadores, trituradores y depredadores (excepto 

Tanypodinae e Hirudinea)”. Sin embargo, el gran número de colectores de detritus en 

estos ambientes, al igual que lo mencionado anteriormente se relaciona a los grupos de 

organismos más representativos de ríos de llanura (oligoquetos y quironómidos) y 

debido a que la fracción más importante de materia orgánica, es la particulada fina. Esto 

coincide con los trabajos realizados en diferentes ambientes lóticos de la cuenca del río 

Paraná (Marchese y Ezcurra de Drago, 1992, 1999; Marchese, 1997; Higuti y Takeda, 

2002; Pavé y Marchese, 2005; Ezcurra de Drago et al., 2007). Un reciente estudio de 

Dolédec y Statzner (2010), analizan la utilidad de los GFT en biomonitoreos para 

detectar efectos antrópicos. Entre las razones argumentadas por la que no suelen ser 

considerados útiles los GFT en el Hemisferio Sur, es debido a resultados hallados en 

distintos países, donde los organismos tienen hábitos alimentarios generalistas, que 

aparentemente es una estrategia común entre los invertebrados de sistemas lóticos. Otro 

aspecto a tener en cuenta, es que son aún muy escasos los conocimientos sobre la dieta 

de los taxa analizados y por lo tanto se ha asignado un GFT de acuerdo al taxa o especie 

similar del Hemisferio Norte (según Merrit y Cummins, 1996) como así también 

utilizando los resultados obtenidos por Motta y Uieda (2004); Poi de Neiff et al. (2001 y 

2006) y Zilli et al. (2008). 

Los índices bióticos, son otra herramienta comúnmente utilizada en 

biomonitoreos, y que han ido reemplazando a los índices de diversidad, por tener en 

cuenta la composición de los taxa con una valoración de sensibilidad-tolerancia, 



Capítulo 1 

90 

 

ampliando su uso a contaminación inorgánica puntual o difusa. Mediante la aplicación 

de algunos de ellos, se intentó ampliar la información de los ambientes y evaluar su 

utilidad en la determinación de la calidad del agua. Sin embargo, con ninguno de ellos 

se pudo diferenciar ambas zonas, ya que se obtuvieron los mismos resultados para SJ y 

E. De esta manera, según estos índices, ambas zonas tendrían el mismo grado de 

contaminación, desde “probable contaminación grave” (ASPT), “contaminación 

moderada” (Wilhm y Dorris, 1968, mencionado anteriormente para índices de 

diversidad de Shannon) a “contaminación fuerte” (IBMWP e IMRP). Si bien como ha 

sido detallado, ambas zonas presentan signos de contaminación por metales pesados, la 

razón de tales resultados radica en que utilizan taxa que no existen prácticamente en 

nuestros ambientes, como son las familias de EPT, a las cuales se les asigna en general 

altos valores, ya que caracterizan ambientes saludables. Mientras que, a las familias 

registradas y comúnmente presentes en los ambientes analizados, como Oligochaeta, 

Ceratopogonidae, Chironomidae, Nematoda, Hirudinae, Sphaeriidae, Planorbidae, 

Ostracoda, e incluso los efemerópteros Polymitarcidae, se les asigna los menores 

valores relacionados a mala calidad de agua, por lo tanto, los ambientes son 

subvalorados. La semejante puntuación para los diferentes taxa, dificulta el análisis 

entre los ambientes, sin embargo el IMRP a diferencia del IBMWP, otorgó valores 

discriminantes entre ellos, siendo los nemátodos los que recibieron los menores valores. 

De todos modos, no alcanzó para diferenciar ambas zonas. Los índices aplicados son 

establecidos mediante puntuaciones a nivel taxonómico de familias, en lo cual también 

radica la desventaja de su aplicación en ambientes como los que aquí se estudiaron, 

dado que es esperable que las familias o los géneros/especies dentro de una misma 

familia tengan diferentes respuestas a la contaminación. Además, encontramos con la 

aplicación del IBMWP e IMRP, que en las estaciones del cauce (en ambas zonas) se 

obtuvieron clasificaciones de peor calidad en relación a las estaciones de la llanura. Esto 

sucedió, porque en el cauce se registraron pocas familias (dada las menores riquezas), y 

los taxa registrados reciben bajos valores por parte de estos índices. Sin embargo, según 

se ha explicado anteriormente, por el tipo de sedimento arenoso, los organismos suelen 

ser poco abundantes en el cauce. 

La diferenciación de ambas zonas, fue lograda únicamente mediante la 

aplicación de relaciones entre los grupos taxonómicos representativos. Así, la relación 

densidad de oligoquetos versus densidad total, y densidad de quironómidos versus 
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densidad total, con una diferencia de casi el doble de ellos en la zona de Esperanza 

(dada principalmente por los oligoquetos), lo cual es esperable dada la dominancia de 

nemátodos en SJ. De acuerdo a estas relaciones, E tendría peor calidad del agua. 

Algunas perturbaciones pueden no modificar de manera drástica la estructura de 

una comunidad, pero sí dar lugar a otros cambios no perceptibles a este nivel pero sí a 

nivel individual. Es el caso de la presencia de tóxicos en el ambiente, como metales 

pesados, que induce a los organismos a presentar respuestas metabólicas para intentar 

compensar el problema generado por las condiciones del medio (Domínguez y 

Fernández, 2009). Al respecto, el análisis de tejidos de macroinvertebrados bentónicos, 

es muy utilizado en la detección de concentraciones de tóxicos en ambientes acuáticos. 

La bioacumulación por invertebrados bentónicos permite reflejar las condiciones del 

ambiente, debido principalmente a sus hábitos sedentarios o con poco movimiento que 

presentan y a su dieta. Junto a los oligoquetos y quironómidos, los moluscos bivalvos y 

gasterópodos son los grupos más estudiados en relación a bioacumulación (Howard et 

al., 1981; Ferreira et al., 2000; Yap et al., 2006; Karayakar et al., 2007; Maanan, 2008; 

Edward et al., 2009, entre otros). En cuanto a los gasterópodos, los tóxicos son 

acumulados principalmente en el hepatopáncreas, el cual puede ser extraído fácilmente 

en el laboratorio y analizarlo. 

Por su parte, los humedales o zonas inundables, al tener íntima relación con los 

ríos, reciben y almacenan los contaminantes. En cuanto a los humedales estudiados, no 

existen registros de estudios que analicen la concentración de metales en la biota 

bentónica, y estos ambientes son importantes para la región desde el punto de vista 

recreativo y económico. Por lo tanto, los resultados obtenidos son un avance para 

conocer la salud de estos ambientes.  

En todos los humedales analizados, se registraron mayores concentraciones de 

Cu en relación al Cr, en tejido de P. canaliculata. Las concentraciones de ambos 

metales en agua superaron el NGPBA en todos los humedales, a excepción del Cu en 

Miní (0,005 mg l
-1 

Cu). En los tejidos, si bien las concentraciones halladas no revelaron 

diferencias significativas entre los ambientes, ambos metales fueron superiores en el 

humedal del río Salado. Estos resultados, permitieron ampliar la información de estos 

ambientes y determinar el potencial uso de P. canaliculta como acumulador para 

futuros biomonitoreos.  
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Filion y Morin (2000), mediante la evaluación de concentraciones de metales 

pesados en diferentes macroinvertebrados (Amphipoda, Decapoda, Gastropoda, 

Chironomidae y Oligochaeta), hallaron también que el gasterópodo Bythinia 

tentaculata, acumuló las mayores concentraciones de Cu, en relación a otros metales 

(Cr entre ellos), y a su vez fueron las mayores concentraciones en relación a las 

registradas en los taxa restantes, siendo muy superiores a la de este estudio (292 mg kg
-1 

Cu). En cuanto al Cr, el gasterópodo acumuló junto a oligoquetos y quironómidos, las 

mayores concentraciones, y fueron semejantes entre sí (8,5 mg kg
-1 

Cr) y también 

superiores a este estudio. Los macroinvertebrados muestran diferencias en la 

acumulación de metales, las cuales suelen ser metal-específica entre los grupos 

taxonómicos (Filion y Morin, 2000). Estas diferencias pueden reflejar los hábitos 

alimentarios y el grado de asociación con el medio, sin embargo además tiene gran 

influencia, la vía de entrada y regulación del metal por parte del organismo. La mayor 

concentración del Cu en P. canaliculata puede ser explicada por ser el Cu un metal 

esencial, el cual puede ser regulado por los macroinvertebrados acuáticos (Krantzberg 

1989; Krantzberg y Stokes, 1989). Este tópico junto a otro tipo de respuestas en 

macroinvertebrados, como malformaciones en quironómidos o efectos sobre sus ciclos 

de vida se desarrollan y amplían en los capítulos siguientes. 

En síntesis, tanto el agua como los sedimentos de fondo fueron vías de ingreso 

de metales para los organismos bentónicos, por lo que se acepta la Hipótesis 1. Al 

respecto, las concentraciones de todos los metales en agua, fueron superiores a los 

estándares permitidos, mientras que en el sedimento, si bien no superaron dichos 

estándares, las concentraciones obtenidas fueron altas. Por lo tanto, los invertebrados 

bentónicos mediante ambos compartimentos podrían ingresar los metales a sus tejidos, 

es decir, vía tegumentaria a través del agua y alimenticia (en los organismos 

detritívoros) a través del agua y del sedimento.  

En cuanto a la Hipótesis 2, la concentración de metales en los sedimentos de 

fondo confirmaría esta hipótesis, ya que fueron mayormente acumulados en las 

estaciones de la llanura de inundación, mientras que los metales registrados en la 

columna de agua no mostraron tal comportamiento, salvo el Cr en la zona de referencia. 

Sin embargo cabe destacar que se deberían hacer más muestreos y con mayor 

periodicidad.   
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Con respecto a la Hipótesis 3 planteada, se rechaza, ya que no se pudo establecer 

un gradiente de calidad del agua, debido a que ambas zonas presentan contaminación. 

No obstante, se evidenció una diferenciación entre ambas, que fue determinada 

mediante diferentes ensambles de invertebrados en cada zona y por la relación densidad 

de oligoquetos y quironómidos, versus densidad total y GFT, adjudicando a la zona de 

E como de peor calidad del agua. Por otra parte, se encontró un aumento desde el cauce 

a las llanuras de inundación en relación a densidades y riquezas de ambas zonas.  

Los resultados obtenidos permitieron determinar diferencias en los ensambles de 

los macroinvertebrados bentónicos entre ambas zonas, identificándose taxa tolerantes 

para cada ambiente. Sin embargo SJ no constituye una zona de referencia como se 

esperaba, porque se registraron altas concentraciones de metales en los tramos 

estudiados.  
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Capítulo 2: Respuestas de Chironomus gr. decorus (Diptera-Chironomidae) a 

metales  (Cr y Cu). Escala microcosmos 

2.1. Introducción  

 Entre los Chironomidae, las larvas de Chironomus, son muy utilizadas como 

bioindicadoras en la evaluación de la calidad de agua de ambientes dulceacuícolas en 

todo el mundo, ya que son sensibles a metales pesados, plaguicidas, así como a la 

eutrofización natural o antropogénica de dichos ambientes (ASTM 1999; US EPA, 

2000; OECD, 2004). La selección de este género como potencial bioindicador se debe a 

que es común en América del Sur y como fue mencionado en el capítulo precedente, es 

un taxa clave en los ensambles bentónicos de los ambientes del río Paraná, tanto lóticos 

como lenticos, además de su amplia distribución mundial. Su ciclo de vida consiste en 

dos etapas, una acuática y otra aérea. La acuática desde huevo, pasando por cuatro 

estadios larvales y el pupal. La aérea, que es corta, perteneciente al estadio de adulto. 

Entre 19 y 26°C, este género, típicamente completa su ciclo vital en tres o cuatro 

semanas, haciendo que sea muy conveniente su uso para testear su ciclo de vida 

completo o parcial en respuesta a tóxicos. De sus estadios larvales, el primero y 

segundo, son los más recomendados por su sensibilidad-tolerancia en bioensayos. 

 Las larvas de Chironomus, a partir del segundo estadio, construyen sus tubos en 

el sedimento del fondo, con algas y partículas del sedimento. Ellas se alimentan, 

ingiriendo detritus y partículas del sedimento de fondo, sacando del tubo su cabeza y 

parte anterior del cuerpo. Por lo tanto, por estar en contacto directo con el sedimento, el 

agua intersticial, así como también con la columna de agua, pueden acumular altas 

concentraciones de metales pesados, principalmente a través de su dieta en la mayor 

parte de su ciclo de vida, que es el bentónico. El metal recibido de esta manera puede no 

ser suficiente para matarlos, pero sí puede interferir con algunos aspectos de su ciclo de 

vida (Kosalwat y Knight, 1987b). Por lo tanto, es importante evaluar los efectos 

subletales de los metales pesados sobre estos organismos para el uso de ellos como 

herramienta en biomonitoreos. Esta información es de suma importancia porque las 

larvas y pupas de los quironómidos son componentes críticos de los sistemas acuáticos 

del río Paraná, ya que son alimento de los organismos de niveles tróficos superiores, 
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como otros invertebrados y peces, incluidos los consumidores terrestres (anfibios, aves 

y murciélagos), facilitando de esta manera la transferencia de los contaminantes.  

Los bioensayos crónicos permiten determinar el grado de toxicidad de diversas 

sustancias químicas (como metales), sobre el crecimiento, emergencia y otros efectos 

subletales, así como bioacumulación de metales, permitiendo extrapolar los resultados a 

las condiciones del campo (Rosenberg y Resh, 1993). Tales efectos, han sido analizados 

por numerosos autores en experiencias de laboratorio con diferentes especies de 

Chironomus, especialmente en el Hemisferio Norte. Sin embargo dichos estudios se han 

realizado principalmente con metales como el Cd, Cu, Pb, Zn, Hg, mientras que con Cr, 

son muy escasos. Entre ellos, se han evaluado las respuestas sobre: C. gr. decorus 

(Kosalwat y Knight, 1987b), C. gr. riparius (Timmermans et al., 1992; Janssens de 

Bisthoven et al., 1998; Girling et al., 2000; de Haas et al., 2004; Péry et al., 2005; 

Dornfeld et al., 2009; Chibunda, 2009), y C. tentans (Wentsel et al., 1978; Suedel et al., 

1996; Martínez et al., 2003, 2006). Por otra parte, en el Hemisferio Sur la información 

es limitada, en la mayoría de los casos han sido reportado estudios de toxicidad aguda 

como la concentración letal media (CL50) de Cu y otros metales en C. calligraphus en el 

Perú (Iannacone y Alvariño, 2004; Iannacone y Zalazar, 2007). Mientras que Printes et 

al. (2007) en Brasil evaluó tanto los efectos letales (CL50) como la actividad de los 

biomarcadores bioquímicos (ChE y GST) del Cu, Cd y el organofosforado paratión en 

la especie C. xanthus.  

En las experiencias que se detallarán a continuación, se investigó la capacidad 

del Cr y Cu en inducir efectos subletales en larvas de Chironomus gr. decorus, como: 

malformaciones bucales, cambios en el desarrollo larval y en la emergencia, y 

acumulación en sus tejidos, expuestas a diferentes concentraciones de estos metales en 

laboratorio, a escala de microcosmos. De esta manera, se intentó determinar las causas-

efectos de estos metales sobre C. gr. decorus, en relación a respuestas de su desarrollo y 

teratogénesis, que sólo pueden ser reflejadas a nivel del individuo (y/o población) y en 

condiciones controladas de laboratorio. Con ello, se pretende complementar los 

resultados obtenidos a nivel de comunidad en campo (en el capítulo precedente), los que 

demostraron altas concentraciones de Cu y Cr en agua, sedimento y moluscos del río 

Salado.  
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2.2. Los objetivos e hipótesis de este capítulo son: 

Objetivos  

•  Evaluar la capacidad de acumulación del Cu por Chironomus gr. decorus, en 

condiciones de laboratorio. 

• Analizar posibles malformaciones y alteraciones en el ciclo de vida en 

Chironomus gr. decorus expuesto a metales (Cu y Cr), en condiciones de 

laboratorio. 

 

Hipótesis 

? Chironomus gr. decorus tiene la capacidad de acumular Cu en sus tejidos. 

? Las alteraciones en el ciclo de vida y malformaciones en C. gr. decorus serán 

mayores al aumentar las concentraciones del metal (Cu y Cr). 
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2.3. Materiales y Métodos 

2.3.1. Experiencia 1: Efecto del Cu sobre C. gr. decorus: malformaciones en piezas 

bucales y reducción del desarrollo larval 

Obtención y aclimatación de los organismos 

 Las larvas de C. gr. decorus utilizadas en todas las experiencias que se 

detallarán a continuación fueron obtenidas de un cultivo “stock” del Instituto Nacional 

de Limnología (CONICET-UNL). Las masas ovígeras separadas del cultivo, fueron 

colocadas individualmente en recipientes (Fig. 2.1), y se esperó hasta que las larvas 

alcancen el segundo estadio (8 días de edad) para iniciar las experiencias. Los 

recipientes contenían una fina capa de sedimento artificial compuesto por arena, arcilla 

caolín y turba (OECD, 2004) para permitir la construcción de sus tubos-habitáculos y 

agua declorada y aireada continuamente. Se las mantuvo en ambiente climatizado (21 ± 

2º C), con fotoperíodo 16h luz: 8h oscuridad y fueron alimentadas con Nutrafin ® 

(comida en escamas para peces) cada 2 días (0,7 mg por larva).  

 

Figura 2.1: Cultivo de las masas ovígeras de C. gr. decorus y detalle de dos masas 

ovígeras bajo lupa.  
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Diseño experimental 

Larvas del segundo estadio de C. gr. decorus fueron expuestas a diferentes 

concentraciones de Cu, para investigar la capacidad de inducir malformaciones bucales 

y los efectos sobre el desarrollo larval, durante 10 días de exposición crónica (según 

protocolo US EPA 2000). Las concentraciones fueron elegidas según los resultados de 

un ensayo agudo previo PROBIT (96h-LC50), con larvas del segundo estadio (2,51 mg l
-

1 
Cu). 

Las concentraciones fueron preparadas utilizando una solución stock de 250 mg 

l
-1 

de Cu (como Cu SO4.5 H2O) y agua de calidad Milli-Q. Los tratamientos analizados 

fueron: 0,50 (T1), 0,75 (T2), 1,00 (T3) y 1,25 mg l
-1

 Cu (T4), y el control (sin Cu). Cada 

tratamiento fue realizado por triplicado. La experiencia se llevó a cabo en incubadora 

controlada en las mismas condiciones del cultivo mencionadas anteriormente, en cuanto 

a temperatura, fotoperíodo, aireación, tipo de sedimento y alimento. Los recipientes 

utilizados fueron de 200ml y contenían 7g (peso seco) de sedimento artificial y la 

solución (170 ml) (Fig. 2.2). El sistema test permaneció 48 horas para permitir la 

partición del Cu entre el agua y el sedimento. Luego de este período, la experiencia se 

inició con 19 larvas que se distribuyeron aleatoriamente en cada recipiente, teniendo en 

cuenta que sean de tamaño semejante. Durante el bioensayo, el agua perdida por 

evaporación fue compensada diariamente con agua declorada. Todos los materiales 

utilizados fueron previamente lavados con 2N HNO3. Todos los reactivos fueron de 

grado analítico y las soluciones usadas fueron preparadas con agua Milli-Q. 

Mediciones físicas  y químicas 

Durante la experiencia, se midió diariamente temperatura y oxígeno disuelto 

(YSI 55), y el pH fue chequeado dos veces por semana con Horiba U10 check water. La 

dureza total (método titrimétrico) y la concentración de amonio (método colorimétrico) 

fueron analizadas según APHA (1998), al principio y al final de la experiencia. Al inicio 

y al final de la experiencia se determinó la concentración real del metal en agua y 

sedimento en todos los tratamientos. Las concentraciones iniciales no difirieron en >8% 

de las nominales. En cuanto a las finales, todos los porcentajes de remoción resultaron 

superiores al 90% de las concentraciones estudiadas.   
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La preparación de los tratamientos y las determinaciones de temperatura, pH y 

OD fueron realizadas por la tesista, mientras que la determinación de dureza y amonio 

fueron realizadas por personal del INALI. La determinación del Cu al inicio y final de la 

experiencia fue determinada por espectrómetro de emisión por plasma en laboratorio 

especializado (ICP, Shimadzu - 1000 III, Laboratorio de Análisis Químicos-LANAQUI, 

Bahía Blanca, Bs.As). 

 

Análisis de los datos 

Al finalizar los 10 días del período de exposición, las larvas fueron separadas del 

sedimento, se contaron aquellas sobrevivientes y se conservaron en etanol (al 70%), 

hasta el montaje de sus cápsulas cefálicas. Previamente al montaje, se separaron los 

cuerpos de sus cabezas y luego las cápsulas cefálicas fueron colocadas dorsalmente en 

portaobjetos (Fig. 2.2). Se las fijó con medio de Hoyer y se cubrieron con cubreobjetos, 

con el fin de analizar en microscopio las estructuras anatómicas de la parte ventral de la 

cabeza (especialmente las posibles modificaciones de los dientes del mentón y 

mandíbulas). Las malformaciones bucales fueron identificadas usando un microscopio 

estándar a 400x. Los tipos de malformaciones fueron consideradas siguiendo el criterio 

de Dickman et al. (1992) como: pérdida, extra, con hendidura, torsión o fusión de 

dientes, como también mandíbulas y mentón asimétricos. Las larvas fueron 

consideradas deformadas cuando tenían al menos una malformación en el mentón o en 

sus mandíbulas. Los datos de malformaciones bucales de cada réplica fueron reunidos 

en un pool para determinar la tasa de malformación total en el control y en cada 

concentración de Cu, de acuerdo a Martinez et al. (2006) como: la suma del total de 

larvas deformadas en las réplicas 1 a 3, dividido por la suma del total de las larvas. Los 

datos fueron expresados en porcentajes. 

Para evaluar el desarrollo de C. gr. decorus, los estadios fueron determinados 

mediante el largo ventromental de la cápsula cefálica, siguiendo el criterio usado por 

Strixino y Strixino (1982). Se analizó para cada tratamiento una submuestra de 10 

cápsulas cefálicas, usando un ocular micrométrico para su determinación.  

Análisis estadísticos  
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Los análisis estadísticos de los datos consistieron en el Análisis de la Varianza 

(ANOVA one-way), seguido del test de comparación múltiple de Tukey para determinar 

las diferencias significativas en los parámetros físicos y químicos, la supervivencia 

larval y los datos de las mediciones del largo ventromental de las cápsulas cefálicas. Los 

supuestos de normalidad y homogeneidad de varianza fueron comprobados mediante 

los residuos, como fue explicado en el capítulo precedente. Los datos fueron 

transformados previamente a los análisis cuando fuera necesario al log10, para satisfacer 

los requerimientos de dichos supuestos. Cuando los datos no fueron normalmente 

distribuidos se aplicó el test Kruskal-Wallis, seguido de test de comparación múltiple. 

Todos los análisis se realizaron utilizando el programa software STATISTICA (versión 

7.1, StatSoft, Inc. 2005), con un nivel de significancia de p<0,05.  

 

Figura 2.2: Incubadora usada en la experiencia, con los diferentes tratamientos-

recipientes estudiados. También se muestra una larva de C. gr. decorus y  su cápsula 

cefálica normal, bajo microscopio. 

 

2.3.2. Experiencia 2: Acumulación de Cu en C. gr. decorus  
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Diseño experimental 

Larvas del segundo estadio de C. gr. decorus fueron expuestas a dos 

concentraciones subletales de Cu para investigar la capacidad de acumulación durante 

su desarrollo hasta el 4º estadio larval, durante 10 días de exposición. Las 

concentraciones fueron elegidas según un ensayo agudo previo (96h-LC50), tal como fue 

mencionado en la experiencia anterior.  

La metodología de esta experiencia fue la misma a la explicada en la experiencia 

1, salvo que aquí las concentraciones fueron: 0,75 y 1,00 mg l
-1

 Cu, y el control (sin 

Cu). Cada tratamiento fue llevado a cabo por triplicado. En este caso los recipientes 

utilizados fueron mayores (1,5 l), con la fina capa de sedimento artificial (40 g de peso 

seco) y la solución (1 l). Luego del período de equilibrio del Cu entre los 

compartimentos (agua y sedimento), la experiencia se inició con 75 larvas del segundo 

estadio, que se distribuyeron aleatoriamente en cada recipiente, teniendo en cuenta que 

sean de tamaño semejante. Finalizada la exposición, se tomaron muestras de agua, 

sedimento y tejido de las larvas para analizar concentraciones del Cu en cada 

compartimento. Se contaron las larvas sobrevivientes y posteriormente fueron colocadas 

en agua declorada limpia con aireación constante durante 12 h para purgar su contenido 

intestinal (Fig. 2.3). Las heces fueron retiradas a fin de evitar la coprofagia. Por último, 

fueron enjuagadas para eliminar cualquier tipo de residuos, secadas a estufa a peso seco 

constante y congeladas a - 20 º C para su posterior análisis.  

Mediciones físicas y químicas 

Las muestras de agua, sedimento y tejido fueron tratados de acuerdo a la US 

EPA (1991) según los métodos 200.2 y 200.3, respectivamente, para la determinación  

del Cu total. Durante la experiencia, también se midieron los parámetros físicos y 

químicos como en la experiencia 1. En este caso, se determinó la concentración de Cu 

en agua, sedimento y en tejido de las larvas, coincidiendo los valores hallados con lo 

mencionado en la experiencia anterior.  

Análisis de los datos 

Se calcularon los siguientes factores: 
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1) El factor de acumulación de Cu (FAs), como la concentración promedio total del 

Cu en el tejido larval, dividido por la concentración promedio del Cu en 

sedimento. 

2) El factor de concentración de Cu (FCa), como la concentración promedio total 

del Cu en el tejido larval, dividido por la concentración promedio del Cu en el 

agua. 

 

Análisis estadísticos 

Los análisis estadísticos de los datos también consistieron en el ANOVA y 

Tukey (p<0,05), para determinar las diferencias significativas en los parámetros físico-

químicos, la supervivencia larval y las concentraciones de Cu en agua, sedimento y 

tejido entre los tratamientos. Los supuestos de normalidad y homogeneidad de varianza, 

y las transformaciones de los datos, así como el software utilizado, fueron los mismos 

que los mencionados para la experiencia anterior. 

 

Figura 2.3: Incubadora con los tratamientos-recipientes. Se muestra además, la 

separación de los organismos del sedimento y larvas depurando sus intestinos. 
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2.3.3. Experiencia 3: Efecto del Cu sobre la emergencia en C. gr. decorus  

La metodología se llevó a cabo de la misma manera a la expuesta en el 

experiencia 1, así como también las concentraciones analizadas en esta experiencia: 

0,50 (T1); 0,75 (T2); 1,00 (T3) y 1,25 mg l
-1

 Cu (T4), además del control. En este caso, 

cada recipiente contenía 14 larvas, y la experiencia se llevó a cabo durante 29 días, para 

que los organismos alcancen su etapa de adulto. La supervivencia de larvas y pupas y la 

emergencia de los adultos se controlaron cada 24h. Se midieron los parámetros físicos y 

químicos como en las experiencias anteriores y las concentraciones reales analizadas al 

inicio y al final de la experiencia coincidieron con los valores mencionados en la 

experiencia 1. 

Los análisis estadísticos de los datos al igual que en las experiencias anteriores, 

fueron ANOVA y test de Tukey (p<0,05), para determinar las diferencias significativas 

en los parámetros físico-químicos, supervivencia larval y adultos emergidos entre los 

tratamientos. Los supuestos de normalidad y homogeneidad de varianza y las 

transformaciones de los datos, así como el software utilizado, fueron realizados tal lo 

mencionado para las experiencias anteriores. 

 

2.3.4. Experiencia 4: Efecto del Cr sobre C. gr. decorus: emergencia y malformaciones 

bucales 

La metodología fue la misma empleada para la experiencia 1, en este caso la 

solución stock fue preparada con dicromato de potasio (K2Cr2O7) y agua declorada. Las 

concentraciones analizadas fueron: 0,50 (T1); 0,75 (T2); 1,00 (T3) y 1,25 mg l
-1

 Cr 

(T4),  y el control. Estas concentraciones fueron seleccionadas a partir de un test agudo 

previo PROBIT (LC50 96h), con larvas del segundo estadio (3,8 mg l
-1

 Cr). El registro 

de organismos sobrevivientes, tiempo de exposición, montajes de cápsulas cefálicas, 

mediciones de parámetros físicos y químicos y análisis estadísticos, se realizaron según 

lo explicado en las experiencias 1 y 3. En este caso cada recipiente contenía 12 larvas.  
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2.4. Resultados 

2.4.1. Experiencia 1: Efecto del Cu sobre C. gr. decorus: malformaciones en piezas 

bucales y reducción del desarrollo larval. 

Calidad del agua  

Durante los 10 días de exposición, la temperatura promedio fue 21,28 (±0,44) 

ºC, el oxígeno disuelto 6,64 (±0,46) mg l
-1

, el pH 6,47 (±0,22), la dureza total 175 

(±9,12) mg l 
-1

 CaCO3 y la concentración de amonio 4,72 (±0,99) mg l
-1

. No se 

encontraron diferencias significativas de estos parámetros, entre los tratamientos 

(p>0,05). 

Supervivencia  

El porcentaje promedio de larvas sobrevivientes luego de 10 días de exposición 

fue 88% en el control y 75% en las concentraciones de Cu. Se encontraron diferencias 

significativas (p<0,05) entre el T2 con el control y con el resto de las concentraciones, a 

excepción de T4. 

Malformaciones y desarrollo larval 

Se encontraron malformaciones bucales en las larvas expuestas a partir de 0,75 

mg l
-1 

Cu (T2), no encontrándose malformaciones en los individuos del control (Fig. 

2.4). El porcentaje de malformaciones bucales osciló entre 2,3 y 5,1 %, correspondiendo 

el mayor valor a la mayor concentración (T4), sin embargo no se encontraron 

diferencias significativas entre los tratamientos. Los tipos de malformaciones fueron: la 

pérdida de dientes en el mentón (el diente medio trífido o los laterales) y en las 

mandíbulas (T2 y T4), también se encontraron dientes extra en las mandíbulas (T3) 

(Fig. 2.5).  
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Figura 2.4: Porcentaje (media ± SD) de malformaciones bucales en las larvas, luego de 

10 días de exposición, en todos los tratamientos. T1:0,50 mg l
-1 

Cu,
 
T2:0,75 mg l

-1 
Cu, 

T3:1,00 mg l
-1 

Cu, T4:1,25 mg l
-1 

Cu. Cada tratamiento, n: 3 réplicas, 57 larvas. Estas 

referencias se repiten en las siguientes figuras. 

 

Figura 2.5: Cápsulas cefálicas de larvas con mentón y mandíbulas normales (arriba) y 

con mentones malformados, en el diente medio trífido (abajo). 

La figura 2.6, muestra los promedios del largo ventromental de las cápsulas 

cefálicas en las larvas analizadas, no encontrándose diferencias significativas a los 10 
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días de exposición entre el control (0,28 mm), T1 (0,26 mm), y T4 (0,24 mm). Mientras 

que una inhibición del desarrollo significativo (p<0,05) fue observado en los 

organismos de T2 (0,19 mm) y T3 (0,18 mm). De esta manera se pudo determinar el 

desarrollo larval, donde el 4º estadio fue alcanzado en los organismos del control  (90%) 

y T1 (80%) al final de la exposición. En el resto de los tratamientos el desarrollo fue 

inhibido, y alcanzaron el 3º estadio larval, aunque el 50% de las larvas del T4 lograron 

alcanzar el 4º estadio (Fig. 2.7). 
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Figura 2.6: Largo ventromental (mm) de las cápsulas cefálicas larvales (media ± SD), 

luego de los 10 días de exposición en todos los tratamientos.  Cada tratamiento, n: 3 

réplicas, 30 larvas.  
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Figura 2.7: Porcentaje de las larvas que alcanzaron el 4º estadio, luego de 10 días de 

exposición, en todos los tratamientos.  

2.4.2. Experiencia 2: Acumulación de Cu en C. gr. decorus  

Calidad del agua  

Durante el período de exposición, la temperatura promedio fue 21,06 (±0,48) ºC, 

el oxígeno disuelto 6,89 (±0,20) mg l
-1

, el pH 6,24 (±0,24) y la dureza total 136,63 

(±8,09) mg l
-1

 CaCO3. La concentración de amonio registrada coincidió con los valores 

de la experiencia 1. No se encontraron diferencias significativas para las variables 

físicas y químicas entre los tratamientos (p>0,05).  

Supervivencia 

El porcentaje promedio de supervivencia larval fue 98% en el control y 94% en 

ambas concentraciones de Cu. La mayor concentración mostró diferencia 

significativamente menor (p<0,05) al resto de los tratamientos. 

Acumulación del cobre 

La concentración del Cu en agua, sedimentos de fondo y tejidos larvales luego 

de 10 días de exposición evidenció diferencias significativas entre los tratamientos de 

cada compartimento (p <0,05). Al incrementar la concentración del Cu en la solución 

test, un incremento de la acumulación del Cu se observó en el sedimento, mientras que 

en las larvas se encontró una relación inversa. (Fig. 2.8) 
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Figura 2.8: Concentración del Cu (media ± SD) en agua, sedimentos de fondo y tejidos 

larvales en todos los tratamientos. Cada tratamiento, n: 3 réplicas,  225 larvas.  

 

Los factores de acumulación (FAs) fueron 1,2 (± 0,4) y 0,3 (± 0,01) para 0,75 y 

1,00 mg l
-1

 Cu, respectivamente, indicando que el sedimento fue el principal 

compartimento acumulador de dicho metal. Por otro lado, los factores de concentración 

(FCa) fueron 69,6 (± 8,7) y 17,5 (± 1,9) para la menor y mayor concentración 

respectivamente. Cada factor fue calculado con n:3 réplicas por tratamiento. 

 

2.4.3. Experiencia 3: Efecto del Cu sobre la emergencia de C. gr. decorus  

Calidad del agua  

Durante el período de exposición, la temperatura promedio fue 21,80 (±0,46) ºC, 

el oxígeno disuelto 5,1 (±0,39) mg l
-1

, el pH 7,2 (±0,14) y la dureza total 175 (22,94) 

mg l 
-1

 CaCO3. La concentración de amonio coincidió dentro de los valores registrados 

en la experiencia 1. No se encontraron diferencias significativas de tales parámetros 

entre los tratamientos (p>0,05).  

Supervivencia 

El porcentaje promedio de supervivencia (larva, pupas y adultos) fue 97% en el 

control y 75 % en las concentraciones de Cu. No se obtuvieron diferencias significativas 

entre el control, T1 y T2. Mientras que T3 y T4 fueron significativamente menores 

(p<0,05) al resto de los tratamientos (pero no entre sí). Siendo las larvas quienes 

presentaron mayor mortalidad. 

Emergencia 

El porcentaje promedio de la emergencia luego de los 29 días de exposición fue 

97% en los organismos del control y 71 % en las concentraciones de Cu (Fig. 2.9). No 

se observaron diferencias significativas entre el número de emergidos del control, T1 y 

T2. Mientras que en T3 y T4 las emergencias fueron significativamente menores al 

resto, y entre sí (p<0,05), registrándose el menor número de emergidos en T4. Esta 
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última concentración mostró además, un retardo de tres días de los individuos para 

emerger (día 16), en relación al resto, mientras que T1 y T2 emergieron uno y dos días 

antes al control (Fig. 2.10). 
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Figura 2.9: Porcentaje de emergidos durante la experiencia, en todos los tratamientos. 

T1:0,50 mg l
-1

 Cu, T2:0,75 mg l
-1

 Cu, T3:1,00 mg l
-1

 Cu, T4:1,25 mg l
-1

 Cu. Estas 

referencias se repiten en las siguientes figuras. 
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Figura 2.10: Número de adultos emergidos durante la experiencia en todos los 

tratamientos. Control versus T1 y T2 (arriba). Control versus T3 y T4 (abajo).  

2.4.4. Experiencia 4: Efecto del Cr sobre C. gr. decorus: emergencia y malformaciones 

bucales 

Calidad del agua  

Durante el período de exposición, la temperatura promedio fue 21,35 (±0,88) ºC, 

el oxígeno disuelto 6,61 (±1,06) mg l
-1

, el pH  8,03 (±0,45), mientras que la dureza total 

143 (±7,03) mg l 
-1

 CaCO3. La concentración de amonio coincidió dentro de los valores 

registrados para las experiencias con Cu. No se encontraron diferencias significativas 

para dichos parámetros entre los tratamientos (p>0,05).  

Supervivencia 

La supervivencia a lo largo de la experiencia (larvas, pupas y adultos) en todos 

los tratamientos, osciló entre 55 y 65 %, sin obtenerse diferencias significativas entre 

ellos (p: 0,84). Al igual que en la experiencia con Cu, las larvas fueron las que 

presentaron mayor mortalidad. 

 Emergencia 

El porcentaje promedio de emergencia en los individuos del control, fue 55%, 

mientras que en las distintas concentraciones fue 58%, sin encontrarse diferencias 

significativas entre los tratamientos (p: 0,69) (Fig. 2.11). La emergencia de los 

individuos comenzó el día 15, en todos los tratamientos. Por otra parte, en todas las 
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concentraciones a excepción de la mayor (T4), al día 19, se registraron los mayores 

números de emergidos. Mientras que en el control y T4, sucedió al día 21 (Fig. 2.12). 

Malformaciones  

En esta experiencia, no se registraron malformaciones en las cápsulas cefálicas 

en ninguno de los tratamientos.  
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Figura 2.11: Porcentaje de emergidos durante la experiencia, en todos los tratamientos. 

T1:0,50 mg l
-1

 Cr, T2:0,75 mg l
-1
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 Cr, T4:1,25 mg l
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 Cr. Estas 

referencias se repiten en la siguiente figura. 
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Figura 2.12: Número de adultos emergidos durante la experiencia en todos los 

tratamientos. Control versus T1, T2 y T3 (arriba). Control versus T4 (abajo).  
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2.5. Discusión  

Este estudio permitió determinar algunas respuestas subletales del Cu y Cr sobre 

el grupo Neotropical C. gr. decorus, en condiciones de laboratorio.  

Las condiciones experimentales de los controles en todas las experiencias con 

Cu (Ej.: aireación, alimento, temperatura, pH, oxigeno disuelto), estuvieron dentro del 

rango recomendado por el protocolo de la US EPA (2000) para bioensayos con C. 

tentans. La concentración de amonio fue menor a la concentración letal reportada para 

invertebrados bentónicos (21,4 mg l
-1

) por Schubauer-Berigan et al. (1995). Por lo 

tanto, dichas condiciones permitieron una alta supervivencia (≥70%), desarrollo larval 

adecuado (alcanzando el 4º estadio larval) y emergencia (≥70%), en relación a las 

experiencias con Cu, en coincidencia con los requisitos de la US EPA (2000).  

Mientras que en la experiencia con Cr, luego de 2 repeticiones y ajustes de la 

metodología, la supervivencia en el control alcanzó solo el 55%, sin encontrarse 

características ambientales que pudieran haber afectado las experiencias. No se pudo 

dilucidar la alta mortalidad del control, aún con experiencias realizadas sin 

contaminantes y diferentes marcas de alimento que se supuso podían afectar la 

supervivencia larval. Por otra parte, el tiempo seleccionado de cada experiencia, fue 

suficiente para reflejar las respuestas pautadas en los objetivos. Esto es posible, porque 

C. gr. decorus posee un ciclo de vida relativamente corto, permitiendo su utilidad para 

determinar efectos subletales causados por metales. 

Si bien han sido realizados previamente LC50 con Cu (Iannacone y Alvariño, 

2004; Printes et al., 2007) en especies como C. calligraphus (0,30 mg l
-1

 Cu) y C. 

xanthus (0,34 mg l
-1

 Cu) respectivamente, las concentraciones halladas por estos autores 

son mucho menores a la encontrada y testeada en estas experiencias. Las diferencias 

entre estos resultados pueden ser atribuibles a varios factores. Uno de ellos, es el tiempo 

de exposición, que fue mayor en este estudio (96h) comparado con las 48h en Iannacone 

y Alvariño (2004). Otro, la diferencia en los estadios larvales (edades de las larvas), en 

este caso se utilizaron larvas del 2° estadio, mientras que en Iannacone y Alvariño 

(2004) expusieron larvas del 1° estadio y en Printes et al. (2007), del 4° estadio. Este 

último aspecto, es muy importante, porque las larvas del 1° estadio (que además son 

planctónicas), son las más sensibles a los contaminantes comparadas con las del 2° o 3° 



Capítulo 2 

114 

 

estadio, mientras que las del 4° estadio son las más resistentes. Por lo tanto, lo 

recomendable es el uso del 2° o 3° estadio (ASTM, 1999). Esto fue documentado con 

varios metales en Chironomus, entre ellos con el Cu, en donde la sensibilidad larval al 

metal disminuía con la edad (Péry et al., 2003). Por último, cabe destacar que las 

características físicas y químicas de los ensayos fueron diferentes. Tanto las 

malformaciones bucales como la reducción del desarrollo larval fueron registradas a 

partir de concentraciones ≥ 0,75 mg l
-1

 Cu, y no se observaron individuos afectados en 

el control. De esta manera estos resultados representan efectos subletales causadas por 

la toxicidad del Cu y pueden ser considerados como señales tempranas de la 

degradación del medio acuático, tal fuera expresado por Warwick (1985). Por otra parte, 

en la experiencia con Cr, no se registraron malformaciones bucales.  

La inducción de malformaciones bucales por metales pesados en larvas de 

Chironomus en condiciones de laboratorio, ha sido reportada por varios autores 

(Janssens de Bisthoven et al., 1992, 1998, 2001; Vermeulen et al., 2000; Martinez et al., 

2003, 2006; Dias et al., 2008). En relación al Cu, Kosalwat y Knight (1987b), también 

registraron malformaciones bucales en C. gr. decorus, aunque ellos usaron un sustrato 

diferente y las concentraciones fueron mayores a las testeadas aquí. Por otro lado, los 

porcentajes de malformaciones obtenidos en esta tesis, son muy similares a los 

registrados por Martinez et al. (2003), en C. tentans. Sin embargo estos autores 

utilizaron también mayores concentraciones de Cu y obtuvieron además individuos con 

malformaciones en el control (3%). Por lo tanto resulta complejo al momento de 

comparar entre experiencias, ya que al igual que con los ensayos agudos, existieron 

diferencias en las condiciones del medio testeado y de las larvas, como también del 

propio género, lo que dificulta la conclusión con respecto a la  toxicidad del metal. 

Por otra parte, en Sudamérica existen registros de larvas de Chironomus sp., con 

malformaciones bucales de sedimentos contaminados provenientes del campo. Callisto 

et al. (2000) y Kuhlmann et al. (2000), reportaron entre 3 y 8 % de malformaciones en 

el mentón de Chironomus sp., en ríos de Brasil, donde las estaciones muestreadas 

exhibían altos contenidos de metales pesados y contaminantes orgánicos. Ellos 

indicaron una fuerte relación entre la incidencia de malformaciones y la concentración 

de los tóxicos en el sedimento. En cuanto a la Argentina, se han detectado 

malformaciones bucales en Chironomus calligraphus, provenientes de un arroyo con 
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sedimentos contaminados por metales (mayormente Pb) en porcentajes semejantes a los 

autores citados anteriormente (Cortelezzi et al., 2011). Mientras que Nazarova et al. 

(2004), quienes investigaron las malformaciones en quironómidos en canales de la 

ciénaga Grande de Santa Marta en Colombia, encontraron un alto porcentaje de 

malformaciones bucales (21%, mayormente en el género Goeldichironomus y 

Chironomus), pero las concentraciones de metales registradas fueron bajas. La 

explicación dada a este hallazgo contradictorio asume un sinergismo no detectado de 

varios estresores ambientales. 

Las malformaciones bucales en las larvas puede afectar la alimentación y 

consecuentemente el crecimiento (Cushman, 1984), y es un indicador que puede ser 

chequeado rápidamente en el campo para revelar la posibilidad de contaminación por 

metales (Kosalwat y Knight, 1987b). De esta manera si los ensambles de quironómidos 

son abundantes, como en el sistema del río Paraná, puede ser posible determinar 

diferencias en las tasas de malformaciones bucales entre ambientes, describiendo con 

ello un gradiente de contaminación.  

En Sudamérica, hasta el presente no existe un parámetro para establecer una 

base de frecuencia de malformaciones bucales en Chironomus sp., por lo cual me remití 

al uso del porcentaje para sitios no contaminados (1%) definido por Wiederholm 

(1984). En este estudio los porcentajes obtenidos en las experiencias con Cu fueron 

mayores al reportado por dicho autor (2 a 5%), indicando que existen efectos 

teratogénicos del Cu sobre estos organismos. Por otra parte, en el caso del Cr, no se 

registraron malformaciones bucales, y las larvas presentaron alta mortalidad a diferencia 

del la experiencia con Cu.  

En relación al desarrollo larval, es bien conocido que los metales pesados (el Cu 

entre ellos) en los sedimentos pueden causar la inhibición del crecimiento en larvas de 

quironómidos (Nebeker et al., 1984; Pascoe et al., 1989;  Péry et al., 2003; De Haas et 

al., 2004; Servia et al., 2006; Días et al., 2008, entre otros). Se encontró mediante el 

análisis de las mediciones en el largo ventromental de las cápsulas cefálicas, una 

reducción en el desarrollo larval significativo, siendo afectadas a concentraciones ≥ 0,75 

mg l
-1

 Cu. De esta manera las larvas expuestas a 0,75 y 1,00 mg l
-1

 Cu, fueron inhibidas 

por el metal en un 90%, ya que se desarrollaron solo hasta el 3° estadio. Sin embargo, se 
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halló que el 50% de las larvas en la mayor concentración (1,25 mg l
-1

 Cu) también 

alcanzaron el 4º estadio. Esto sugiere que estos organismos tienen algún mecanismo de 

regulación del Cu, permitiéndoles a las larvas sobrevivir y desarrollarse. Los resultados 

encontrados en este estudio coinciden con el de Hatakeyama y Yasuno (1981), quienes 

encontraron que las larvas de Paratanytarsus parthenogeneticus expuestas a 

concentraciones mayores a 0,64 mg l
-1

 Cu, no se desarrollaban, y los sucesos 

reproductivos disminuían al aumentar las concentraciones de Cu. Otros estudios con 

quironómidos, han revelado también el efecto negativo del Cu sobre el desarrollo, como 

Timmermans et al. (1992) y Girling et al. (2000) en larvas de C. riparius, sin embargo 

han utilizado concentraciones mucho más bajas (0,010 a 0,10 mg l
-1 

Cu).  

La emergencia, es otro parámetro importante en el ciclo de vida de estos 

organismos. Los adultos emergidos son presa de muchos animales terrestres, como los 

anfibios, aves y murciélagos, y por lo tanto la carga de contaminantes que pueden 

acumular también puede ser transmitida a niveles tróficos superiores terrestres, 

mediante el proceso de biomagnificación. Además, la disminución en la emergencia de 

estos organismos por contaminación, puede resultar a lo largo de varias generaciones en 

una reducción importante del tamaño poblacional (Liber et al., 1996). En la experiencia 

con Cu, tanto en el control como en todas las concentraciones de Cu, los días en que 

comenzó la emergencia concuerdan con el ciclo de vida de este género en condiciones 

de laboratorio en un rango de temperatura de 19-26°C, según Strixino y Strixino (1982). 

En contraste, el número de adultos emergidos fue significativamente menor en las 

mayores concentraciones, reduciéndose casi al 50% en relación al control, mostrando la 

influencia negativa del Cu sobre la emergencia en estos individuos. Por el contrario, en 

la experiencia con Cr, no se encontraron diferencias significativas en el número de 

individuos emergidos entre todos los tratamientos (inclusive el control). Como ya fue 

comentado, debido a la alta mortalidad larval, el número de los individuos emergidos 

del control fue menor al requerido por la US EPA (2000). Por otra parte, el día en que 

comenzaron a emerger los adultos en todos los tratamientos, también coincidió con el 

ciclo de vida de este género.  

Se han realizado varios estudios de toxicidad por metales pesados en relación a 

la emergencia en quironómidos (Wentsel et al., 1978; Kosalwat y Knight, 1987b; 

Pascoe et al., 1989; Timmermans et al., 1992; Martínez et al., 2003; Péry et al., 2005, 
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Chibunda, 2009). Los resultados hallados por dichos autores, coinciden con los 

obtenidos en la experiencia de C. gr. decorus y Cu, en donde la emergencia es afectada 

por el metal, disminuyendo el número de individuos emergidos expuestos al Cu. Sin 

embargo, en el caso del Cr, no se obtuvieron diferencias significativas. Otro aspecto de 

la emergencia que es estudiada, se relaciona con los días en que la mayor parte de los 

individuos expuestos a los tóxicos emerge, retrasando o adelantando el suceso de 

emergencia. Si bien el día en que comenzaron los individuos a emerger en ambas 

experiencias coincide con el ciclo de vida de este género, se observó que el mayor 

número de individuos expuestos al Cu, emergió días posteriores al control, lo cual 

coincide también con los resultados de los autores mencionados anteriormente, en que 

el metal retarda la emergencia. Mientras que con el Cr (a excepción de la concentración 

mayor), sucedió lo contrario, ya que la mayoría de ellos emergieron antes que el control. 

El adelanto de estos individuos emergidos, podría ser interpretado como una estrategia 

para eludir el estrés del ambiente contaminado.  

La bioacumulación, es a menudo un buen indicador integrativo de las 

exposiciones de los organismos a  los contaminantes (Luoma y Rainbow, 2005). Es 

esperable que la mayoría de los metales presentes en sistemas contaminados sean 

adsorbidos rápidamente por las partículas superficiales del sustrato y cuando el 

sedimento es ingerido por los invertebrados detritívoros, los metales son asimilados por 

el tracto digestivo de los mismos. También es conocido que los metales solubles son 

fácilmente asimilables a través del tegumento de muchos organismos, en 

concentraciones que pueden resultar en toxicidad letal o crónica. Así las actividades 

normales de la fauna expuesta a sustratos con metales solubles o adsorbidos a 

sedimentos pueden ser buenos indicadores de la disponibilidad de metales (Leduc et al, 

2008). 

El FAs reveló un bajo valor en la menor concentración (1,2), y mucho menor 

aún en la mayor concentración  ya que su valor fue menor a la unidad. Por lo tanto, solo 

una pequeña cantidad del metal contenido en el sustrato (sedimento-alimento) fue 

absorbida a través del intestino de las larvas. Por otro lado, los FCa fueron altos, y se 

encontró también el mayor valor en la menor concentración de Cu expuesta. Así, en 

ambos factores se detectó una relación inversa entre el factor y la concentración del Cu 

expuesta. Si bien, los valores de los FCa fueron muy altos en relación a los FAs, la 
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comparación entre ambos no es posible, debido a que la entrada del Cu en las larvas es 

diferente. Los FCa difieren de los FAs, en que la ruta de entrada de los tóxicos en los 

organismos resulta únicamente desde el agua, mientras que en el segundo caso, resulta 

de todas las posibles rutas de entrada de exposición (como el sedimento y alimento). De 

esta manera, los resultados demuestran, que el Cu en el agua pudo estar presente en 

forma más biodisponible para las larvas, y pudo ser acumulado directamente desde el 

agua a través de la absorción principalmente  del tegumento. La mayor acumulación del 

Cu en larvas de C. gr. decorus a través del agua, coincide con los estudios de Kosalwat 

y Knight (1987a). Ellos expusieron larvas del 4° estadio a semejantes concentraciones 

de Cu en medio acuoso y también larvas a concentraciones mayores en un sustrato 

compuesto por alimento para peces. Los resultados evidenciaron que el Cu estuvo 

ligado al sustrato y solo una pequeña porción fue asimilada mediante el intestino, ya que 

la mayor parte del Cu, estaba unido a las heces y alimento no digerido en el intestino. 

Otro estudio, reveló para una variedad de organismos (entre ellos quironómidos) y 

metales (As, Cd, Cu, Pb, Hg, Zn, entre otros) relaciones inversas entre los factores de 

bioacumulación en agua y la concentraciones expuestas (DeForest et al., 2007). La 

entrada del Cu en las larvas de este género a través del agua, se relaciona con la 

naturaleza de la cubierta del cuerpo, ya que es relativamente fina y facilita la 

penetración del metal (ya sea por difusión pasiva o activa) (Sarkar, 1981; Franklin et al., 

2002).  Las relaciones inversas entre los factores analizados y las concentraciones 

expuestas de Cu registradas en este estudio, al igual que los hallados por los autores 

mencionados, pueden ser explicadas por la siguiente hipótesis: Los organismos son 

capaces de acumular y regular el metal (Cu en este caso) en sus cuerpos hasta un 

“umbral de concentración saturable”. Por el contrario, cuando son expuestos por encima 

de este umbral, y la regulación se satura, el nivel del metal en el cuerpo aumentaría en 

proporción a la concentración externa, resultando en efectos adversos o letales para los 

organismos. Esto coincide con los resultados obtenidos también por White y Rainbow 

(1982), para el camarón Palaemon elegans y el Cu. 

Por lo expuesto, los resultados aportados en este estudio permitieron aceptar las 

hipótesis planteadas, debido a la ausencia de evidencias para rechazarlas. En relación a 

la capacidad de acumulación de Cu en sus tejidos, los resultados indican que la 

bioacumulación del Cu a través del sustrato en C. gr. decorus no fue un buen indicador 
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desde esta ruta, porque fue el sedimento el principal compartimento acumulador del Cu, 

mientras que si puede ser considerado un buen acumulador de Cu del medio acuoso En 

relación a la segunda hipótesis, se registraron mayores alteraciones en el ciclo de vida y 

malformaciones con el aumento de concentración de Cu pero no del Cr.  
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Capitulo 3: Toxicidad y bioacumulación del cromo en Limnodrilus udekemianus 

(Oligochaeta: Naididae). Escala microcosmos y mesocosmos.  

3.1. Introducción  

Los oligoquetos dulceacuícolas bentónicos son considerados desde hace décadas por 

numerosos autores como buenos indicadores de calidad ambiental debido a características 

particulares, fundamentalmente por sus hábitos alimenticios (son consumidores de detritos), 

escasa movilidad, ciclo de vida completo en el mismo ambiente, por lo que pueden responder 

a los efectos de la contaminación intermitente durante el período de estrés, para recobrar su 

estructura poblacional inmediatamente después del cese de la contaminación. Además, 

participan en los procesos de bioturbación entre el agua y el sedimento, acelerando la 

liberación de compuestos a través de un proceso mecánico como la remoción del sedimento y 

la formación de galerías. Su ocurrencia en los sedimentos de fondo tanto en condiciones 

contaminadas como no contaminadas ha sido bien documentada a nivel mundial (Brinkhurst, 

1980; Milbrink,  1994; Lafont, 1984; Lang, et al., 1989; Hellawell, 1986; Plafkin, et al., 1989; 

Rosenberg y Resh, 1993; Marchese 1997; Chapman 2001; entre otros).  

Al respecto, como fue desarrollado en el capítulo 1, los oligoquetos fueron un 

grupo clave junto a los quironómidos en los ensambles bentónicos de los ambientes 

estudiados del río Salado del Norte, en los cuales se registraron altas concentraciones de Cr 

(entre otros metales), en agua y sedimentos de fondo. Por lo tanto, resultó de interés estudiar 

las respuestas principalmente subletales de los oligoquetos en sedimentos contaminados con 

Cr, expuestos a condiciones controladas de laboratorio, para poder complementar los estudios 

realizados en campo y analizar la posibilidad de usar a estos organismos como bioindicadores. 

Los oligoquetos, al vivir con sus cabezas introducidas hacia abajo dentro del sedimento y su 

parte posterior hacia arriba, sobresaliendo generalmente en la interfase sedimento-agua, 

adonde excretan las heces, están expuestos de esta manera a los contaminantes tanto a través 

de la alimentación por las partículas del sedimento que ingieren, como por el contacto 

corporal con el agua intersticial y circundante. Como resultado de su dominancia en las 

comunidades bentónicas de grandes lagos, de ríos en la zona potámica y lagunas de ríos con 

llanura aluvial y su importancia en las tramas tróficas, ellos están particularmente bien 

adaptados para su uso en estudios de bioacumulación y biomagnificación (Reynoldson, et al., 

1991; Ankley et al., 1992; Phipps et al., 1993; Egeler et al., 2004; Leduc et al., 2008). Pueden 

ser  utilizados, asimismo en test de toxicidad, los que incluyen efectos de los tóxicos sobre 
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distintos aspectos de la biología de estos organismos: supervivencia, crecimiento, 

reproducción, comportamiento, etc. Así, Patrick y Loutit (1978), han demostrado que los 

metales como el Cr, Cu, Mn, Fe, Pb y Zn pueden pasar a través de la trama trófica desde los 

oligoquetos a los peces.  Por lo tanto, los oligoquetos poseen un rol importante en el ciclo de 

los metales y compuestos orgánicos asociados a los sedimentos de fondo debido a que pueden 

procesar considerable cantidad de tóxicos resultando de relevante interés como indicadores 

biológicos (Burton, 1991; Rodríguez y Reynoldson 1999).  

La literatura disponible sobre oligoquetos acuáticos continentales y tóxicos está 

principalmente basada en estudios de contaminantes orgánicos (Ankley et al., 1992; 

Leppänen y Kukkonen, 2000; Van Hoof et al., 2001; Egeler et al., 2004; Hyötyläinen y 

Oikari, 2004; Croce et al., 2005, entre otros) o con metales como el Cd, Cu, Pb, Hg y Zn 

(Chapman et al., 1980; Klerks y Bartholomew, 1991; Phipps et al., 1993; Bervoets et al., 

1997; Deeds y Klerks, 1999; Lucan-Bouché et al., 1999; Winger et al., 2000; Gillis et al., 

2004; Miño et al., 2006). Contrariamente, en relación al Cr, existe poca información, 

pudiéndose citar estudios realizados en el campo (Wentsel et al., 1977; Prygiel et al., 2000), o 

en ensayos de toxicidad aguda (Brokovíc-Popovíc y Popovíc, 1977; Khangarot, 1991; 

Penttinen et al., 2008) utilizando especies de oligoquetos como: Tubifex tubifex y 

Lumbriculus variegatus.  

Limnodrilus udekemianus, fue elegida como potencial bioindicador de la 

disponibilidad del Cr por ser una especie cosmopolita, muy común en ambientes 

dulceacuícolas del sistema del río Paraná (Marchese y Ezcurra de Drago, 1992; Ezcurra de 

Drago et al., 2007), donde alcanza suficiente biomasa para los análisis de concentraciones de 

sustancia tóxicas en sus tejidos y por poseer alta tolerancia a las variaciones de las 

características físico-químicas del sedimento de fondo en el que vive. Además su ciclo de 

vida relativamente largo (entre 2-3 años) permite evaluar puntos finales en evaluaciones de 

toxicidad crónica (ej., reproducción, crecimiento, acumulación); permite ser expuesto a todas 

las rutas importantes de interés (columna de agua, agua intersticial e ingestión de partículas 

contaminadas del sedimento) y es de fácil cultivo y manejo en laboratorio. Estos organismos 

constituyen una importante fuente alimenticia para otros invertebrados acuáticos así como 

también para los peces bentónicos, por lo que pueden actuar potencialmente en la 

transferencia de los tóxicos a los niveles tróficos superiores.  
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Cabe señalar que en la literatura mundial, las especies de oligoquetos más 

comúnmente utilizadas en estudios ecotoxicológicos son Lumbriculus variegatus 

(Lumbriculidae) y Tubifex tubifex (Naididae). La primera es una especie recientemente 

introducida en lagos patagónicos y la segunda es muy poco abundante y ocasional en 

ambientes del río Paraná. Por otro lado, Limnodrilus hoffmeisteri (dominante en muchos 

ambientes) que ha sido propuesta y utilizada en algunos trabajos, en general no se la 

recomienda porque es difícil su manipulación ya que se enrolla en sí misma, mientras que su 

congénere L. udekemianus no tiene este comportamiento y es de mayor tamaño.  

En cuanto a estudios sobre L. udekemianus, han sido realizados con Cd en laboratorio 

(Deeds y Klerks, 1999) y con sedimentos provenientes de lagos con diferentes grados de 

contaminación orgánica y mezcla de metales como Hg, Pb, Zn, Cd y Cu (Wiederholm et al., 

1987). Además, ha sido evaluado el efecto del herbicida Paraquat sobre el zooplancton y 

bentos (donde L. udekemianus formaba parta de la asociación de especies) por Gagneten y 

Marchese (2003).  

 

3.2. Los objetivos e hipótesis del presente capítulo son: 

Objetivos 

• Evaluar el efecto del Cr sobre la supervivencia, reproducción, y la capacidad de 

bioacumulación y eliminación, en L. udekemianus expuesto a sedimentos 

contaminados en condiciones experimentales.  

• Analizar a L. udekemianus como potencial bioindicador de contaminación por Cr en 

monitoreos ambientales.  

Hipótesis 

? El Cr afecta negativamente la reproducción de L. udekemianus. 

? L. udekemianus presenta una alta capacidad de acumulación y eliminación de Cr. 
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3.3. Materiales y Métodos  

3.3.1. Experiencia 5: Efecto del Cr sobre la  supervivencia y reproducción de L. udekemianus, 

en microcosmos. 

Obtención y aclimatación de los organismos 

Los organismos estudiados fueron obtenidos de un cultivo “stock” del Instituto 

Nacional de Limnología (CONICET-UNL), los cuales fueron colocados en un acuario de 

vidrio, en ambiente climatizado, por 2 semanas, hasta el inicio de la experiencia. El acuario 

contenía sedimento artificial, compuesto por arena, arcilla caolín y turba (OECD, 2004) para 

permitir la construcción de sus habitáculos y agua declorada y aireada continuamente. Se los 

mantuvo en oscuridad y fueron alimentados con comida balanceada para peces (Nutrafin ®), 

dos veces por semana. Las principales características físicas y químicas del agua del acuario 

fueron: temperatura: 23 (± 2º C), oxígeno disuelto: 7,8 (± 0,53 mg l
-1

), dureza: 295 (± 30 mg l
-

1
 CaCO3), conductividad: 1230 (± 64 mS cm

-1
) y pH: 8,3 (± 0,12).  

 Diseño experimental 

La experiencia se llevó a cabo en las mismas condiciones del cultivo mencionadas 

anteriormente, en cuanto a temperatura, oscuridad, aireación y tipo de sedimento. Los 

recipientes utilizados (1,5 l) contenían una fina capa de sedimento artificial (40g de peso seco) 

y la solución (1l). La calidad del agua testeada fue similar a la perteneciente a los tributarios 

de la margen derecha del río Paraná Medio (Marchese y Ezcurra de Drago, 1983; Bertoldi de 

Pomar et al.,  1986). 

Preparación del sedimento enriquecido con Cr y condiciones de los tratamientos 

Organismos sexualmente maduros (clitelo desarrollado) de L. udekemianus fueron 

expuestos a 2 concentraciones de Cr y el control, las cuales fueron elegidas teniendo en 

cuenta datos de concentraciones de Cr registradas en campo (Gagneten et al., 2007; Marchese 

et al., 2008a y datos del capítulo 1) y de ensayos agudos PROBIT (96h-LC50) para esta 

especie (1,52 mg l
-1 

Cr) según Ulloa Campos (2000). 

Las concentraciones fueron preparadas utilizando una solución stock de Cr con sal de 

calidad analítica (K2Cr2O7)  y agua Milli-Q. Las mismas fueron al día “0”: 0,3 mg l
-1

 Cr (en 

agua) y 15,6 mg kg
-1

 Cr (peso seco, en sedimento) en el tratamiento 1 (T1) y 1 mg l
-1 

Cr 
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(agua) y 24,3 mg kg
-1

 Cr (sedimento) en el tratamiento 2 (T2), además del control, en las 

mismas condiciones pero sin la adición de Cr. Cada tratamiento fue realizado con 6 réplicas. 

El sedimento contaminado de las concentraciones elegidas fue preparado mediante la adición 

de la solución testeada directamente al sedimento de cada recipiente, luego se agregó el agua 

declorada cuidadosamente para evitar disturbios en la superficie del sedimento (según OECD, 

2004). El sistema test permaneció 48 horas para permitir la partición del Cr entre el agua y el 

sedimento. Luego de este período (día 0), se agregaron 15 oligoquetos (adultos, de tamaño 

semejante) que fueron distribuidos aleatoriamente en cada recipiente. Los organismos fueron 

alimentados al inicio de la experiencia con Nutrafin ® y la duración de la exposición fue de 

28 días (según Reynoldson et al., 1991). Los materiales utilizados en la experiencia fueron 

previamente lavados con 2N HNO3. Todos los reactivos fueron de grado analítico y las 

soluciones usadas fueron preparadas con agua Milli-Q. 

Mediciones físicas y químicas 

Durante la experiencia, en cada réplica se midió diariamente la temperatura y el 

oxígeno disuelto (YSI 55), y el pH fue chequeado dos veces por semana (Horiba U10 check 

water). La dureza total fue analizada por método titrimétrico según APHA (1998) al principio 

y al final de la experiencia.  

La preparación del sedimento y las determinaciones de temperatura, pH y OD en los 

diferentes tratamientos fueron realizadas por la tesista, mientras que la determinación de 

dureza fue realizada por personal del INALI. 

Análisis de los datos 

Al finalizar el período de exposición, los organismos fueron separados del sedimento, 

se contaron aquellos sobrevivientes y se conservaron en etanol (al 70%), hasta el montaje en 

microscopio para determinar su estado reproductivo (400x). La reproducción fue determinada 

mediante el número de juveniles producidos por los adultos en cada réplica (tasa: 

juveniles/adultos), según Marchese y Brinkhurst (1996).  

Análisis estadísticos  

Los análisis estadísticos de los datos consistieron en el Análisis de la Varianza 

(ANOVA one-way), seguido del test de comparación múltiple de Tukey para determinar las 

diferencias significativas en los parámetros físico-químicos, la supervivencia larval y las tasas 
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de juveniles/adultos, entre los tratamientos (p<0,05). Los supuestos de normalidad y 

homogeneidad de varianza, y las transformaciones de los datos, así como el software 

utilizado, fueron los mismos que los mencionados para el capítulo anterior. 

 

3.3.2. Experiencia 6: Acumulación y eliminación de Cr por L. udekemianus, en mesocosmos. 

Obtención y aclimatación de los organismos 

Los ejemplares de L. udekemianus se obtuvieron a partir de material disponible en el 

mercado como alimento para peces y fueron aclimatados en acuarios de vidrio en laboratorio. 

Las características del acuario y de la aclimatación son las mismas a las comentadas para la 

experiencia 5, salvo que en esta oportunidad el periodo de aclimatación se extendió a un mes 

para asegurar además una depuración.  

Diseño experimental 

Para entender el complejo sistema ecológico, se intentó reproducir un modelo con 

características que simulen la estructura y funcionamiento de los sistemas naturales. Se utilizó 

para ello un “sistema de mesocosmos estático”, el cual fue ubicado al aire libre (31º39´56,51” 

S-60º45´21,19” O) durante la primavera (Fig. 3.1). Una experiencia preliminar fue realizada 

para optimizar las condiciones definitivas de esta experiencia, ej., cantidad de organismos, 

duración de la fase de acumulación y eliminación, etc. 

Si bien la investigación se realizó en conjunto con otros investigadores del INALI y de 

la FHUC (UNL), con el fin de investigar la capacidad de acumulación y eliminación del Cr 

por cuatro especies simultáneamente (las plantas acuáticas sumergidas: Ceratophyllum 

demersum; cangrejos decápodos: Zilchiopsis collastinensis; peces: Cnesterodon 

decemmaculatus y oligoquetos: L. udekemianus), en este manuscrito se detallarán únicamente 

los resultados obtenidos con la citada especie de oligoquetos. 

El mesocosmos se llevó a cabo en 6 tanques de PVC, de 1.000 l cada uno. Cada tanque 

contenía 130 kg de sedimento artificial (según OECD, 2004) y 800 l de agua declorada, 

aireada continuamente. En esta experiencia también la calidad del agua utilizada fue similar a 

la perteneciente a los tributarios de la margen derecha del río Paraná Medio. 
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Figura 3.1: Tanques experimentales (tratamientos) del mesocosmos. 

 

Preparación del sedimento enriquecido con Cr y condiciones de los tratamientos 

La solución stock y las concentraciones elegidas fueron las mismas a las empleadas en 

la experiencia 5 (referidas acá también como T1, T2 y control), pero en este caso fueron 2 

réplicas por tratamiento debido al tamaño de los tanques del mesocosmos. El sedimento 

contaminado de las concentraciones elegidas también fue preparado mediante la adición de la 

solución testeada directamente al sedimento de cada tanque y se mezcló en forma manual. 

Luego se agregó el agua declorada cuidadosamente para evitar disturbios en la superficie del 

sedimento. El sistema se dejó llegar al equilibrio durante 5 días y luego de este período (día 

0), fueron distribuidos aleatoriamente en cada tanque 200 gramos de L. udekemianus, en 

estadio de adultos y de semejante tamaño (aproximadamente 3.500 organismos).  

La duración de la experiencia fue dividida en dos etapas o fases: fase de acumulación 

(de 28 días) y fase de eliminación (de 7 días). Para esta última fase, los organismos se 

transfirieron a un tanque similar pero sin Cr, con sedimento artificial limpio y agua declorada 
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y aireada, para analizar la concentración de Cr residual en agua, sedimentos y tejidos. En 

ambas fases, fueron alimentados con Nutrafin
®

 semanalmente. Al final de la experiencia, los 

oligoquetos fueron colectados de los sedimentos y se mantuvieron en agua limpia durante 6 h 

para purgar su contenido intestinal. Luego se colocaron en una cápsula de aluminio, previa 

absorción del agua retenida por la pared del cuerpo con papel de filtro, secados a estufa hasta 

peso constante (microbalanza OHAUS) y congelados a -20 º C hasta su posterior análisis. 

 Mediciones  físicas y químicas  

Se midió diariamente en cada tanque, al igual que en la experiencia anterior: 

temperatura, oxígeno disuelto, pH y además conductividad (Horiba U10 check wáter). 

También se analizó la dureza total y la concentración de amonio, ambas fueron medidas dos 

veces por semana por el método titrimétrico y colorimétrico, respectivamente (APHA, 1998).  

En cada tanque se tomaron muestras de agua, sedimento y oligoquetos (pool de 2 a 

4g), para la determinación del Cr total a los siguientes días de la fase de acumulación: 0, 1, 7, 

14 y 28, y a los días: 1 y 7 de la fase de eliminación. Además, al día 14 y 28 de la fase de 

acumulación se extrajeron muestras de agua y sedimento de cada tanque para la 

determinación de Cr total en el agua intersticial, el TOC (carbono orgánico total) y AVS 

(sulfuros ácidos volátiles).  

Para la determinación de Cr total en la columna de agua y en el agua intersticial, las 

muestras fueron tratadas de acuerdo a la US EPA (1991), según el método 200.2. El TOC fue 

obtenido por el método de combustión a alta temperatura (APHA, 1998) y el procedimiento 

del análisis del AVS fue realizado mediante el método descripto por Allen et al. (1993). 

Para la determinación de Cr total en los sedimentos, las muestras fueron tratadas de 

acuerdo con la US EPA (1991), método 200.2. Por su parte, las muestras de tejido fueron 

digeridas de acuerdo a la US EPA (1991), método 200.3. Tanto en agua, sedimento como en 

tejidos, el análisis de Cr se realizó por espectrofotometría de absorción atómica (Perkin-Elmer 

AAnalyst 800, siendo su límite de cuantificación de 3 µg l
-1 

y el límite de detección de 1 µg l
-

1
). En todos los casos, los materiales previamente a ser utilizados en la experiencia fueron 

lavados con HNO3 2N. Todos los reactivos y soluciones fueron preparados con agua ultrapura 

Milli-Q y los análisis de metales se realizaron por duplicado. 
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La preparación del sedimento, las determinaciones de los parámetros físicos y 

químicos en los diferentes tratamientos y las digestiones de las muestras de tejidos y 

sedimento para la determinación del Cr fueron realizadas por la tesista, miembros del equipo 

de investigación del Laboratorio de Ecotoxicología (FHUC-UNL) y del INALI. Las 

determinaciones por espectrofotometría de absorción atómica del Cr en todos los 

compartimentos estudiados fueron realizadas por personal del SECEGRIN del Centro 

Científico Tecnológico CONICET, Santa Fe. Las determinaciones de AVS  fueron realizadas 

por personal del Laboratorio Central de INDUSER (Laboratorio de análisis químicos y 

microbiológicos, BsAs) y el TOC por personal del INTEC (CONICET-UNL). 

Análisis de los datos 

Para conocer la concentración de Cr en el tejido de L. udekemianus y su relación con 

el medio contaminado durante toda la experiencia, se realizaron los cálculos propuestos por 

Newman y Unger (2003), y Yap et al. (2004). 

Se aceptó el supuesto de que el estado estacionario se alcanza a los 28 días de 

exposición, por lo que no se realizó el estudio cinético debido a que para la mayoría de los 

contaminantes, más del 80% del  estado de equilibrio (“steady state”) entre el ambiente y el 

organismo es alcanzado en este período (ASTM, 1999; Ingersoll et al., 2003). De todos 

modos  se analizaron los factores que se detallan a continuación en diferentes fechas de la fase 

de acumulación.  

-Factor de Bioconcentración (FBC):  

Cw

CiCe
FBC

−
=  

donde: Ce = concentración de Cr en tejido (mg kg
-1

, peso seco) durante la exposición, Ci = 

concentración de Cr en tejido (mg kg
-1

, peso seco) antes de la exposición y Cw = 

concentración de Cr en agua (mg l
-1

). Ellos fueron calculados en ambas concentraciones a los 

7, 14 y 28 días de exposición. 

-Factor de Bioacumulación (FBAs):  

Cs

CiCe
FBAs

−
=  
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donde: Ce = concentración de Cr en tejido (mg kg
-1

, peso seco) durante la exposición, Ci = 

concentración de Cr en tejido (mg kg
-1

, peso seco) antes de la exposición, y Cs = 

concentración de Cr en sedimento (mg kg
-1

, peso seco). Ellos también fueron calculados en 

ambas concentraciones a los 7, 14 y 28 días de exposición. 

-Tasa de acumulación del metal = 
T

CiCe −
 

 donde: Ce = concentración de Cr en tejido (mg kg
-1

, peso seco) durante la exposición, Ci = 

concentración de Cr en tejido (mg kg
-1

, pesos seco) antes de la exposición, T = día (s) de 

exposición al metal (realizados desde el día 1 al 28, para ambas concentraciones). 

-Porcentaje de eliminación del metal =  ( )100x
CiCee

CelCee

−

−
 

donde: Cee = concentración de Cr en tejido (mg kg
-1

, peso seco) al final de la exposición, Cel 

= concentración de Cr en tejido (mg kg
-1

, peso seco) al final de la fase de eliminación, Ci= 

concentración de Cr en tejido (mg kg
-1

, peso seco) antes de la exposición.  

Análisis estadísticos 

Los análisis estadísticos de los datos al igual que en la experiencia anterior, 

consistieron en el ANOVA y test de comparación múltiple de Tukey, para determinar las 

diferencias significativas en los parámetros físicos y químicos (incluyendo concentraciones de 

Cr en agua, sedimento y tejido), entre los tratamientos. Los datos en cuanto a los supuestos, 

transformaciones y software utilizado, fueron tratados como en el capítulo anterior.  
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3.4. Resultados 

3.4.1. Experiencia 5: Efecto del Cr sobre la  supervivencia y reproducción de L. udekemianus, 

en microcosmos. 

Calidad del agua  

En la tabla 3.1 se muestran las variables físicas y químicas analizadas durante los 28 

días de exposición, sin encontrarse diferencias significativas entre los tratamientos (p>0,05). 

 Control T1 T2 

T°C 

24,75 

(±0,51) 

24,80 

(±0,45) 

24,88 

(±0,48) 

 

 

OD (mg l
-1

) 

5,20 

(±0,29) 

5,10 

(±0,25) 

5,11 

(±0,18) 

pH 

8,05 

(±0,11) 

8,06 

(±0,11) 

 

8,05 

(±0,11) 

 

Dureza (mg l
-1

 CaCO3) 

254,1 

(±0,2) 

252,0 

(±0,6) 

255,2 

(±0,1) 

 

Tabla 3.1: Variables físicas y químicas (media ± SD) medidas durante los 28 días de 

exposición. T1: 15,6 mg kg
-1

 Cr, T2: 24,3 mg kg
-1

 Cr. Estas referencias se repiten en las 

siguientes figuras. N: 63 por tratamiento. 

 

Supervivencia  

El porcentaje promedio de supervivencia fue 93,3% en el control, mientras que en las 

concentraciones de Cr se registró en promedio 82,7%. No se encontraron diferencias 

significativas entre los tratamientos (p>0,05) (Fig. 3.2). 
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Figura 3.2: Porcentaje de supervivencia de L. udekemianus por tratamiento durante los 28 días 

de exposición. N: 6 réplicas. 

Reproducción  

La tasa de reproducción fue baja tanto en el control como en las concentraciones con 

Cr, obteniéndose una relación juveniles/adultos de, control: 0,10 (± 0,09); T1: 0,09 (± 0,08) y 

T2: 0,10 (± 0,10), sin encontrarse diferencias significativas entre los tratamientos (p>0,05). 

En la Fig. 3.3, se observan los números de juveniles y adultos encontrados al final de la 

experiencia. En relación a los adultos, la mayoría de ellos fueron inmaduros, y los pocos 

organismos sexualmente maduros registrados (con presencia de la vaina penial) pertenecieron 

al control y T2. 
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Figura 3.3: Número de adultos y juveniles (media ± SD) de L. udekemianus por tratamiento, 

durante los 28 días de exposición.                                              
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3.4.2. Experiencia 6: Acumulación y eliminación de Cr por L. udekemianus, en mesocosmos. 

Características del agua y sedimento  

La tabla 3.2 muestra las variables físicas y químicas medidas durante toda la 

experiencia. Las concentraciones de las diferentes variables analizadas en cada fase, no fueron 

significativamente diferentes (p>0,05) entre los tratamientos con respecto al oxígeno disuelto, 

temperatura, conductividad, pH, dureza, TOC y AVS. Mientras que se encontraron 

diferencias significativas en cuanto al amonio en el control de la fase de acumulación, que fue 

menor a la de ambas concentraciones testeadas. 

 Fase de Acumulación Fase de Eliminación 

Control T1 T2 Control T1 T2 

Oxígeno Disuelto 

(mg l
-1

) 

9,0 

(±0,95) 

8,9 

(±0,78) 

8,9 

(±0,84) 

7,4 

(±0,05) 

7,8 

(±0,44) 

7,8 

(±0,53) 

Temperatura  

(ºC) 

 

 

17,8  

(±2,66) 

 

17,5 

(±2,42) 

17,6 

(±2,41) 

21,4 

(±1,98) 

21,4 

(±1,37) 

21,6 

(±1,24) 

Conductividad 

(µS cm
-1

) 

 

1 244  

(±69) 

1 219 

(±45) 

1 233 

(±64) 

1 470 

(±70) 

1 470 

(±50) 

1 480 

(±62) 

pH 

 

8,3 

 (±0,13) 

8,3 

(±0,12) 

8,3 

(±0,12) 

8,4 

(±0,05) 

8,4 

(±0,09) 

8,4 

(±0,09) 

Dureza 

(mg l
-1

 CaCO3) 

320,1 

(±35,9) 

295,2 

(±53,8) 

290,9 

(±30,2) 

281,5 

(±5,7) 

307,2 

(±51,9) 

317,8 

(±38,2) 

TOC 

(mg l
-1

) 

6,6  

(±0,81) 

6,4 

(±0,70) 

5,8 

(±1,09) 
nd nd nd 

Amonio 

(mg l
-1

 NH4-N) 

0,65 

(± 0,09) 

1,34 

(±0,59) 

1,43 

(±0,73) 

0,47 

(±0,17) 

0,42 

(±0,17) 

0,57 

(±0,18) 

AVS 

(mg kg
-1

) 

<1,0  

(±0,00) 

<1,0 

(±0,00) 

<1,0 

(±0,00) 
nd  nd  nd  

 

Tabla 3.2: Variables físicas y químicas (medias ± SD) registradas en agua (excepto el AVS en 

sedimento) durante las fases de acumulación y eliminación, en todos los tratamientos (nd: no 

determinado). T1: 15,6 mg kg
-1

 Cr, T2: 24,3 mg kg
-1

 Cr. Estas referencias se repiten en las 

siguientes figuras. 
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 Concentración de Cr en tejido de oligoquetos y relación con su medio 

La concentración de Cr en el agua intersticial fue baja en todos los tratamientos 

durante la fase de acumulación, sólo en el T2 se registró un valor superior al límite de 

cuantificación (0,006 mg l
-1 

Cr). 

Los resultados de las concentraciones de Cr en la columna de agua, sedimento, así 

como en tejido de L. udekemianus durante toda la experiencia se muestran en la Fig. 3.4. Con 

respecto al control, a lo largo de toda la experiencia, no se registraron diferencias 

significativas en la concentración del Cr en cada uno de los compartimentos (p>0,05).  

Durante la fase de acumulación, tanto en la columna de agua como en sedimento, se 

registraron diferencias significativas (p<0,05) en las concentraciones de Cr entre todos los 

tratamientos, siendo mayores en T2. Por otra parte, en los oligoquetos sólo se obtuvieron 

diferencias significativas entre el control y ambas concentraciones, pero no entre ellas. La 

concentración de Cr en oligoquetos durante la fase de acumulación incrementó rápidamente, 

alcanzando los valores máximos al día 14 (68,5 y 74,5 mg kg
-1

 Cr, en T1 y T2, 

respectivamente), luego disminuyó hacia el final de esta fase (día 28), indicando que el estado 

de equilibrio sería alcanzado antes de los 28 días de exposición.  
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Figura 3.4: Concentración de Cr total durante las fases de acumulación y eliminación, en 

columna de agua (mg l
-1

), sedimento (mg kg
-1

, peso seco) y tejido de oligoquetos (mg kg
-1

, 

peso seco), en todos los tratamientos.  
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Los resultados de los cálculos del FBC y FBAs se ilustran en la Fig. 3.5. En ambos 

factores podemos destacar que se registró una relación inversa entre ellos y las 

concentraciones de Cr expuestas, ya que los mayores valores se alcanzaron en el T1. Mientras 

que en ambos factores, se registraron los máximos valores al día 14. Los FBC fueron altos, 

propio de la escasa concentración del Cr en agua. Los máximos valores registrados al día 14 

fueron: 188 en T1 y 119,7 en T2. Sin embargo en el T1 hacia el final de la fase de 

acumulación (día 28) no se registró una disminución significativa de la concentración de Cr, 

mientras que sí sucedió en T2. Por su parte, los FBAs obtenidos al día 14 fueron: 3,2 en T1 y 

2,05 en T2, y al igual que se observó en la Fig. 3.4, en ambas concentraciones no se registró 

acumulación posterior del Cr al día 28, ya que los valores de los FBAs fueron menores a la 

unidad, evidenciando que los organismos alcanzarían el estado de equilibrio entre los 14 y 28 

días de exposición. 
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Figura 3.5: Factor de Bioconcentración (FBC) y Factor de Bioacumulación (FBAs) en L. 

udekemianus para ambas concentraciones estudiadas, durante la fase de acumulación.  
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Las Tasas de Acumulación del Cr en los tejidos de L. udekemianus (Fig. 3.6) fueron 

muy semejantes en ambas concentraciones durante toda la fase de acumulación, a excepción 

de la tasa al día 1 que fue significativamente mayor en el T2, aunque en ambas 

concentraciones se registraron los máximos valores en esta fecha, indicando la rapidez con 

que el Cr fue incorporado por los oligoquetos. Luego hacia el final de la exposición también 

queda reflejada la escasa acumulación por parte de dichos organismos.  
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Figura 3.6: Tasas de acumulación del Cr en L. udekemianus, en ambas concentraciones 

estudiadas (mg kg 
-1

, peso seco por día).   

 

Durante la fase de eliminación (Fig. 3.4), las concentraciones de Cr en la columna de 

agua y en el sedimento no mostraron diferencias significativas entre los tratamientos (p>0,05), 

mientras que en los tejidos de oligoquetos, se observaron diferencias significativas (p<0,05) 

entre el control y ambas concentraciones. El Cr en los oligoquetos durante esta fase 

disminuyó hacia el final de la exposición para ambas concentraciones, siendo los porcentajes 

del metal eliminado: 67 y 56% en el T1 y T2, respectivamente.  
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3.5. Discusión   

 Los metales como el Cr son contaminantes peligrosos en ambientes acuáticos debido 

a su persistencia y elevada toxicidad para muchos organismos que habitan en ellos. Las rutas 

de entrada de los contaminantes en los oligoquetos acuáticos son básicamente semejantes a 

las comentadas por los quironómidos (capítulo precedente). Los contaminantes disueltos tanto 

en el agua intersticial como en la columna de agua, ingresan al organismo principalmente a 

través del tegumento. Otra ruta de entrada es con la ingestión de alimento contaminado o 

partículas del sedimento con el siguiente transporte a través del sistema digestivo. Por lo tanto 

el destino posterior del metal incorporado dependerá de la biodisponibilidad, de la 

concentración así como de la fisiología particular del organismo. Dicho metal podrá ser usado 

para un proceso metabólico esencial (como es el caso de los metales esenciales), excretado, 

almacenado en el cuerpo ó ejercer efectos tóxicos (Simkiss y Taylor, 1989). 

Como ha sido documentado desde hace años, los oligoquetos, son considerados 

tolerantes a altas concentraciones de metales. Así Leduc et al. (2008), reportaron que el 

oligoqueto terrestre Eisenia fetida, toleró concentraciones de Cr que alcanzaron 89 mg kg
-1

 

Cr, sin afectar su supervivencia. En cuanto a los oligoquetos acuáticos, Brokovic-Popovic y 

Popovic (1977) y Khangarot et al. (2003), realizaron experiencias de toxicidad aguda con 

metales (entre ellos el Cr) en Tubifex tubifex y encontraron altos valores de LC50 (48hs) con 

Cr (4,6 y 13,8 mg l
-1

 Cr, respectivamente). Mientras que Reynoldson et al. (1996), en ensayos 

agudos y subletales también con T. tubifex, obtuvieron valores del LC50 (48hs) para el Cr, 

mayores a los registrados por los autores citados anteriormente (33 a 54,5 mg l
-1

 Cr), 

indicando amplia tolerancia de la especie. Sin embargo estas grandes variaciones encontradas 

en la diferentes experiencias, si bien fueron con la misma especie, como fue mencionado en el 

capítulo precedente, pudo deberse a diferentes características físicas y químicas del medio 

testeado (alcalinidad, pH, temperatura, etc.), como así también de la propia especie 

(variabilidad genética, edad de los organismos, etc.), lo que dificulta la conclusión con 

respecto a la tolerancia al Cr. Por otro lado, la tolerancia de los organismos testeados en forma 

aislada de competidores y depredadores no es la misma que la tolerancia de una comunidad 

interactuando, por lo que resulta difícil extrapolar los resultados de laboratorio. Sin embargo 

los bioensayos complementan los estudios de campo y siguen siendo la única forma de dar 

respuesta a los interrogantes de causa-efecto, por lo que son de gran utilidad al evaluar 

poluentes específicos. 
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Este estudio proporcionó evidencias de que Limnodrilus udekemianus tiene la 

capacidad de acumular el metal según las concentraciones testeadas, lo que permite 

considerarlo como un buen bioindicador de ambientes contaminados por Cr. El papel que 

cumple esta especie en la transferencia de metales desde los sedimentos a niveles tróficos 

superiores es potencialmente significativo, debido a que alcanza abundante biomasa en las 

comunidades bentónicas y constituye un recurso importante en la dieta de los peces 

principalmente. 

Con respecto a la reproducción en oligoquetos acuáticos, Reynoldson et al. (1996), 

expusieron a T. tubifex a sedimentos contaminados con metales (Cr entre ellos), y hallaron 

altos valores de la tasa juveniles/adultos (19 ± 4,6 y 30,6 ± 2,3) en comparación a los 

resultados obtenidos aquí, donde fueron muy bajas. Sin embargo, dicha comparación no 

resulta adecuada, si tomamos en cuenta que la experiencia estuvo realizada con sedimentos 

que contenían una “mezcla” de metales, donde juegan un rol importante los sinergismos o 

antagonismos entre ellos. Por otro lado, Marchese (1997), realizó experiencias con 

sedimentos no contaminados (río Correntoso, cauce secundario del río Paraná) y sedimentos 

contaminados por desagües cloacales, principalmente (río Santa Fe, cauce secundario del río 

Paraná) y obtuvo en los sedimentos no contaminados para Branchiura sowerbyi una relación 

juveniles/adultos de 0,5 (± 0,2) y de 3,7 (± 0,5) para Limnodrilus hoffmeisteri;  mientras que en 

el sedimento contaminado, ninguna de las especies logró reproducirse. En relación a L. 

udekemianus, Wiederholm et al. (1987), expusieron a esta especie a sedimentos de ambientes 

eutróficos y contaminados con metales (Hg, Cd, Pb, Zn y Cu) y los resultados demostraron su 

alta tolerancia, dado que la supervivencia fue total, pero la reproducción fue notablemente 

disminuida en relación al control así como respecto a otras especies (como T. tubifex). 

En este estudio, si bien la tasa de reproducción fue muy baja tanto en el control como 

en las concentraciones analizadas, al final de la experiencia quedaron adultos aún 

reproduciéndose en todos los tratamientos, con un número ligeramente mayor en el control. 

Esto resultados indican un tiempo de reproducción y liberación de ootecas más largo en el 

control, en relación a las concentraciones. Las diferencias en relación a estos resultados, si se 

extrapolan al campo, serían básicamente un mayor incremento en la densidad de la población 

libre de Cr (organismos del control) porque durante mayor tiempo puede reproducirse y por 

consiguiente producir mayor cantidad de ootecas. El hecho que se hayan registrado adultos 

mayormente inmaduros en el presente trabajo se explica por las características del ciclo de 
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vida de estos organismos. En general el ciclo de vida de individuos del género Limnodrilus dura 

uno a dos años, alcanzando la primera madurez sexual entre los 7 y 9 meses. Luego de 

reproducirse, la mayoría de los individuos muere, pero otros reabsorben sus órganos sexuales, 

volviendo al estado de adultos inmaduros, desarrollando nuevamente sus órganos sexuales y 

reproduciéndose a los 2-4 meses más tarde (Kennedy, 1966; Poddubnaya, 1980; Marchese 

obs. pers.).  

En relación a la experiencia de acumulación en mesocosmos, los valores de AVS 

obtenidos, se encontraron por debajo de los límites de detección analítica (<1,0 mg kg
-1

). Los 

AVS, interactúan con los metales formando sulfuros insolubles y estables que hacen a los 

metales biológicamente inmóviles. Además, los AVS pueden cambiar el estado de oxidación 

de los metales, modificando su toxicidad. Sin embargo, los valores registrados indican que el 

Cr no estaba inmovilizado en forma de sulfuros. Resultados similares encontraron Berry et al. 

(2004), cuyas concentraciones de AVS en los sedimentos testeados no fueron 

significativamente mayores a cero, y las concentraciones de Cr en el agua aumentaron 

considerablemente, produciendo alta mortalidad de los anfípodos Ampelisca abdita.  

La dureza y conductividad, si bien fueron altas, propia de la calidad del agua de los 

tributarios de la margen derecho del río Paraná Medio (como es el río Salado), permitió la 

biodisponibilidad del Cr para ser acumulado por los oligoquetos durante los 28 días de 

exposición. En cuanto al amonio, si bien su concentración fue alta, debido a la excreción de 

los organismos testeados en simultáneo, fue menor a la concentración letal (21,4 mg l
-1

) 

reportada para invertebrados bentónicos según Schubauer-Berigan et al. (1995). 

Muchos metales disueltos también pueden ligarse a la materia orgánica formando 

complejos que no permitirían la disponibilidad del metal (Bergman y Dorward-King, 1997). 

Sin embargo cuando los metales asociados a la materia orgánica ingresan a los organismos, 

pueden volverse disponibles durante el proceso digestivo (Prygiel et al., 2000).  

La concentración de Cr registrada en los tejidos de L. udekemianus durante la fase de 

acumulación fue alta en ambos sedimentos contaminados, indicando que esta especie es capaz 

de acumular el Cr, participando de esta manera en la dinámica del metal.  

Así las mayores concentraciones halladas en sus tejidos (68,5 y 74,5  mg kg
-1

 Cr en T1 

y T2, respectivamente), presentan valores entre 30 veces mayores a los registrados al 

comienzo de la experiencia, indicando su capacidad como acumulador de Cr. En 
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consecuencia, la medición de las concentraciones de Cr en el tejido biomonitor de L. 

udekemianus permitiría reflejar la biodisponibilidad del metal en el ambiente. En coincidencia 

con Ingersoll et al. (2003), el patrón de acumulación indicaría que el estado estacionario 

(“steady state”), fue alcanzado por los oligoquetos durante los 28 días de exposición en ambas 

concentraciones.  

En cuanto a L. udekemianus y ambos factores analizados, los valores de los FBAs 

fueron mucho menores a los FBC, pero como fue explicado en el capítulo anterior, la 

extrapolación de los valores de FBC a otros compartimentos ambientales como es el 

sedimento no es posible, porque la concentración de los tóxicos en los organismos resulta de 

distintas rutas de entrada. Los resultados del análisis de ambos factores refleja la 

biodisponibilidad del Cr y acumulación efectiva por la especie citada. Sin embargo, al igual 

que lo registrado en los quironómidos del capítulo 2, también aquí encontramos relaciones 

inversas entre los factores y las concentraciones expuestas, como resultado de la mayor 

retención del Cr por el medio (agua y sedimento) en T2, pero en este caso las concentraciones 

del Cr en los tejidos de los oligoquetos en T1 y T2 fueron semejantes. Esto último indicaría la 

regulación del metal por parte de los organismos, ya que no se registró acumulación 

significativamente mayor de Cr en los tejidos expuestos a la mayor concentración. En relación 

a otras especies de oligoquetos acuáticos, no existe información hasta el momento de estudios 

con Cr, y es de esperar que los metales difieran entre sí en relación a la bioacumulación y así 

como entre las distintas especies o géneros. Por su parte, Leduc et al. (2008), registraron 

bioacumulación de hasta 49 mg kg
-1

 Cr, en el oligoqueto terrestre E. fetida, como resultado a 

la exposición de lixiviados cromados, siendo los FBAs semejantes al presente estudio (entre 

0,36 a 2,41). 

En relación a la capacidad de acumulación de L. udekemianus con respecto a las 

demás especies analizadas en simultáneo, en la experiencia de mesocosmos, se registraron los 

mayores FBC en C. demersum (718,6) y en L. udekemianus (188), mientras que Z. 

collastinensis y C. decemmaculatus presentaron los menores valores (67,7 y 23,1, 

respectivamente) (Marchese et al., 2008b), por lo que quedaría sintetizado de la siguiente 

manera: macrófitas > oligoquetos > crustáceos-decápodos > peces. Para usar un organismo en 

biomonitoreos acuáticos y así poder determinar variaciones de la concentración del metal ya 

sea temporal o espacial en un sistema acuático, el conocimiento del patrón de acumulación 

usado por el organismo elegido para ese metal es determinante. El biomonitor debe ser un 
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acumulador neto del metal en cuestión, preferentemente un “fuerte acumulador”, que aumente 

el poder de resolución entre los diferentes sitios (Rainbow, 2002). De esta manera, L. 

udekemianus mostró ser un buen acumulador de Cr entre las especies analizadas, y puede ser 

un buen biomonitor para analizar nuestros ambientes. 

Si bien en este trabajo no se pretenden dilucidar los mecanismos de regulación de L. 

udekemianus, es conocido que en los oligoquetos, como ha sido reportado por varios autores, 

existen mecanismos de detoxificación para el exceso del metal. Entre ellos Honeycutt et al, 

(1995), demostraron en E. fetida que los metales pueden ser almacenados principalmente en 

el tracto digestivo y en las paredes del cuerpo. Por otra parte, en los oligoquetos acuáticos ha 

sido documentada la presencia de mecanismos de detoxificación, que permiten a los 

organismos acumular altos niveles de metales en sus tejidos, permitiéndoles sobrevivir y 

resistir en los ambientes contaminados. Es así, como en L. hoffmeisteri y L. udekemianus, los 

metales (como el Cd y Pb) son “secuestrados” y almacenados posteriormente en gránulos 

ricos en azufre, en células específicas llamadas “cloragocitos”, que constituyen el tejido 

cloragógeno, que cubre el tracto digestivo (Klerks y Levinton, 1989; Klerks y Bartolomé, 

1991). Otro método de detoxificación en oligoquetos, es en T. tubifex, donde los metales son 

almacenados en la parte caudal del cuerpo, que luego son capaces de “perder” por un proceso 

de auto-amputación y adaptarse de esta manera a medios contaminados  (Lucan-Bouché et al., 

1999). Finalmente ha sido registrado en T. tubifex y en ambas especies de Limnodrilus citadas 

anteriormente, la inducción por el Cd de “metalotioneinas” (MTs), proteínas de bajo peso 

molecular, cuya función también sería detoxificadora al unirse con el metal (Klerks y 

Bartolomé, 1991; Deeds y Klerks, 1999; Gillis et al, 2004). Conocer estos mecanismos de 

regulación es importante ya que la toxicidad de un metal ocurre cuando la tasa del metal 

incorporado en el cuerpo excede la tasa combinada de excreción y detoxificación del metal 

biodisponible (Rainbow, 2002). Sin embargo hasta el momento no ha sido documentada la 

presencia de alguno de estos mecanismos en L. udekemianus en relación al Cr, dado que los 

estudios revisados en la bibliografía pertenecen a regiones con problemas relacionados al Cd, 

Cu, Hg y Zn principalmente, por lo que sería de gran utilidad para nuestra región en un futuro 

realizar estudios al respecto, ya que las rutas de detoxificación dependen de las propiedades 

físico-químicas del metal.  

Luego de la fase de acumulación, los oligoquetos pudieron eliminar gran parte del Cr 

acumulado en sus tejidos. Esto fue observado cuando los organismos fueron transferidos al 
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agua limpia, y demostrado por los altos porcentajes de eliminación del metal (> 55%). Sin 

embargo a pesar de que estos organismos pudieran tener ciertos mecanismos de secuestro de 

metales, los 7 días de eliminación no fueron quizás suficientes para eliminar completamente 

el Cr de sus tejidos. 

Los metales así acumulados en los tejidos de invertebrados bentónicos representan una 

fuente importante de tóxicos en la dieta de cangrejos, camarones, peces bentónicos, anfibios y 

aves (Woodward et al., 1994). Farag et al. (1999) concluyeron en su investigación, que la 

ingestión de invertebrados contaminados con metales podría ser la principal ruta de 

exposición de metales para los peces. De todos modos si bien la acumulación del metal en la 

especie presa tiene el potencial de ser acumulado por el predador, la transferencia del metal 

será determinada no sólo por la cantidad del metal acumulado en la presa, sino por su propia 

fisiología (ej.: detoxificación), como también por la propia fisiología del predador (Rainbow, 

2002).   

Por lo expuesto, en relación a las hipótesis planteadas, se acepta la primera, debido a 

que la reproducción fue afectada por los sedimentos contaminados. Con respecto a la segunda 

hipótesis, es aceptada, ya que efectivamente esta especie tiene capacidad para acumular Cr y 

eliminarlo de sus tejidos. Sin embargo, debería repetirse la experiencia en un futuro con un 

período de la fase de eliminación mayor, para determinar si el Cr es eliminado 

completamente. 

 

 

 

 

 

 

 



IV. Conclusiones 



Conclusiones 

142 

 

IV. CONCLUSIONES  

• Las concentraciones de metales y las variables físicas y químicas analizadas en agua 

y sedimentos de fondo en los tramos estudiados del río Salado del Norte, 

diferenciaron claramente el estado de calidad del agua del cauce principal respecto a 

la de la llanura de inundación de ambas zonas. No obstante, tanto la zona 

considerada de referencia (SJ) como la zona problema (E) presentaron altas 

concentraciones de metales. Por lo tanto, SJ no constituyó una adecuada zona de 

referencia. Las concentraciones de Cr, Cu y Pb en agua en todas las estaciones 

analizadas, fueron mayores a los estándares permitidos en Argentina e incluso en 

Canadá. En cuanto, a las concentraciones de los metales citados en sedimentos, si 

bien fueron altas, no superaron los estándares citados.  

• El cauce principal estuvo caracterizado por una mayor conductividad, profundidad, 

dureza, pH, OD y porcentajes de arena en los sedimentos de fondo. Contrariamente, 

los ambientes de la llanura de inundación estuvieron caracterizados por mayores 

valores de DBO5, contenido de materia orgánica y arcilla en los sedimentos, así 

como de nutrientes. 

• Las mayores concentraciones de metales en agua se registraron en el cauce 

principal, mientras que las mayores concentraciones de metales en los sedimentos 

de fondo se registraron en la llanura de inundación. Estos resultados probablemente 

se deben a la diferente granulometría del sedimento, que es limo-arcilloso en la 

llanura de inundación y arenoso en el cauce principal, lo cual disminuye la 

capacidad de adsorción del metal. 

• Los mayores valores de densidad, riqueza y diversidad específica correspondieron 

en general a las estaciones de la llanura de inundación de ambas zonas, siendo la 

densidad el atributo que permitió la principal diferenciación entre SJ y E, con 

mayores valores en SJ. Sin embargo, la mayor densidad en SJ, no se debió a una 

mejor calidad del agua, sino a la dominancia de nemátodos. Por lo tanto, se 

concluye, que dichos atributos no son parámetros representativos en los tramos 

estudiados del sistema del río Salado, para determinar el grado de contaminación 

por metales. 
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• Se determinaron diferencias en la composición de los ensambles de 

macroinvertebrados bentónicos entre el cauce principal y la llanura de inundación 

de ambas zonas, presentando los citados ensambles mayor simplificación en E, y en 

el cauce de ambas, respecto a los de las llanuras. 

Los taxa dominantes en la llanura de inundación de SJ, fueron: Mermithidae I, C. 

gr. decorus, Ceratopogonidae, Coelotanypus sp., L. hoffmeisteri, Planorbidae I, D. 

(D.) multibranchiata, D. (A.) furcatus y D. (A.) vagus. En el cauce principal, el 

ensamble estuvo formado por Ostracoda I, Mermithidae I, D. (D.) nivea y 

Sphaeriidae.  

En la llanura de inundación de E, los taxa dominantes fueron: B. americanum, 

Mermithidae I, Ephydridae I, Ostracoda I,  D. (D.) nivea, Hirudinae I y Campsurus 

sp. En el cauce principal, Mermithidae I y C. gr. decorus. 

• La dominancia de oligoquetos y quironómidos registradas en ambas zonas, no solo 

se debe a su tolerancia a los tóxicos, sino también a que son típicos de estos 

ambientes, debido a las características físicas (principalmente la granulometría y 

contenido de materia orgánica de los sedimentos de fondo). Los nemátodos por su 

parte, también son considerados como muy tolerantes a altas concentraciones de 

metales. 

• En cuanto a los grupos funcionales tróficos (GFT), en SJ dominaron los 

depredadores, debido a las altas densidades de nemátodos. Mientras que en E,  los 

colectores-recolectores de detritus fueron dominantes. Sin embargo, al igual que lo 

mencionado anteriormente, el análisis de GFT no resulta lo suficientemente claro  

en estos ambientes para determinar el grado de contaminación, porque como sucede 

en otros ambientes del sistema del río Paraná, aún en condiciones naturales, siempre 

son dominantes los colectores-recolectores de detritus.  

• De los índices bióticos aplicados, sólo la relación densidad de oligoquetos versus 

densidad total, y densidad de quironómidos versus densidad total, permitió 

diferenciar a SJ de E. De acuerdo a dichos índices, E (cuya densidad está dada 

principalmente por los oligoquetos), tendría peor calidad del agua. 

• Con el resto de los índices bióticos, se obtuvieron los mismos resultados para SJ y 

E. Ambas zonas tendrían el mismo grado de contaminación, lo cual es esperable 
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debido a las concentraciones registradas de metales en agua y a los taxa 

característicos del bentos mencionados. Además, encontramos con la aplicación del 

IBMWP e IMRP, que en las estaciones del cauce (en ambas zonas) se obtuvieron 

clasificaciones de peor calidad en relación a las estaciones de la llanura. Esto 

sucedió, debido a que en el cauce se obtuvieron bajos valores de riqueza específica 

y a los taxa registrados se les asigna también bajos valores por parte de estos 

índices.  

• El molusco P. canaliculata y el oligoqueto L. udekemianus mostraron ser mejores 

bioacumuladores de metales, respectivamente, que C. gr. decorus. Por dichos 

resultados se las propone como especies indicadoras de contaminación de los 

citados metales en biomonitoreos de ambientes acuáticos.  

• Los puntos finales más sensibles testeados para determinar efectos del Cu  en C. gr. 

decorus, fueron la reducción del desarrollo larval y el éxito de la emergencia. 

Además, un biomarcador como las malformaciones bucales en C. gr. decorus puede 

ser un buen indicador para biomonitoreos de contaminación en campo, siendo de 

fácil detección. En L. udekemainus, el Cr afectó negativamente  la reproducción. 

 

En síntesis se puede concluir que el monitoreo conjunto de los metales, parámetros 

físicos y químicos y macroinvertebrados bentónicos, permitió comprobar el grado de 

perturbación antrópica por metales (Cr, Cu y Pb) que presenta la cuenca del río Salado del 

Norte, en los tramos estudiados.  

Los principales aportes de este estudio fueron la evaluación comparativa de 

secciones laterales que incluyen el cauce principal y el área inundable del río Salado del 

Norte, para determinar desde un punto de vista sistémico la calidad del ambiente. Esto es 

fundamental a tener en cuenta porque generalmente las descargas de efluentes 

contaminantes se vierten en los cauces considerándolos como únicos depósitos mientras 

que en  sistemas acuáticos con una dinámica de régimen hidrológico pulsátil (fases de 

aguas altas y fases de aguas bajas) el área inundable es la que cobra mayor importancia 

dado que es en esta zona donde se deposita en sedimentos la mayor concentración de 

tóxicos como fue demostrado en este trabajo.  Por lo tanto, se recomienda en los 
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biomonitoreos de ambientes acuáticos no sólo tener en cuenta el cauce sino su llanura para 

evaluar el grado de contaminación y recomendar estrategias de remediación o restauración. 

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos y dada la importancia de contar con 

una especie nativa, abundante, de amplia distribución en el sistema del río Paraná y fácil 

captura como Pomacea canaliculata, se recomienda su uso en estudios de bioacumulación 

de metales. Otra especie que también se recomienda es Limnodrilus udekemianus 

típicamente bentónica que cumple con muchos de los atributos antes mencionados y es más 

recomendable que Limnodrilus hoffmeisteri (otro tubicino muy común) por ser de mayor 

tamaño y más fácil su manipulación ya que  L. udekemianus a diferencia de L. hoffmeisteri 

no se enrolla sobre si mismo.   

Las malformaciones bucales en quironómidos mostraron ser un biomarcador 

importante para tener en cuenta en monitoreos de la calidad ambiental, debido a la rápida 

respuesta a los efectos de metales en el  ambiente, tal como se demostró en esta tesis. 

 Si bien es muy difícil encontrar un área prístina o con muy poco impacto, en 

futuros monitoreos que se realicen en la cuenca del río Salado se debería contar con otra 

zona de referencia menos afectada para poder determinar un gradiente más preciso de 

calidad del agua.  

Finalmente, de acuerdo a los estudios expuestos en este trabajo se considera 

necesario el monitoreo permanente de los ambientes estudiados y la necesidad de 

implementar acciones de restauración y mayor control del vertido de los compuestos 

contaminantes que realizan las industrias y empresas ubicadas en la cuenca del citado río, 

que son las responsables de  la situación señalada.  
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CAPÍTULO 1 

Índices bióticos calculados: 

• IBMWP: Iberic Biological Monitoring Working Party (Alba-Tercedor et. al, 2002). Las 

familias analizadas tienen un valor de tolerancia asignado, la suma total es el valor del 

índice. 

????? =??? 

Vx: valor de tolerancia-sensibilidad de cada taxón. 

 

• IMRP: Índice de Macroinvertebrados para Ríos Pampeanos (Rodrigues Capitulo, 

1999). Es una adaptación del BMWP. 

???? =??? 

Vx: valor de tolerancia-sensibilidad de cada taxón. 

 

• ASPT: Average Score Per Taxón (Friedich et.al, 1996).  

 

ASPT= IBBBBMWP
RE????  

 RE: riqueza específica 

 

Relaciones de densidades: en cada uno de los casos expresados como ind.m
-2

. 

• Densidad de oligoquetos/densidad total (DT). 

• Densidad de quironómidos/DT.  
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Tabla 1.3: Test de LSD-Fisher resultante del ANOVA de dos vías a las densidades del 

bentos, por estaciones y años. 

 

 

Tabla 1.5: Test de LSD-Fisher resultante del ANOVA de dos vías a las riquezas de 

especies del bentos, por estaciones y años. 

 

 

 

 
LSD test; variable log (datos-densidades)

Probabilities for Post Hoc Tests

Error: Between MS = ,05309, df = 24,000

Cell No.

Esta año SJ1-05

1,5917

SJ1-06

2,0688

SJ2-05

2,9192

SJ2-06

3,2017

SJ3-05

3,8445

SJ3-06

2,9886

E1-05

1,5917

E1-06

1,9098

E2-05

2,3042

E2-06

3,0782

E3-05

3,3911

E3-06

3,4048

1

2

3

4

5

6

7

8

9

10

11

12

SJ1 2005 0,018134 0,000000 0,000000 0,000000 0,000000 1,000000 0,103840 0,000900 0,000000 0,000000 0,000000

SJ1 2006 0,018134 0,000141 0,000003 0,000000 0,000055 0,018134 0,406262 0,222941 0,000017 0,000000 0,000000

SJ2 2005 0,000000 0,000141 0,146289 0,000051 0,715781 0,000000 0,000017 0,003247 0,406583 0,019310 0,016402

SJ2 2006 0,000000 0,000003 0,146289 0,002262 0,268410 0,000000 0,000000 0,000074 0,517649 0,324208 0,291169

SJ3 2005 0,000000 0,000000 0,000051 0,002262 0,000130 0,000000 0,000000 0,000000 0,000438 0,023966 0,028087

SJ3 2006 0,000000 0,000055 0,715781 0,268410 0,000130 0,000000 0,000007 0,001309 0,638143 0,042770 0,036709

E1 2005 1,000000 0,018134 0,000000 0,000000 0,000000 0,000000 0,103840 0,000900 0,000000 0,000000 0,000000

E1 2006 0,103840 0,406262 0,000017 0,000000 0,000000 0,000007 0,103840 0,046758 0,000002 0,000000 0,000000

E2 2005 0,000900 0,222941 0,003247 0,000074 0,000000 0,001309 0,000900 0,046758 0,000395 0,000006 0,000005

E2 2006 0,000000 0,000017 0,406583 0,517649 0,000438 0,638143 0,000000 0,000002 0,000395 0,109284 0,095389

E3 2005 0,000000 0,000000 0,019310 0,324208 0,023966 0,042770 0,000000 0,000000 0,000006 0,109284 0,942557

E3 2006 0,000000 0,000000 0,016402 0,291169 0,028087 0,036709 0,000000 0,000000 0,000005 0,095389 0,942557

LSD test; variable RElog(x+1) (datos RE y H)

Probabilities for Post Hoc Tests

Error: Between MS = ,03949, df = 24,000

Cell No.

Est año SJ1-05

,10034

Sj1-06

,20069

SJ2-05

,59272

SJ2-06

,75176

SJ3-05

1,0335

SJ3-06

,41842

E1-05

,10034

E1-06

,20069

E2-05

,30103

E2-06

,59272

E3-05

,89555

E3-06

,80275

1

2

3

4

5

6

7

8

9

10

11

12

SJ1 2005 0,542097 0,005714 0,000507 0,000006 0,061647 1,000000 0,542097 0,228083 0,005714 0,000053 0,000229

SJ1 2006 0,542097 0,023652 0,002378 0,000030 0,192151 0,542097 1,000000 0,542097 0,023652 0,000257 0,001091

SJ2 2005 0,005714 0,023652 0,336748 0,012043 0,293395 0,005714 0,023652 0,084803 1,000000 0,074242 0,207808

SJ2 2006 0,000507 0,002378 0,336748 0,095344 0,050973 0,000507 0,002378 0,010448 0,336748 0,384288 0,756032

SJ3 2005 0,000006 0,000030 0,012043 0,095344 0,000893 0,000006 0,000030 0,000143 0,012043 0,403720 0,167901

SJ3 2006 0,061647 0,192151 0,293395 0,050973 0,000893 0,061647 0,192151 0,476334 0,293395 0,007141 0,026240

E1 2005 1,000000 0,542097 0,005714 0,000507 0,000006 0,061647 0,542097 0,228083 0,005714 0,000053 0,000229

E1 2006 0,542097 1,000000 0,023652 0,002378 0,000030 0,192151 0,542097 0,542097 0,023652 0,000257 0,001091

E2 2005 0,228083 0,542097 0,084803 0,010448 0,000143 0,476334 0,228083 0,542097 0,084803 0,001225 0,004979

E2 2006 0,005714 0,023652 1,000000 0,336748 0,012043 0,293395 0,005714 0,023652 0,084803 0,074242 0,207808

E3 2005 0,000053 0,000257 0,074242 0,384288 0,403720 0,007141 0,000053 0,000257 0,001225 0,074242 0,572668

E3 2006 0,000229 0,001091 0,207808 0,756032 0,167901 0,026240 0,000229 0,001091 0,004979 0,207808 0,572668
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