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asteriscos indican que las diferencias fueron estadísticamente significativas 
(ANODEV; p<0,05).      
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Figura 21: Respuestas de escape de las especies estudiadas a los tres tóxicos 
(Cr, Cu y endosulfán) a las tres velocidades de captura (VL, VM y VR). El eje X 
representa el valor del control. Las barras positivas indican que los organismos 
manifestaron una mayor habilidad de escape que los respectivos del control (se 
escaparon más). Por el contrario, las barras negativas indican que los 
organismos fueron más capturados que los del control. La longitud de las barras 
representa la magnitud de la respuesta. Los asteriscos indican que  las 
diferencias fueron estadísticamente significativas (ANODEV; p<0,05).   
N.conifer;  A.falcifer;  D.magna;  C.dubia and  P. variabilis.  
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Figura 22: Número de a) copepodos calanoideos (N. conifer y A. falcifer), b) 91
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cladoceros anomópodos (D. magna, C. dubia) y c) cladóceros ctenópods (P. 
variabilis) capturados en cada concentración de Cu y Cr.  Los gráficos muestran 
los valores medios (n=100, excepto para P. variabilis donde n=50) para las tres 
velocidades de captura: 0,27 cm s-1 (VL); 2,87 cm s-1 (VM) y 15 cm s-1  (VR). Los 
asteriscos indican diferencias significativas respecto a los controles (ANODEV; 
p<0,05). 

Figura 23: Número de a) copepodos (N. conifer y A. falcifer), b) cladoceros 
anomópodos (D. magna, C. dubia) y c) cladóceros ctenópodos (P. variabilis) 
capturados en cada concentración de endosulfán.  Los gráficos muestran los 
valores medios (n=100, excepto para P. variabilis donde n=50) para las tres 
velocidades de captura: 0,27 cm s-1 (VL); 2,87 cm s-1 (VM) y 15 cm s-1  (VR). Los 
asteriscos indican diferencias significativas respecto a los controles (ANODEV; 
p<0,05). 
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Figura 24: Respuestas de escape N. conifer y C. dubia a los diferentes 
tratamientos con: AP, Cr, endosulfán y las respectivas mezclas frente a las tres 
velocidades de captura (VL, VM y VR). El eje X representa el valor del control. 
Las barras positivas indican que los organismos manifestaron una mayor 
habilidad de escape que los del control. Por el contrario,  las barras negativas 
indican que los individuos fueron más capturados que sus respectivos controles. 
La longitud de las barras representa la magnitud de las respuestas. Los 
asteriscos indican que las diferencias fueron estadísticamente significativas 
(ANODEV; p<0,05). 
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Figura 25: Patrón de migración vertical registrado para cada especie estudiada a 
lo largo del día. El diagrama representa la proporción de individuos presentes en 
cada nivel de profundidad a las 00:00; 06:00; 12:00 y 18:00 horas del día. Nc: N. 
conifer; Af: A. falcifer; Cd: C. dubia; Pv: P. variabilis; Dm: D.magna. 
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Figura 26: Migración vertical de de cada especie estudiada a lo largo del día. El 
diagrama representa la proporción de individuos presentes en cada nivel de 
profundidad a las  00:00; 06:00; 12:00 y 18:00 horas. Las líneas punteadas 
( ) representan los grupos del control y las líneas continuas ( ) 
representan los grupos sometidos al AP. Las líneas horizontales representan 
±SD. Af: A. falcifer, Nf: N. conifer, Pv: P. variabilis y Cd: C. dubia. 
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Figura 27: Profundidad promedio de cada especie en cada observación (00:00; 
06:00; 12:00 y 18:00 horas). Las líneas punteadas ( ) representan los 
grupos del control y las líneas continuas ( ) representan los grupos 
sometidos al AP. Las líneas verticales representan ±SD. 

101

Figura 28: Índice de agrupamiento (Loyd). Las figuras muestran los valores 
promedio para cada especie en cada observación (00:00; 06:00; 12:00 y 18:00). 
A mayores valores de dicho índice, mayor grado de agregación. Las líneas 
punteadas ( ) representan los grupos del control y las líneas continuas 
( ) representan los grupos sometidos al AP. Las líneas verticales 
representan ±SD. 
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Figura 29: Valores promedio de las distancias de migración recorridas por cada 
especie en cada tratamiento (control y AP). Los asteriscos indican diferencias 

103
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significativas respecto al control (p<0,05). Las líneas verticales representan el 
±SD. 

Figura 30 (a y b): Migración vertical de de cada especie estudiada a lo largo del 
día. El diagrama representa la proporción de individuos presentes en cada nivel 
de profundidad a las  00:00; 06:00; 12:00 y 18:00 horas.  Las líneas punteadas 
( ) representan los controles y las líneas continuas ( ) representan 
los tratamientos con Cr (a) y endosulfán (b). En ambos casos los símbolos 
blancos (□) representan las concentraciones tóxicas bajas y los negros (●), las 
concentraciones altas. Nc: N. conifer, Af: A. falcifer, Cd: C. dubia, Pv: P. 
variabilis, Dm: D. magna. 
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Figura 31: Profundidad promedio de cada especie en cada observación (00:00; 
06:00; 12:00 y 18:00 horas). Los gráficos de la izquierda muestran la 
comparación entre control ( ) y los tratamientos con cromo ( ), los 
gráficos de la derecha muestran la comparación entre  el control ( ) y los 
tratamientos con endosulfán ( ). En ambos casos, los símbolos blancos (□) 
representan las menores concentraciones y los símbolos negros (●) representan 
las mayores concentraciones.  Nc: N. conifer, Af: A.  falcifer, Cd: C. dubia, Pv: P. 
variabilis, Dm: D. magna. 

108

Figura 32: Índice de agrupamiento (Loyd). Las figuras muestran los valores 
promedio para cada especie en cada observación (00:00; 06:00; 12:00 y 18:00). 
Los gráficos de la izquierda muestran la comparación entre control ( ) y los 
tratamientos con cromo ( ), los gráficos de la derecha muestran la 
comparación entre  el control ( ) y los tratamientos con endosulfán (
). En ambos casos, los símbolos blancos (□) representan las menores 
concentraciones y los símbolos negros (●) representan las mayores 
concentraciones. Nc) N. conifer, Af) A.  falcifer, Cd) C. dubia, Pv) P. variabilis, 
Dm) D. magna. 
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Figura 33: Migración vertical diaria de N. conifer del control y expuesto a las 
mezclas Cr+AP (paneles superiores), En+AP (paneles inferiores) y a los 
respectivos tratamientos adicionados individualmente (AP, Cr y endosulfán). Se 
muestra el porcentaje de individuos promedio en cada nivel de profundidad y 
cada horario del día observado (00:00; 06:00; 12:00 y 18:00). 

113

Figura 34: Migración vertical diaria de C. dubia del control y expuesta a las 
mezclas Cr+AP (paneles superiores), En+AP (paneles inferiores) y a los 
respectivos tratamientos adicionados individualmente (AP, Cr y endosulfán). Se 
muestra el porcentaje de individuos promedio en cada nivel de profundidad y 
cada horario del día observado (00:00; 06:00; 12:00 y 18:00). 
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Figura 35: Profundidad promedio de N. conifer y C. dubia del control, AP, los 
tratamientos con Cr, endosulfán y las mezclas (Cr+AP y En+AP) en cada horario 
del día observado (00:00; 06:00; 12:00 y 18:00).  
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Figura 36: Índice de agrupamiento (Lloyd) de N. conifer y C. dubia del control, 
AP, los tratamientos con Cr, endosulfán y las mezclas (Cr+AP y En+AP). Los 
gráficos muestran los valores promedio en cada horario del día observado 
(00:00; 06:00; 12:00 y 18:00). 
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ABREVIATURAS 
 

Af: Argyrodiaptomus falcifer 

ANODEV: siglas en ingles del análisis de la devianza (“Analysis of deviance”) 

ANOVAmr: análisis de la varianza (“Analysis of variance”), con medidas repetidas  

ANOVA: siglas en inglés del análisis de la varianza (“Analysis of variance”) 

AP: Agua de peces 

AT: Agua de tanque 

C: Copepodito 

Cd: Ceriodaphnia dubia 

CE50: Concentración efectiva para el 50% de la población 

CEM: Concentración efectiva mínima 

CENO: Concentración de efectos no observables 

Cr: Cromo 

Cr+AP: Mezcla del cromo y agua de peces 

Cu: Cobre 

Dm: Daphnia magna 

DPE: Desarrollo post embrionario 

En+AP: Mezcla de endosulfán (formulado) y agua de peces 

EPR: Edad de la primera reproducción 

IC: Intervalo de confianza 

MVD: Migración vertical diaria 

N: Nauplio 

Nc: Notodiaptomus conifer 

Pv: Pseudosida variabilis 

SD: siglas en inglés de la desviación estándar (“Standard desvest”) 

VL: Velocidad de captura lenta 

VM: Velocidad de captura media  

VR: Velocidad de captura rápida 

VSC: Valor subcrónico 
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1.1. RESUMEN 
 

La necesidad de obtener herramientas metodológicas adecuadas y 

representativas que permitan medir el impacto de los xenobióticos y el efecto de 

ciertos estresantes naturales, como son los comunicadores químicos (infoquímicos) 

indicadores de depredación sobre los integrantes del zooplancton, promovió el 

desarrollo de la presente tesis.  

Dado que el comportamiento representa una respuesta integrada y de 

relevancia ecológica para los organismos frente a diversas situaciones ambientales, 

se ha considerado un parámetro de potencial significancia, tanto para estudios 

ecológicos como ecotoxicológicos. Este parámetro permitiría reconocer respuestas 

rápidas y no destructivas a diversos estresantes y estimar posibles consecuencias 

poblacionales a largo plazo. 

Partiendo de estas premisas, se propuso la hipótesis de que los 

contaminantes y los infoquímicos indicadores de depredación son capaces de 

modificar el comportamiento de los microcrustáceos del zooplancton, y que dichas 

modificaciones constituyen biomarcadores sensibles y tempranos. 

Para ello se realizaron numerosos trabajos experimentales bajo condiciones 

controladas de laboratorio utilizando tres especies de cladóceros (Daphnia magna, 

Ceriodaphnia dubia, Pseudosida variabilis) y dos de copépodos (Argyrodiaptomus 

falcifer y Notodiaptomus conifer). Los experimentos se realizaron en tres etapas que 

comprendieron ensayos de toxicidad aguda, de ciclo de vida y de comportamiento. 

Para estos últimos se diseñaron dispositivos específicos  que permitieron evaluar la 

migración vertical diaria (MVD) y la capacidad de escape de los organismos 

mencionados. En ambos casos se realizaron numerosos experimentos previos que 

permitieron definir los patrones “normales” de comportamiento. Posteriormente se 

analizaron las respectivas respuestas ante la presencia de diferentes 

concentraciones de metales (cromo y cobre), un insecticida comercial (cuyo 

componente activo es el endosulfán) e infoquímicos de un pez zooplanctófago, 

Cnesterodon decemmaculatus.     

Los resultados demostraron que los organismos estudiados son sensibles a 

los infoquímicos. Esto se observó en la gran plasticidad fenotípica registrada en el 

ciclo de vida del copépodo N. conifer y en las modificaciones etológicas de las cinco 

especies, luego de la exposición al medio con dichos comunicadores. 
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Considerando los efectos de los xenobióticos, en general los parámetros 

reproductivos constituyeron los indicadores de efecto más sensibles en los estudios 

de ciclo de vida. Sin embargo, las alteraciones en la habilidad de escape y los 

movimientos migratorios resultaron ser mejores biomarcadores de los contaminantes 

utilizados, permitiendo detectar el impacto a concentraciones menores que las que 

generaron respuestas negativas tanto en los ensayos agudos como en los crónicos. 

Dada la importancia del comportamiento en la distribución y éxito evolutivo de 

los organismos en la naturaleza, las posibles alteraciones en dicho parámetro 

podrían generar serias consecuencias negativas, no sólo para el zooplancton sino 

también para los eslabones tróficos vinculados a ellos. 

Finalmente, la elevada sensibilidad de N. conifer y P. variabilis (al 

compararlas con otros microcrustáceos utilizados en estudios ecotoxicológicos) y su 

gran representatividad de los ambientes neotropicales, permiten sugerirlas como 

especies muy adecuadas para futuros trabajos en esta línea de investigación.  
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1.2. ABSTRACT 
 

The need to obtain adecuate and representative tools to the measurement of 

the impacts of xenobiotics and natural stressors, such as some chemical 

communicators (infochemicals) on zooplankton species, promoted the development 

of the present thesis.  

Taking into account that behaviour constitutes an integral response of the 

organisms, of ecological relevancy to different environmental situations, it has been 

considered a parameter of potential significance to both ecological and 

ecotoxicological studies. This parameter would allow to recognize rapid and non 

destructive responses to several stressors and to estimate possible populational 

consequences in a long term.  

The aforementioned premises allowed us to hipothesize that pollutants and 

the infochemicals indicating predation are able to modify zooplankton 

microcrustaceans behaviour, and that those modifications constitute sensible and 

earlier biomarkers. 

In order to test this hipothesis, numerous experimental works under laboratory 

controled conditions were done with three cladoceran (Daphnia magna, 

Ceriodaphnia dubia and Pseudosida variabilis) and two copepod (Argyrodiaptomus 

falcifer and Notodiaptomus conifer) species. The experiments required three 

sucesive steps: acute, life cycle and behavioural assays. To the last one, two specific 

devices were designed in order to evaluate the organisms’ diel vertical migration 

(DVM) and their ability to escape from a catching tube.  In all cases several 

preliminary experiments were done in order to define the “normal” patterns of each 

behaviour. Then, the responses to different concentrations of metals (chromium and 

copper), an insecticide (with endosulfan as active ingredient) and the infochemicals 

from a zooplanktivorous fish  (Cnesterodon decemmaculatus) were analyzed.     

Results showed that the studied organisms are sensitive to infochemicals. It 

was observed on the high phenotypic plasticity thoughout the entire life cycle of the 

copepod  N. conifer and in the ethological modifications of the five studied species, 

after the expositions to the mentioned communicators.  

On the other hand, the reproductive parameters were the most sensitive 

indicators of xenobiotic effects in life cycle experimets. However, the alterations in 

the ability to escape and  in the DVM resulted better biomarkers, allowing to detect 
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the impact at lower concentrations than those which promoted negative responses in 

both acute and chronic assays.  

Taking into account that behaviour is one of the most important trait of the 

organisms life history, which promotes their distribution and evolutive success, a 

posible alteration on this parameter would generate serious consequences not only 

to zooplankton species but also to the organisms of other associated throphic levels.  

Finally, due to the high sensitivity of N. conifer and P. variabilis, and their high 

representativity in neotropical environments, it is suggested that they would be the 

most appropriate species  to future studies in this investigation line.  
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2. INTRODUCCIÓN 
 

2.1. Contexto ambiental y ecotoxicología 
Los ecosistemas de agua dulce, componen sólo el 2,6 % del total de agua 

distribuida en el mundo (Kalff, 2002). Estos ambientes constituyen un recurso vital 

para los seres humanos y para el conjunto de organismos que viven en o asociados 

a ellos. Sin embargo, desde el inicio de los procesos de industrialización y la 

profundización de las actividades agropecuarias, la contaminación química se ha 

incrementado de manera vertiginosa, generando en las últimas décadas 

preocupantes riesgos para la salud humana y ambiental.  

En este contexto, a todos aquellos compuestos o sustancias abióticas 

sintetizadas artificialmente por el hombre, o cuya concentración en el ambiente 

supera los valores naturales como consecuencia de las actividades antropogénicas, 

se las han denominado, en sentido amplio, xenobióticos (Repetto, 1995). 

A partir del reconocimiento de los riesgos generados por dichos compuestos y 

la necesidad de evaluar los efectos negativos a mediano y largo plazo, surge la 

ecotoxicología como rama interdisciplinaria entre la ecología y la toxicología, entre 

otras. Su principal objetivo refiere al estudio de los efectos tóxicos de los químicos y 

otros agentes antropogénicos sobre el ecosistema. A fin de cuantificar las 

concentraciones de estos agentes y predecir los posibles daños a corto y largo 

plazo, inicialmente se emplearon métodos analíticos puramente químicos, que 

permiten la identificación y cuantificación individual de sustancias. Como indicadores 

de fenómenos globales de alteración ambiental (ej. eutrofización) se utilizaron 

mediciones simples de la demanda biológica de oxígeno, sólidos suspendidos, 

amonio, entre otros (Hynes, 1978). Sin embargo, investigaciones sucesivas 

permitieron reconocer que tales métodos no mostraban resultados suficientemente 

representativos de la problemática ambiental, debido al reconocimiento de la 

existencia de contaminantes cada vez más diversificados y de reacciones negativas 

a concentraciones más bajas que las esperables. A partir de entonces, la búsqueda 

de herramientas metodológicas adecuadas, sea por su representatividad de los 

procesos naturales, por su sensibilidad o facilidad de empleo, constituye uno de los 

principales lineamientos de la ecotoxicología actual (Rand y Petrocelli, 1985).  

Al presente, la exposición de organismos vivos a potenciales agentes nocivos 

y la evaluación en campo de alteraciones fisiológicas o poblacionales conforman las 
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metodologías más utilizadas para establecer la magnitud de los daños. La ventaja de 

emplear “organismos tests” adecuados reside básicamente en su sensibilidad, ya 

que otorga la posibilidad de reconocer alteraciones a niveles de contaminación muy 

bajos, pero significativos para el ecosistema, y que no son detectables mediante los 

métodos químicos tradicionales.  

Cabe mencionar, sin embargo, que la mera exposición de los organismos a 

los tóxicos a fin de evaluar sus respuestas y predecir los daños a largo plazo o 

establecer niveles guía para la protección de la biota, también ha sido cuestionada 

(Heugens y col 2001). Esto se debe a que los resultados de tales exposiciones, a 

nivel de laboratorio, no siempre pueden ser extrapoladas en forma directa a niveles 

de organización biológica más altos y difícilmente permiten establecer 

interpretaciones acordes a la realidad.  

En este sentido, es sabido que los xenobióticos son capaces de ejercer su 

efecto tóxico mediante varios procesos: los directos, que causan la desaparición 

selectiva de las especies más sensibles y los procesos indirectos que generan 

disrupciones de las interacciones bióticas o incrementan la vulnerabilidad de las 

especies a estresantes naturales, tales como variaciones estacionales y 

depredadores (Hanazato 1998, 2001). 

En conjunto, la necesidad de ajustar diseños experimentales existentes y 

proponer nuevas herramientas metodológicas adecuadas desde el punto de vista 

ecotoxicológico, constituyen la principal justificación del desarrollo de la presente 

tesis. 

A los efectos directos derivados de la contaminación, normalmente se los 

ubica en dos grandes grupos (Kalf, 2002): agudos o letales, es decir aquellos cuya  

acción implica la muerte de los organismos afectados, y crónicos o subletales. En los 

organismos acuáticos los efectos crónicos frecuentemente implican alteraciones 

globales a nivel sistémico que resultan en modificaciones biológicas, fisiológicas o 

morfológicas. 

Sin embargo, estudios recientes demuestran la existencia de efectos tóxicos 

aún más sutiles que, aunque inicialmente parecen imperceptibles o inocuos, 

constituyen una fuente de “estrés” para los organismos. Es decir, podrían ser 

capaces de reducir la eficacia biológica o fitness darviniano y generar consecuencias 

negativas sobre las poblaciones naturales a mayor plazo (Sibly y Calow, 1989). Las 

alteraciones etológicas constituyen uno de los principales efectos tóxicos sutiles y, 
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por lo ya mencionado, su estudio e interpretación podría ser una herramienta 

ecotoxicológica altamente sensible y dotada de relevancia ecológica.  

Finalmente, entre los efectos indirectos de la contaminación por xenobióticos, 

el estudio de posibles interferencias en las comunicaciones químicas intra e 

interespecífica también constituiría una herramienta metodológica útil. Se podría 

afirmar además, que sería un adecuado complemento en evaluaciones ambientales, 

permitiendo arribar a interpretaciones más representativas que la sola exposición 

individual de los organismos a los tóxicos. Mayores detalles respecto a esta temática 

se desarrollará al final de esta introducción. 

 

Contextualizando la problemática en Sudamérica, y particularmente en 

nuestra región, los agroecosistemas representan las áreas más importantes para la 

economía e industria de las poblaciones rurales y urbanas. Argentina es 

básicamente un país agroproductor y exportador de materias primas, siendo 

frecuente usuario de tecnologías desarrolladas mayoritariamente en países 

industrializados, para mejorar e incrementar la calidad y los niveles de producción. 

Sin embargo, las actividades agrícolas y ganaderas, junto con las industriales, 

curtiembres, elaboradoras de productos lácteos e industrias metalúrgicas, entre 

otras, constituyen las principales fuentes de contaminación acuática, ya que 

emplean productos químicos que son desechados deliberadamente, con tratamiento 

insuficiente o sin previo tratamiento al ambiente. 

Desde hace pocos años numerosas investigaciones desarrolladas en el país 

han informado sobre los serios problemas que la toxicidad de estos productos 

químicos (tales como ciertos plaguicidas o la persistencia de los metales pesados) 

vienen causando sobre los ecosistemas (Mann y Bidwell 1999; De Lorenzo y col., 

2002; Montagna y Collins, 2004; Jergentz y col., 2005; De la Torre y col., 2005; 

Gagneten y col., 2007; 2009; Achiorno y col., 2008; Gagneten y Paggi, 2009). 

En lo que respecta a las actividades agrícolas, la importación y uso de 

agentes fitosanitarios y fertilizantes para el mejoramiento de la producción han 

aumentado significativamente en las últimas décadas. Entre ellos, el endosulfán 

constituye uno de los principales químicos cuyo empleo como ingrediente activo en 

numerosos insecticidas-acaricidas comerciales se incrementó con el fuerte 

crecimiento de la producción de soja (Jergentz y col., 2004). 
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Este compuesto es un organoclorado del grupo de los ciclodienos, constituido 

por una mezcla de dos isómeros biológicamente activos (α y β), en proporciones que 

varían entre 2:1 y 7:3, más diferentes metabolitos (Mackay y col., 1997). A este 

grupo pertenece además el clordano, aldrín, dieldrín, heptacloro, endrín, mirex, y 

clordecon, entre otros. La mayoría de estos productos ya han sido prohibidos a nivel 

mundial por los problemas que causan al ambiente y a la salud humana. 

En general el endosulfán actúa sobre una gran variedad de insectos y ácaros 

ingresando vía dérmica u oral, principalmente mediante el bloqueo del GABA-(ácido 

gamma amino butírico) cerrando los canales de cloro. El GABA es un 

neurotransmisor inhibitorio del sistema nerviosos central que opera mediante una 

hiperpolarización de la membrana de las células nerviosas incrementando el flujo de 

cloro hacia su interior. Los síntomas externos en estos organismos incluyen 

hiperactividad, excitación, convulsiones, etc. (Coats, 1990).  

Si bien fue introducido a mediados de los años 50, su empleo se incrementó a 

partir de  la prohibición del DDT (IPCS 1984). Fue clasificado por la Agencia para el 

Medio Ambiente de Estados Unidos como “1b”: altamente peligroso (USEPA 1980).  

En 2005 se discutió por primera vez la inclusión del endosulfán junto con el lindano 

en la lista de los 12 Contaminantes Orgánicos Persistentes (COPs) en el Convenio 

de Estocolmo1. En 2007, fue prohibido en la Unión Europea, Filipinas, Camboya, y 

numerosos países más. Además, se solicitó su inclusión a la lista de los COPs del 

Convenio de Estocolmo por parte de la Comisión Europea 

(UNEP/POPS/POPRC.3/5).  

Su vida media en el agua varía entre 4 a 800 días según el compuesto 

empleado (IPCS 1984). En el ambiente se transforma principalmente en sulfato de 

endosulfán y endosulfán-diol. El primero es el producto degradado en mayor 

cantidad y cuenta con la misma toxicidad del compuesto original; sin embargo es 

aún más persistente. 

A pesar de su categorización como altamente persistente y la prohibición de 

su uso en los países más desarrollados, aún se sigue empleando en muchos países 

en vías de desarrollo, incluyendo el nuestro, debido a su gran efectividad y bajo 

costo. Sin embargo, como resultado de las lluvias, que lavan las superficies tratadas, 

                                                 
1 El Convenio de Estocolmo es un tratado Internacional integrado por 152 países del mundo. 
Argentina se incorporó en el año 2001 siendo aprobado por Ley de la Nación Nº 26011 y adquiriendo 
categoría Constitucional en 2004. 
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o como consecuencia del arrastre por los vientos durante las pulverizaciones, estas 

sustancias son normalmente transportadas a los ríos, lagunas o aguas subterráneas.  

En las formulaciones comerciales de endosulfán pueden encontrarse  además 

diversas sustancias clasificadas como “ingredientes inertes o coadyuvantes” tales 

como emulsificantes solventes de alcohol, emulsificantes destilados del petróleo, 

agentes de suspensión, agentes humectantes, etc. Por lo general en los envases de 

venta al público no se incorpora información relacionada con la composición química 

y grado de toxicidad que se adicionan a los efectos peligrosos del ingrediente activo. 

Al presente, numerosos trabajos demuestran la elevada toxicidad de 

formulados que contienen endosulfán en diversos representantes de la fauna 

regional (Lajmanovich y col., 2002; 2005; Jergentz y col., 2004; Montagna y Collins 

2007; 2008; Palma y col., 2009; Ballesteros y col., 2009).  

 

Por otra parte, el continuo flujo de desechos industriales y de efluentes 

domésticos incrementa notoriamente el ingreso de sales metálicas a los cuerpos de 

agua (Farías y col., 2003).  El caso más preocupante para nuestra región lo 

demuestran investigaciones recientes en varios sistemas asociados al río Salado 

(Ceresoli y Gagneten, 2003; Zilli y Gagneten, 2004; Gagneten y col., 2007; 

Gagneten y Paggi, 2009). Estas investigaciones registraron niveles de cromo, cobre 

y plomo muy por encima de los valores permitidos tanto para el consumo humano 

como para el mantenimiento de la biota acuática (Secretaría Nacional de Recursos 

Hídricos 2003; 2005 a y b). 

A diferencia de los contaminantes orgánicos, tales como el endosulfán, los 

metales pesados no se degradan mediante procesos biológicos o químicos naturales 

y pueden interactuar con otras sustancias formando compuestos aún más tóxicos 

que los originales. 

En lo que respecta al cromo y al cobre, se ha demostrado además que estos 

metales poseen un gran potencial de bioacumulación a lo largo de las redes tróficas 

(Gorbi y col., 2004; Gutierrez y col., 2007; Gagneten y col., 2009). Si bien ambos 

constituyen elementos esenciales en numerosos procesos metabólicos, se tornan 

altamente tóxicos en concentraciones superiores a los rangos normales, causando 

consecuencias altamente negativas para los individuos y las poblaciones (Sullivan y 

col., 1983; Fleming y Trevors, 1989; Walker, 1990). 
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El cromo es un elemento ampliamente distribuido en la naturaleza. Si bien su 

forma elemental es muy estable, prácticamente no existe puro, pero se lo puede 

encontrar en estados de oxidación de -2 a +6. Sin embargo, las formas más 

frecuentes son las tri (+3) y hexavalentes (+6).  

En los tejidos biológicos se lo encuentra en su forma +3, en cuyas  

concentraciones traza es esencial para el metabolismo de los carbohidratos, lípidos 

y ciertas proteínas de una gran diversidad de organismos. El cromo hexavalente es 

más tóxico que el trivalente por su elevado potencial de oxidación que le permite 

penetrar fácilmente en las membranas biológicas. Una vez ocurrido el ingreso, se 

reduce inmediatamente a Cr+3, no quedando claro si los efectos tóxicos se 

manifiestan por esta reducción o por su mantenimiento en el interior de las células 

(Steven y Chapman, 1984) 

Las principales fuentes de ingreso a los ecosistemas son los desechos de 

industrias productoras de acero inoxidable, curtiembres y fábricas de pigmentos para 

tintas y pinturas, entre otras.  

Su toxicidad sobre la biota acuática es altamente dependiente de las 

características fisicoquímicas del agua tales como la temperatura, pH, salinidad, etc. 

Sus efectos tóxicos han sido descriptos para numerosas especies acuáticas, pero en 

líneas generales, los microcrustáceos han resultado ser los más sensibles. En este 

sentido, numerosos trabajos registran sus efectos negativos sobre distintos 

parámetros biológicos tales como la longevidad, alimentación y reproducción 

(Spehar y Fiandt, 1986; Wong, 1993, Gagneten, 2006). Adicionalmente, a nivel 

comunitario, el impacto del cromo fue evaluado intensamente en estudios de 

mesocosmos, donde se observaron importantes modificaciones en la diversidad, 

riqueza y densidad del zooplancton (Gagneten, 2002).  

Finalmente, dada su elevada toxicidad es frecuentemente utilizado como 

tóxico de referencia en numerosos tests de toxicidad. Además, su baja potencialidad 

de adsorción a  las paredes de los recipientes o la materia particulada, orgánica o 

inorgánica, permite el mantenimiento de las concentraciones iniciales durante el 

período de exposición (Guglielmucci y col., 1981). 

El cobre existe en sus dos estados de oxidación más estables en los sistemas 

acuáticos: Cu+1 y Cu+2. Sin embargo, en el metabolismo, este elemento forma parte 

de numerosas enzimas que actúan como catalizadoras redox o “carriers” (Flemming 

y Trevors, 1989). Cuando las concentraciones en el medio superan los niveles 
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umbrales de tolerancia, este metal se torna muy tóxico. Sin embargo, de la misma 

manera que el cromo, su toxicidad varía dependiendo principalmente de las 

condiciones del medio.  

Los mecanismos de toxicidad conocidos incluyen interacciones con proteínas, 

enzimas, ácidos nucleicos y metabolitos, tanto en las paredes celulares como en el 

interior de las células (Sato y col., 1986). Las principales fuentes antropogénicas de 

contaminación por cobre incluyen las industrias mineras, refinerías, emisiones 

domésticas, producción de alguicidas, fungicidas y fertilizantes.   

Entre las especies de agua dulce más sensibles, Daphnia magna registra un 

rango de toxicidad aguda entre 1.4 y 70 μgl-1 (Winner y Farrel, 1976; Dave, 1984; 

Bossuyt y col., 2004). Sin embargo en revisiones previas Hodson y col. (1979) 

encontraron un rango mayor de 5 a 86 μgl-1. Otros estudios más amplios sobre la 

incidencia del cobre comprenden el relevamiento y análisis de respuestas a nivel 

comunitario. En esta línea,  Havens (1994) realizó estudios de mesocosmos 

monitoreando durante 14 días los efectos del cobre en la comunidad planctónica. 

Observó una importante reducción en la biomasa total así como una reducción 

significativa en el transporte del carbono orgánico a lo largo de la cadena trófica. 

En líneas generales, como resultado del uso negligente del endosulfán y la 

contaminación por sales metálicas de cobre y cromo, los organismos “no blanco” 

tales como los integrantes del zooplancton son seriamente afectados. La 

desestabilización de la estructura y dinámica de los ecosistemas acuáticos naturales 

y la simplificación de las redes tróficas, constituyen las principales consecuencias de 

la contaminación.  

 

2.2. Microcrustáceos zooplanctónicos 
En los ecosistemas acuáticos, el zooplancton constituye uno de los grupos 

más importantes debido a su participación significativa en la transferencia de materia 

y energía desde los organismos autótrofos hacia los niveles superiores (De Bernardi 

y Peters, 1987). Adicionalmente, recientes investigaciones enfatizan su importante 

rol en los procesos de regeneración de nutrientes, especialmente de fósforo, 

mediante el consumo de bacterias, protozoos y otros microorganismos acuáticos 

(Thomaz y col., 2004, Trevisan y Forsberg, 2007; Sinistro, 2010). Este aspecto le 

otorga un gran protagonismo en el denominado “loop microbiano” (Barnes y Mann, 
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1991) contribuyendo además significativamente a la producción primaria de los 

sistemas naturales, principalmente de las regiones templadas (Vrede y Vrede, 2005). 

Por otra parte, su capacidad de modificar la calidad del agua mediante el 

consumo selectivo de algas y su importancia como recurso para la fauna ictícola 

(Pennak, 1991) los torna un eslabón clave en la estructuración y funcionamiento de 

las tramas tróficas. En nuestra región constituyen el principal alimento de larvas y 

juveniles de numerosas especies de peces (Leporinus obtusidens, Hoplias 

malabaricus, etc.) y de adultos que poseen dieta zooplanctófaga durante toda su 

vida (Astyanax eigenmanniorum, Jenynsia lineata lineata, Cnesterodon 

decemmaculatus, etc.) (Occhi y Oliveros, 1974; Escalante, 1983; Rossi, 1989; 

Oliveros y Rossi, 1991; Freís y López, 1998; Barros, 2004). Asimismo, existen 

numerosos invertebrados acuáticos de gran importancia ecológica tales como 

Chaoborus sp., hemípteros noctonectidos y belostomátidos, odonatos y camarones, 

cuya dieta depende mayoritariamente de estos organismos (Neil, 1990; González 

Sagrario y Balseiro, 2010).   

 Entre los grupos dominantes del zooplancton, los cladóceros, copépodos y 

rotíferos son los principales componentes. Los dos primeros pertenecen al Phylum 

Arthropoda y son los comúnmente denominados microcrustáceos. Éstos poseen  

ciertas características biológicas comunes derivadas de un pasado filogenético 

relativamente próximo; sin embargo entre ellos existen numerosas particularidades 

que los diferencian. 

En líneas generales, su frecuente presencia tanto en ambientes leníticos 

como lóticos, cortos tiempos generacionales y elevada sensibilidad a la acción de los 

tóxicos han motivado su estudio en ecología acuática y su empleo como 

biomarcadores tanto en estudios ecotoxicológicos como en monitoreos ambientales 

(Ferdous y Muktadir, 2009).  

Desde el punto de vista evolutivo de los microcrustáceos, las particularidades 

de sus parámetros biológicos, morfología, fisiología, etología y patrones de historia 

de vida constituyen adaptaciones que permitieron su éxito y perpetuación en los 

ecosistemas (Paggi, 1995). Algunos de ellos son muy importantes para la 

interpretación de las diversas estrategias y compensaciones (en términos 

energéticos) necesarias para enfrentarse y sobrevivir a las diferentes condiciones 

ambientales (Sibly y Calow, 1989). Sin embargo, se podría afirmar que ciertos 

atributos son más relevantes que otros,  dependiendo del grupo considerado: 
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En primer lugar, aquellos derivados de la morfología ofrecen características 

ventajosas tanto para estudios ecológicos como ecotoxicológicos (De Bernardis y 

Peters, 1987; Mark y Solbé, 1998). La longitud media de los copépodos adultos -sin 

considerar las sedas furcales- varía alrededor del milímetro, y dos milímetros para 

los cladóceros. Su pequeño tamaño los torna altamente adecuados para el 

mantenimiento en laboratorio y estudios experimentales, comparados con otros 

grupos taxonómicos de mayor talla. Por otra parte, sus diversos apéndices y gran 

sensibilidad permiten reconocer malformaciones o alteraciones en el desarrollo, sea 

por causas naturales (tales como parasitismo o regeneración post daño) o 

antrópicas (como contaminación ambiental). En este sentido, numerosas 

investigaciones han registrado malformaciones tanto en copépodos (Brylinski, 1984; 

Fleminger, 1985; Sillett y Stemberger, 1998) como en cladóceros (Shurin y Dodson, 

1997; Otha y col., 1998; Kotov y Dumont, 2000; Sinev, 2000). 

Entre los parámetros fisiológicos, los mecanismos respiratorios son 

relativamente similares en ambos grupos, siendo la superficie general del cuerpo la 

principal mediadora de los intercambios de gases. En el caso de los cladóceros, 

existen además los epipoditos en los apendices del tronco que serían superficies de 

intercambio específicas. También se ha propuesto la posibilidad de que intervengan 

los “órganos nucales” aunque su función  específica es aún de discutible naturaleza 

(Aladin y Potts, 1995). El consumo de oxígeno así como la proporción de 

hemoglobina en el cuerpo también se encontrarían entre los indicadores fisiológicos 

más sensibles (Pane y col., 2003; Rathore  y Khangarot, 2003). 

En cuanto a la alimentación, los cladóceros se caracterizan principalmente por 

ser herbívoros- detritívoros, y algunos pocos son depredadores. Los copépodos, en 

cambio, poseen una  alimentación más diferenciada siendo algunos grupos 

filtradores, otros ramoneadores o carnívoros. En general los calanoideos tienen a ser 

micrófagos y los cyclopoideos macrófagos. El conocimiento de los hábitos 

alimenticios es particularmente importante cuando se llevan a cabo estudios de 

laboratorio, ya que la necesidad de realizar cultivos paralelos a ser utilizados como 

alimento (e.g. para algunas especies de ciclopoideos carnívoros) podría dificultar la 

tarea. La tasa de filtración es uno de los parámetros más utilizados para medir los 

efectos de ciertos contaminantes en el metabolismo (Wong, 1993; Sarma y Nandini, 

2006). 
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El desarrollo post embrionario (DPE) de los microcrustáceos es otro de los 

principales puntos de interés para los ecólogos de ambientes acuáticos. Esto se 

debe a que su estudio permite no sólo el reconocimiento de los mecanismos de 

transferencia de materia y energía y la detección de riesgos de contaminación, sino 

que además contribuye al desarrollo de teorías generales sobre la producción 

biológica (Downing, 1984 en Hart ,1990).  

En ambos grupos (cladóceros y copépodos) los procesos de muda son 

regulados por ecdisteroides (Chang, 1989) y otros componentes similares a las 

hormonas juveniles de los insectos (Laufer y Borst, 1988). Sin embargo,  en el caso 

de los cladóceros se asume que las mudas ocurren a edades predeterminadas 

(Lynch, 1989) y la reproducción es estimulada por el tamaño del animal (Gurney y 

col., 1990). Los juveniles son idénticos a los adultos y no existe metamorfosis. Los 

copépodos, en cambio, presentan un ciclo altamente complejo, lo que ha 

demandado muchos años de estudio y generado importantes controversias entre 

diferentes autores. 

En líneas generales, luego de la eclosión del huevo, el desarrollo de un 

copépodo incluye once estadios inmaduros y una metamorfosis, de la morfología 

naupliar (N6) a la morfología de copepodito (C1). Entre los estadios inmaduros, los 

primeros seis corresponden a una larva activa denominada “nauplio”. Cada estadio 

sucesivo de nauplio (N1, N2, N3, N4, N5, N6) se caracteriza por un creciente 

desarrollo de los cinco pares de apéndices cefálicos.  Los seis restantes estadios 

inmaduros transcurren luego de una metamorfosis que transforma la larva nauplio en 

un organismo cuya morfología es similar a la del copépodo adulto. Estos sucesivos 

estadios se denominan copepoditos  (C1, C2, C3, C4 y C5) y la diferenciación 

principal reside en el desarrollo progresivo de los apéndices locomotores toráxicos 

(5) y aumento general del tamaño corporal.   

Pese a que trabajos tempranos de Corkett y Mc Laren (1970) demostraron 

una notoria diferenciación temporal entre los distintos estadios larvarios en 

organismos marinos, Miller (1977) y Uye (1988), luego de analizar diversas especies 

del género Acartia y Pseudocalanus postularon el modelo de desarrollo isocronal, de 

acuerdo al cual cada estadio larvario posee naturalmente la misma duración 

temporal (Figura 1). 
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Figura 1: Modelo de desarrollo isocronal propuesto por Uye (1980). La gráfica fue 
extraída del trabajo de Hart (1990) quien realizó una extensa revisión crítica del 
modelo mencionado. 

 
Sin embargo, estudios subsecuentes demostraron que tal modelo no se 

ajustaba a la mayoría de las especies marinas y desarrollaron la idea de 

anisocronalidad (Frost, 1980; Mc Laren y Corkett, 1981; Landry, 1983; Corkett, 1984, 

entre otros). 

Posteriormente, una extensa revisión bibliográfica sobre el DPE de los 

copépdos tanto marinos como de agua dulce reveló que la equiproporcionalidad 

constituye la regla general (Hart, 1990). Según esta regla, cada estado larvario 

constituye una proporción fija del tiempo total de desarrollo, aunque no 

necesariamente idéntica al resto de los estadios (manteniéndose la idea de 

anisocronalidad) y es independiente de factores naturales capaces de influir en el 

metabolismo, tales como la temperatura o la calidad de alimento (Hart, 1996; 1998;) 

(Figura 2). 
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Figura 2: Modelo de desarrollo equiproporcional propuesto por Crockett y Mc Laren 
(1970) y Crokett (1984) para copépodos marinos. Este modelo fue luego retomado 
por Hart (1990) para organismos de agua dulce. Se observa que, pese a las 
variaciones térmicas (eje x), las proporciones respecto al tiempo total de desarrollo 
se mantienen constantes. 
 

 
 

Como premisa básica de este patrón se asume un cierto rango de tolerancia a 

las condiciones ambientales, y se consideran casos excepcionales los organismos 

que poseen estados de diapausa o dormancia (generalmente en los últimos estadios  

de copepodito). En esta línea, trabajos posteriores  corroboran estas afirmaciones 

mediante modelos matemáticos más complejos (Carlotti y Sciandra, 1989; Van Den 

Bosch y Wilfried, 1994).  

Pese a la relativa complejidad del modelo propuesto, el desarrollo de los 

copépodos constituye un excelente indicador para evaluar posibles alteraciones 

frente a diferentes estresantes y otorgar información sobre las respuestas 

poblacionales (Hutchinson, 2002). En este sentido, Andersen y col. (2001) 

demostraron que el pasaje de nauplio a copepodito es un indicador efectivo para 

detectar alteraciones hormonales causadas por contaminantes. Por su parte, Brown 

y col. (2003a) incorporaron el modelo de desarrollo equiproporcional en un test de 

ciclo de vida para obtener información sobre la toxicidad del lindano. Sin embargo al 

presente no existen estudios sobre la estabilidad de este patrón en presencia de 

metales pesados o comunicadores químicos naturales. 

La reproducción es otro de los atributos biológicos de mayor consideración en 

los más rigurosos ensayos de laboratorio. En este sentido, dado que los cladóceros 
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son partenogenéticos durante la mayor parte del año y en la mayoría de los cuerpos 

de agua, algunas especies, principalmente del género Daphnia han sido 

estandarizadas y propuestos como organismos apropiados para la realización de 

ensayos ecotoxicológicos (De Bernardis y Peters, 1987; Mark y Solbé, 1998). La 

reproducción partenogenética implica la producción de huevos 2n, dando lugar a 

numerosos hembras de idénticas características genéticas, lo que asegura 

uniformidad de respuesta. Esta particularidad constituye una ventaja sobre los 

copépodos, que poseen una reproducción anfigónica compleja y prolongada y 

carecen consecuentemente de la homogeneidad genética que caracteriza a los 

cladóceros.  

En cuanto a los parámetros reproductivos normalmente utilizados en estudios 

ecológicos tanto en campo como en laboratorio, la fertilidad (número de huevos por 

hembra), fecundidad (número de hembras fecundadas) y edad de la primera 

fecundación son los más empleados (Biesinger y Christensen, 1972; Allan y Daniels, 

1982; Chuah y col., 2007; Wang y col., 2009). Por otro lado, se continúan utilizando 

indicadores de crecimiento poblacional para microcrustáceos desarrollados 

tempranamente desde el campo de la ecología, tales como la  tasa reproductiva neta 

(Ro), el tiempo generacional (T) y la tasa intrínseca de incremento poblacional (r) 

(Lotka, 1925; Laughlin, 1965). 

Este último estimador (r)  ha sido muy utilizado como medida del fitness (eficacia 

biológica) desde los trabajo de Birch (1948), siendo considerado un parámetro de 

gran interés por integrar todos los componentes de la historia de vida de los 

organismos.  Sin embargo, otros autores sostienen que r no es siempre el más 

apropiado (Allan, 1976; Janssen y col., 1994), y en esta misma línea varios trabajos 

sugieren que es poco sensible comparado con el crecimiento o la reproducción 

(Barbour y col., 1989; Van Straalen y col., 1989; Villaroel y col., 2003).   

Considerando el esquema r-K de estrategias de perpetuación, los copépodos 

estarían ubicados entre los K estrategas por su extenso período de desarrollo, su 

comparativamente modesta tasa intrínseca de crecimiento natural y su sexualidad. 

Contrariamente, por el gran oportunismo y capacidad partenogenética, los 

cladóceros serían estrategas r, coincidiendo en ese sentido con los rotíferos (Allan, 

1976). 

Finalmente, el comportamiento, (cualquiera sea su naturaleza) representa una 

respuesta integrada del organismo a diversas situaciones ambientales (Rinderhagen 
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y col., 2000), razón por la cual durante las ultimas décadas numerosos autores lo 

han considerado un parámetro significativo tanto para estudios ecológicos como 

ecotoxicológicos (Ohman, 1988; Sharp y Stearns, 1997; Lopez y col., 2004). En este 

sentido, su estudio permite reconocer respuestas rápidas y no destructivas a gran 

variedad de estresantes y estimar ciertas consecuencias poblacionales a largo plazo 

(Ferrando y Andreu, 1993; Wolf y col., 1998). 

A modo general, es sabido que el comportamiento es uno de los factores más 

influyentes en la distribución y éxito evolutivo del zooplancton, particularmente de los 

microcrustáceos, ya sea por sus implicancias a nivel individual como por las posibles 

consecuencias en la dinámica de sus poblaciones (Gliwicz, 1994; Vos y col., 2002).  

La constitución genética, condiciones fisiológicas e historia de vida de cada 

organismo constituyen los parámetros sobre los cuales se determina cada 

comportamiento (De Meester, 1993; De Meester y Pijanowska, 1996). Sin embargo, 

las condiciones físicas, químicas y biológicas del medio pueden modificar estos 

patrones, induciendo mecanismos adaptativos flexibles capaces de generar 

fenotipos muy variables en ambientes diferentes (Hanazato, 2001; Kerfoot y col., 

1980; De Meester y col., 1999; Tollrian y Dodson, 1999).  

 

Migración vertical a lo largo del ciclo diario (MVD) 

Un comportamiento ampliamente conocido y muy típico de los organismos 

plactónicos es el fenómeno de migración vertical a lo largo del ciclo diario (MVD): 

movimiento vertical de los organismos en la columna de agua, que ocurre tanto en 

ambientes continentales como marinos (Cohen y Forward, 2002). 

La migración vertical diaria (MVD) del zooplancton ha sido caracterizada 

como la mayor migración animal en términos de biomasa en nuestro planeta (Hays, 

2003). Tal es su importancia que durante décadas ha sido objeto de muchas 

investigaciones e interpretaciones dando lugar a diversas hipótesis acerca de su 

significado biológico y de los estímulos que la generan. Muchas de ellas tienden a 

enumeran factores ambientales (Forward, 1988) y respuestas metabólico-

demográficas (Ohman, 1990) como las causas próximas de este fenómeno, 

incluyendo a quienes priorizan la existencia de ritmos endógenos (Enright y Hamner, 

1967). 

Otras hipótesis enfatizan la evasión a los depredadores como las causas 

evolutivas últimas (Gliwicz, 1986; Dodson, 1988; Watt y Young, 1994; De Robertis y 
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col., 2000). Sin embargo, más recientemente han comenzado a tener mayor 

predicamento aquellas interpretaciones que consideran al proceso de migración 

vertical como una solución de compromiso en la que intervienen, en diferente grado, 

las causas antes expuestas (Landry, 1978; Lampert, 1993; 2005; Vitasalo y col., 

1998; Stirling y Roff, 2000).  

Por otra parte, aunque inicialmente se consideró la MVD como un 

comportamiento fijado genéticamente, actualmente se considera consecuencia de la 

plasticidad fenotípica (Ringelberg, 1991; 1999) y el resultado de una selección activa 

de hábitat  (Lampert, 2005). Independientemente de las causas, el consenso general 

en la literatura científica reside en que pese a los costos energéticos implicados, 

estos movimientos confieren importantes ventajas metabólicas y demográficas, al 

tiempo que promueven la coexistencia de diferentes especies y permiten mantener 

la biodiversidad local (Dini y Carpenter 1991; Jose de Paggi, 1995; Lampert y col., 

2003).  

Numerosos intentos se han realizado para describir los patrones básicos 

frente a diferentes condiciones ambientales (Hutchinson, 1967; Zaret y Suffern, 

1976; Lampert, 1989); Por ejemplo, el patrón de ascenso nocturno y descenso 

diurno, propuesto en los trabajos de los mencionados autores, se ha denominado 

migración inversa, y sus causas últimas han sido estrechamente asociadas a la 

presencia de depredadores vertebrados. Por otra parte, ante la ausencia de 

depredadores visuales, los organismos tienden a realizar movimientos directos, con 

un ascenso diurno y un descenso nocturno a fin de optimizar los recursos tróficos. 

Finalmente se ha descrito el concepto de “twilight migration” para describir los 

patrones de dobles ascensos que realizan ciertos dáfnidos. Un ascenso a media 

noche y otro al amanecer, estos últimos constituirían breves “excursiones de 

inspección” a fin de  comprobar la ausencia de peligro y, de esta manera, 

seleccionar los niveles de profundidad óptimos. Sin embargo, pese a las 

descripciones, diversos autores demostraron que finalmente este comportamiento 

varía de sistema a sistema y entre las especies (De Mester y col., 1999; Tollrian y 

Dodson, 1999). Pese a ello, es posible inferir que cada patrón de migración permite 

obtener ventajas en el fitness, favoreciendo el desarrollo exitoso y la perpetuación en 

la naturaleza de las diferentes especies. 

Adicionalmente, ha sido demostrado que una alteración en la selección de 

hábitat y MVD debido a estresantes naturales (intensidad lumínica, eutrofización, 
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calidad química del agua), podrían ocasionar potencialmente mayor susceptibilidad a 

cambios ambientales o a la depredación por invertebrados o peces (Gliwicz, 1986; 

Dodson, 1990; Watt y Young, 1994; Bentkowski y col., 2010). Es razonable pensar, 

por lo tanto, que el impacto de estresantes antropogénicos tales como metales 

pesados o plaguicidas, que son nuevos (en términos evolutivos) para los 

organismos, podrían ser una amenaza adicional dado que sus mecanismos 

fisiológicos aún no están naturalmente adaptados para compensar los efectos 

tóxicos (Dawidowicz y col., 1990; Loose y col., 1993). Dada la significancia de este 

comportamiento, las principales consecuencias a nivel poblacional podrían ser la 

desaparición local y consecuentemente, alteraciones en la estructura y dinámica de 

los ecosistemas (Preston y col., 1999). 

 

Mecanismos de escape o huída  

Entre otros comportamientos estudiados en especies marinas y 

dulceacuícolas, se encuentran los mecanismos de escape o huída (Szlawer, 1964). 

Pese a que muchos autores enfatizan el importante rol de la habilidad de escape en 

la historia de vida de los organismos (Lass y Spaak, 2003), aún no se han realizado 

trabajos para analizar la sensibilidad de este parámetro y sus potencialidades en 

estudios ecológicos o ecotoxicológicos. Más aún, al presente existe escasa 

información sobre el significado ecológico de las modificaciones en este 

comportamiento como consecuencia de la exposición a contaminantes 

antropogénicos.  

Del mismo modo que para la mayoría de los organismos presa, el 

comportamiento de escape implica dos componentes importantes: la habilidad de 

percepción y la subsecuente reacción al estímulo (Vitasalo y col., 1998). Para los 

organismos con estrategias de escape pre-contacto2, la percepción ha sido descripta 

y analizada  como una de las principales componentes para el éxito en términos 

darvinianos. Esta habilidad implica la activación de censores específicos distribuidos 

sobre la superficie del cuerpo de los organismos. La localización específica de los 

órganos sensoriales, así como el rango de sensibilidad de los mismos han sido 

motivo de varias investigaciones  (Strickler y Bal 1973; Gill y Crisp 1985). Por otra 
                                                 
2 Las estrategias pre- contacto incluyen aquellas tendientes a disminuir la probabilidad de encuentro 
con los depredadores (Viitasalo y col. 1998). En general están vinculadas a  la velocidad de los 
organismos implicados, así como de las características de la presa que afectan la distancia de 
reacción de los depredadores (tamaño, color de contraste, comportamiento, etc.)  
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parte, la reacción etológica al estímulo percibido depende de una adecuada 

sincronización entre el sistema nervioso y los músculos de las anténulas y apéndices 

natatorios, toráxicos y caudales.  

Desde una perspectiva fisiológica, la combinación de ambas respuestas 

(percepción y reacción) posee un componente emergente y requiere no sólo un 

óptimo estado biológico individual sino también implica un costo energético que debe 

ser compensado con otros caracteres biológicos (Stearns, 1992). Este aspecto 

conforma la “habilidad de escape” como un posible indicador altamente sensible y, 

desde un punto de vista ecotoxicológico, de interés intrínseco con consecuencias 

importantes en comportamientos diarios sincronizados (ejemplo, MVD) y relevantes 

para las dinámicas poblacionales. Por lo tanto, pese a que la evaluación de las dos 

habilidades asociadas (percepción y reacción) implican una gran simplificación, esta 

asociación favorece la obtención de resultados más claros  a la vez que permite 

llevar a cabo análisis cuantitativos. Los mismos podrían ser fácilmente empleados 

como una herramienta complementaria en estudios ambientales.   

En líneas generales, al presente, diversos patrones de comportamiento como 

la alimentación (Buskey, 1984; Rodgher y col., 2008), fecundación (Maier, 1995; 

Lonsdale y col., 1998), natación (Dodson y col., 1997; Lopes y col., 2004), evasión 

(Pijanowska y col., 2006) y migración (Cohen y Fordward, 2005; Dawidowicz y Loose 

1992) han sido bien documentados principalmente en especies marinas. Sin 

embargo, no se han realizado iguales esfuerzos para detectar estos 

comportamientos en especies dulceacuícolas (Watt y Young, 1994; Perticarrari y 

col., 2004; Reichwaldt y Stibor 2005). 

Por otra parte, si bien en los últimos años se ha puesto empeño en desarrollar 

medidas sensibles de cambios fisiológicos y bioquímicos que pueden ser utilizados 

como indicadores tempranos del impacto de los contaminantes (Forbes y Calow, 

1997), no se han desarrollado modelos que permitan detectar cambios en el 

comportamiento, los cuales serían biomarcadores mucho más fáciles de medir y 

menos costosos que los indicadores bioquímicos.  

En este sentido, lograr medir las mínimas variaciones etológicas de manera 

sencilla sobre estos organismos clave, sería una  valiosa herramienta, dotada de 

relevancia ecológica, para evaluar la toxicidad de sustancias, efluentes y situaciones 

naturales de estrés ambiental. Asimismo, se sugiere que un mayor entendimiento de 

las posibles modificaciones de los patrones de comportamiento normal, podría 
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constituir un aporte de gran significación para la conservación y ecología evolutiva 

(Hanazato y Dodson, 1993; Hanazato, 1995; Forbes y Calow, 1997). 

 

2.3. La comunicación química interespecífica en la relación depredador- presa. 
En los ecosistemas acuáticos, las interacciones depredador-presa juegan un 

rol clave (Stearns, 1992; Lampert y Sommer, 1997), generando procesos 

coevolutivos complejos capaces de modificar la distribución espacial y temporal de 

los organismos y determinar la estructura y dinámica de las tramas tróficas (Ohman 

1988; Agrawal, 2001; Jamieson, 2005; Aránguiz-Acuña y col., 2010). 

Es sabido que la presencia de un potencial depredador en el ambiente puede 

causar ciertas respuestas fenotípicas en las presas (Mort, 1986; Dodson, 1989; 

Ohman, 1988; Pijanowska y Kowlaczewski, 1997; Forward y Rittschof, 2000; Rose y 

col., 2001; De Meutter y col., 2005; Gliwicz y Maszczyk, 2007). Tales respuestas 

tienden a incrementar la posibilidad de sobrevivir (modificando su morfología o 

comportamiento), o maximizar el fitness (modificando su historia de vida) (Weider y 

Pijanowska, 1993). Dado que gran parte de las mismas son inducidas 

químicamente, mediante la liberación de exudados o secreciones al medio (Dodson 

1988; Larsson y Dodson, 1993; Tollrian, 1994), una de las estrategias más 

favorables para enfrentar la gran vulnerabilidad y escasez de refugio en la columna 

de agua, es ser capaces de reconocer exitosamente esas “señales de alarma” 

(Kerfoot y col., 1980). De esta manera, la comunicación química constituye además 

una de las formas más eficaces para el desarrollo de las llamadas “carreras 

armamentistas” naturales.  

En el campo de la comunicación química entre especies diferentes, se han 

realizado importantes debates a fin de consensuar la terminología más apropiada 

para las señales intervinientes. En este sentido, los comunicadores químicos 

(también llamados infoquímicos o semioquímicos) que involucran relaciones 

interespecíficas, fueron denominados “aleloquímicos” y se subdividen en alomonas, 

sinomonas y kairomonas (Vos y col., 2006). Estas últimas son las implicadas en las 

relaciones depredadores-presas y, pese a ciertas controversias entre diversos 

autores (Nurdlund y Lewis, 1976; Kusch, 1999 en Lass y Spaak, 2003), se 

caracterizan por favorecer a quienes las reciben, más que a quienes las segregan. 

A partir del conocimiento sobre el importante rol que los comunicadores 

químicos cumplen en las interacciones biológicas, desde los años 60 numerosos 
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investigadores se han interesado por conocer la naturaleza química de estos 

componentes (Gilbert, 1967). Como primera aproximación, estudios tempranos 

demostraron que en general estas sustancias no poseen especificidad de acción 

sobre las especies receptoras (Loose y col., 1993; Von Elert y Loose, 1996). Por otra 

parte, estudios químicos las caracterizaron como componentes de bajo peso 

molecular (<500 Da), solubles en agua y no proteicas (Tollrian y von Elert, 1994). 

Más recientemente Boriss y col. (1999) encontraron que el óxido de trimetilamina 

(TMA), un regulador del volumen celular y estabilizador proteico de la epidermis de 

los peces degradado por bacterias superficiales, era el compuesto inductor de las 

respuestas fenotípicas de los organismos (kairomonas)3. Sin embargo, trabajos 

subsecuentes demostraron que los dáfnidos respondían sólo a concentraciones de 

TMA más elevadas que las existentes en la naturaleza (Pohnert y Von Elert, 2000).  

Probablemente la naturaleza química de estos “comunicadores” ha sido muy 

diversificada a lo largo del prolongado proceso de evolución de la vida sobre nuestro 

planeta. No obstante seguramente todas ellas deben tener en común al  menos dos 

características: la de ser moléculas lo suficientemente pequeñas y livianas como 

para que sean fácilmente dispersadas, pero también suficientemente complejas 

como para ser capaces de contener información específica, que las torne 

distinguibles de las innumerable sustancias disueltas en el agua. 
Al presente, dada las ambigüedades anteriormente señaladas y la parcial falta 

de certeza sobre la naturaleza de estos compuestos, gran parte de los trabajos en 

esta línea refieren a los comunicadores químicos sencillamente como “exudados” de 

peces o invertebrados, según sea el caso (Cieri y Stearns, 1999; Rose y col., 2001). 

En este sentido, para el caso particular de los peces, Forward y Rittschof (1999; 

2000) describen estos exudados como el producto de la  degradación de los 

polisacáridos presente en el mucus externo. La constitución química del mucus es 

un complejo de estructuras proteicas específicas (5% del peso seco) unidas 

mediante enlaces covalentes a cadenas de polisacáridos (95% del peso seco). Estas 

cadenas están compuestas por unidades de disacáridos, cuyo peso molecular varía 

entre 400- 500 Da (rango similar al descrito para las kairomonas).    

                                                 
3 Al presente se sabe que la TMA es un compuesto muy común en la naturaleza, producida en 
numerosos procesos de degradación (King, 1984). Más aún, esta sustancia también constituye un 
componente secretado por los mismos organismos del zooplancton y utilizado por sus propias presas 
como señales de alarma (de Angelis y Lee 1994).  
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Luego de la detección de las señales de alarma, independientemente de su 

naturaleza, el “miedo” a ser consumido juega quizás el rol más importante en el 

desarrollo de los mecanismos etológicos o fisiológicos defensivos (Gliwicz, 1994; De 

Meester y col., 1999). Sin embargo, ha sido extensamente reportado que estos 

cambios tienden a ser desencadenados sólo en la medida en que confieren un 

beneficio que supere los costos energéticos que implica producirlos. Es decir, 

evolutivamente la probabilidad de manifestar una determinada respuesta etológica 

ante la presencia de un depredador dependerá del balance entre el riesgo real de 

ser depredado y el costo energético de defenderse (Tollrian y Harvell, 1999).  

Desde una perspectiva teórica (Hutchinson, 1967), es posible suponer que el 

balance entre costos y beneficios difiere entre los sistemas, y su comprensión es 

más compleja en organismos de ambiente altamente variables (tales como los 

cuerpos de agua someros o zonas costeras) que en aquellos que habitan ambientes 

más estables. Sin embargo, desafortunadamente los trabajos experimentales en 

este campo de investigación aún son muy escasos. 

Al presente, numerosas investigaciones en el campo de las señales químicas 

naturales describen los efectos de estas sustancias sobre cambios morfológicos 

(Mort, 1986; Dodson, 1989) y etológicos en especies zooplanctónicas (Macháček, 

1991; 1993; de Mester y Weider, 1999; Rose y col., 2001). Sin embargo, aquellas 

que evalúan las respuestas en forma de cambios en los  diversos parámetros del 

ciclo de vida son incompletas o poco conocidas. Más aún, es importante mencionar 

que estas investigaciones han sido generalmente llevadas a cabo en cladóceros, 

particularmente del género Daphnia. Por ejemplo, la presencia de comunicadores 

químicos del pez Leucaspius delineatus en el agua puede alterar el tamaño y el 

tiempo de la primera reproducción de D. magna a lo largo de su ciclo de vida 

(Weider y Pijanowska, 1993) (ver Lass y Spaak, 2003 para una mayor revisión).  

Asimismo, pese a la importancia de los copépodos en la fracción animal del 

plancton, los conocimientos actuales sobre su capacidad de detección y respuesta a 

las señales químicas, son muy escasos en comparación con los de otros 

invertebrados acuáticos. Se sabe, por ejemplo, que algunos copépodos reducen su 

actividad natatoria en presencia de infoquímicos de peces (Cieri y Stearns, 1999) y 

son capaces de modificar su comportamiento (Ramcharan y Sprules, 1991) o los 

ciclos migratorios diarios (Hansson, y col., 2007).  
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Es por ello que los conocimientos sobre los compromisos entre las menos 

costosas y más efectivas estrategias de defensa de los microcrustáceos de la 

región, principalmente copépodos, contribuirían ampliamente al conocimiento de las 

interacciones depredador-presa en general, y a la dinámica de los ecosistemas 

acuáticos de agua dulce en particular.  

Por otra parte, cabe destacar que las sustancias químicas naturales 

(infoquímicos) pueden interactuar con los contaminantes antropogénicos y otros 

xenobioticos presentes en el medio, conformando mezclas que influyen en los 

organismos de diferentes maneras. En este sentido, se han realizado recientes 

estudios en diversos grupos taxonómicos tales como anfibios (Barry 2010), peces 

(Smith 1992; Kate y Dill, 1998), quironómidos (Cerbin y col, 2010) y rotíferos 

(Preston y col., 1999), lo que ha favorecido el desarrollo de una amplia línea de 

investigación, denominada “info-disrupción”, tendiente a reconocer las posibles 

alteraciones en la comunicación química entre los organismos debido a la presencia 

de sustancias antropogénicas y compuestos naturales perjudiciales (Klaschka, 2008; 

Boyd, 2010). 

Entre los organismos zooplanctónicos, los cladóceros, especialmente del 

género Daphnia, constituyen los principales representantes de los trabajos en esta 

línea. En general, se destacan las experiencias que evalúan alteraciones en las 

respuestas fenotípicas frente a depredadores invertebrados tales como Chaoborus o 

larvas de insectos (Jansen, 1995; Barry, 1999; Sakamoto y col., 2006; Coors y De 

Mester, 2008; Collen, 2008) sin embargo, en menor medida, también existen los que 

profundizan las respuestas frente a depredadores vertebrados, como son los peces 

(Hanazato, 2001; Bernatowicz y Pijanowska, 2010). Entre las principales respuestas 

estudiadas se encuentran los cambios morfológicos y estrategias reproductivas 

durante el ciclo de vida, sin embargo comparativamente aún son escasos los 

trabajos que analizan respuestas etológicas ante la presencia de múltiples 

estresantes actuando en forma conjunta. 

A modo general, investigaciones tempranas han demostrado mimetismo o 

“usurpación funcional” de algunos contaminantes orgánicos (plaguicidas) con 

respecto a ciertos comunicadores químicos, que ejercerían su efecto modificando la 

morfología de las especies hacia morfos antidepredadores (Hanazato y Dodson, 

1993; 1995). Asimismo, se han observado efectos antagónicos, sinérgicos o 

simplemente aditivos entre ambos componentes (Barry, 1999; Bernatowicz y 
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Pijanowska, 2010). Sin embargo, pese a su importancia ecológica y realismo, los 

estudios en esta línea de investigación aún son muy recientes e incompletos.   

Retomando los párrafos iniciales de esta introducción -y considerando a los 

ciclos vitales como verdaderos “compromisos” del organismo entre el input de 

recursos disponibles y sus diferentes actividades o estructuras biológicas-, los 

costos de enfrentarse a estresantes múltiples pueden modificar seriamente el fitness 

darviniano. Es decir, alterar la eficacia biológica que le permitiría sobrevivir y dejar 

descendencia para mantener la estabilidad poblacional en el tiempo. En este 

sentido, el reconocimiento de cómo se modifican los parámetros biológicos más 

importantes (tales como el comportamiento o el ciclo de vida) frente a estresantes 

conjuntos, permitiría un importante acercamiento al conocimiento de los mecanismos 

biológicos reales que operan en condiciones naturales. Al mismo tiempo, posibilitaría 

vincular disciplinas tales como la toxicología y la ecología acuática, relacionando los 

conocimientos sobre las interacciones bióticas (depredador-presa, en este caso) con 

la sensibilidad a los contaminantes antropogénicos y otros componentes químicos 

naturales. 
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2.4. Hipótesis 
 

- Los comunicadores químicos (kairomonas) y los contaminantes 

son capaces de modificar el ciclo de vida, el desarrollo y  los 

comportamientos de migración y escape en organismos del 

zooplancton.  

 

- Los comportamientos de escape y migración constituyen 

bioindicadores sensibles de la presencia de xenobióticos en el 

medio. 

 

2.5. Objetivos 
 
Objetivo general 

 
• Analizar el efecto de xenobióticos, comunicadores químicos 

(kairomonas) o algunas combinaciones entre ambos sobre parámetros 

biológicos de relevancia ecológica de microcrustáceos del zooplancton. 

 

 

Objetivos específicos  

 

• Analizar el ciclo de vida de un copépodo y un cladócero representativo 

de la fauna regional en presencia de xenobióticos y comunicadores químicos 

(kairomonas). 

 
• Analizar la migración vertical diaria (MVD) y la reacción de escape de 

especies de cladóceros y copépodos, ante la presencia o ausencia de 

comunicadores químicos indicadores de depredación a fin de establecer sus 

patrones naturales de comportamiento. 

• Determinar  posibles cambios sobre estos patrones de comportamiento 

ante la presencia de distintas concentraciones de xenobióticos. 
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Nota: En el plan inicial de la presente tesis se planteó analizar sólo el 

comportamiento de los organismos zooplanctónicos, el cual incluyó la migración vertical 

diaria y el escape. Sin embargo, posteriormente se incluyó el análisis de otros parámetros 

biológicos de relevancia ecológica: el ciclo de vida, reproducción y desarrollo larvario en 

copépodos. Asimismo, si bien inicialmente se propuso el estudio de los efectos de los 

comunicadores químicos y xenobióticos por separado, también se incorporó el estudio de 

los efectos de dos mezclas entre los xenobióticos y las kairomonas. Esto último fue 

explicitado en el objetivo general. 
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3. MATERIALES Y MÉTODOS 
 
3.1.  Ensayos agudos 

Los ensayos de toxicidad aguda permiten reconocer y evaluar los efectos de 

los contaminantes sobre los organismos en un período de exposición corto (en 

invertebrados acuáticos, 24 y 48 horas). Con ellos se busca estimar el rango de 

concentraciones de la sustancia química a ser analizada que produce una respuesta 

observable y cuantificable bajo condiciones controladas de laboratorio (Rand y 

Petrocelli, 1985).  

En general, la mortalidad y sobrevivencia son las respuestas indicadoras más 

utilizadas. En estos casos, como medida estimativa de toxicidad se emplea el valor 

CL50 (Concentración Letal 50) ó LC50  siendo  la concentración que produce el 50 % 

de mortalidad de los organismos luego de un período definido de exposición. En 

ciertos casos se emplean respuestas diferentes a la mortalidad, como la inmovilidad 

y, en ellos, la expresión correcta es CE50 (Concentración Efectiva 50) ó EC50 siendo  

la concentración efectiva para el 50 % de la población (Walter y col., 1997).  

Si bien los ensayos agudos se emplean para determinar los niveles guía 

(nacionales e internacionales) para la protección de los ecosistemas, los valores 

obtenidos resultan frecuentemente demasiado altos para ser considerados 

ambientalmente relevantes (Heugens y col., 2001). En esta tesis, las CE50 fueron 

calculadas con el fin de obtener información de base sobre la cual determinar las 

concentraciones subletales que se utilizarían posteriormente en los ensayos de ciclo 

de vida y etológicos. Además, cabe mencionar que los datos obtenidos en esta tesis 

constituyen los primeros aportes al conocimiento de la sensibilidad de varias 

especies nativas a los tóxicos aquí utilizados. 

 

3.1.1. Recolección y selección de las especies  

La selección de las especies que se emplearían a lo largo del trabajo implicó 

la realización de numerosos muestreos en lagunas asociadas a la llanura aluvial del 

Paraná medio. Tales muestreos se realizaron durante los dos primeros años de la 

tesis y de manera discontinua. En ellos, los organismos fueron colectados con redes 

de plancton de 200 μm de apertura de malla y cultivados inicialmente en tanques de 

1000 L ubicados al aire libre en el predio del Instituto Nacional de Limnología 

(CONICET-UNL). Luego de varios días, los organismos fueron transportados al 
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laboratorio, identificados y mantenidos en condiciones controladas durante varias 

semanas a fin de verificar su aptitud para el trabajo de laboratorio.  

La identificación taxonómica de los organismos se llevó a cabo con 

microscopio óptico y uso de claves específicas (Lopretto y Tell, 1995; Ringuelet, 

1958; Dussart y Frutos, 1986; Wright, 1938; Paggi, 1995, entre otros). 

A partir del trabajo de campo previo se seleccionaron numerosas especies, 

sin embargo, no todas respondieron exitosamente a las condiciones controladas de 

laboratorio, como fue el caso del género Diaphanosoma. Otras especies 

mantuvieron una variación estacional muy marcada (Simocephalus spp; 

Argyrodiaptomus denticulatus, Notodiaptomus incompositus), reduciendo su 

disponibilidad en determinados períodos del año. Finalmente, algunas se 

mantuvieron presentes durante todo el tiempo de la tesis pero en un número muy 

escaso (Moina). Estas dificultades motivaron la decisión de optar por cinco especies 

(dos cladóceros y tres copépodos) representativas del zooplancton, diversas en 

cuanto a su función ecológica, aptas para los cultivos en laboratorio y presentes 

durante el período necesario para realizar los ensayos (Figura 3). Con excepción de 

Daphnia magna, todas son nativas de la región Neotropical.  
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Figura 3: Especies seleccionadas para el desarrollo de la presente tesis. El tamaño 
de los individuos es proporcional al tamaño de las fotos aquí presentadas.  
 

 

Ceriodaphnia dubia  
(♀) 1,21(±0.3)  mm 

Argyrodiaptomus falcifer  
(♂) 1,75 (±0,14)  mm 

Daphnia magna  
(♀) 2,3 (±0.6)  mm 

Pseudosida variabilis  
(♀) 1,46 (±0,1)  mm 

Notodiaptomus conifer  
(♂) 1,5 (±0,05) mm 

 
 

A continuación se describen las principales características de las especies 

seleccionadas: 

Notodiaptomus conifer (Sars, 1901) pertenece al grupo de los copépodos 

calanoideos comunes en cuerpos de agua de América del Sur. Si bien su modo de 

vida es limnético, normalmente se lo encuentra asociado a la vegetación litoral, 

desarrollando un rol central en las cadenas tróficas (Ringuelet, 1958; Dussart, 1984). 

Tanto el desarrollo naupliar como varios aspectos de la dinámica poblacional han 
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sido analizados experimentalmente por autores brasileros (Pires de Gouvea, 1980; 

Espíndola y Niselli, 1996). 

Argyrodiaptomus falcifer (Daday, 1905), pertenece al grupo de los 

calanoideos de hábitos limnéticos, ampliamente distribuidos en cuerpos de agua 

asociados a la llanura aluvial de los ríos Paraná, Paraguay y Uruguay. 

Recientemente su posición taxonómica fue revisada, incorporando la descripción de 

varios aspectos particulares de su morfología (Paggi, 2006). Su gran tamaño y 

facilidad para el mantenimiento en el laboratorio posibilitaron el desarrollo de 

importantes trabajos ecotoxicológicos para la región (Gagneten y col., 2009). 

El cladócero Pseudosida variabilis (Daday, 1905) es una especie litoral 

perteneciente al orden Ctenopoda. Si bien los neonatos y juveniles presentan gran 

dinamismo y elevada actividad natatoria, los adultos son preferentemente 

sedentarios, permaneciendo la mayor parte del tiempo adheridos a sustratos (raíces, 

hojas, etc.). Los adultos son relativamente grandes comparados con otros 

cladóceros. Cabe destacar que a pesar de que los Subórdenes Ctenopoda han 

tenido una menor diversificación que los Anomopoda, constituyen un importante 

componente tanto de las comunidades limnéticas como litorales (Paggi, 1998). Si 

bien al momento de la tesis, no se conocían aspectos de su ciclo de vida, los datos 

provistos por los trabajos de Freitas y Rocha (2006) sobre Pseudosida ramosa, un 

ctenopodo de distribución y características morfológicas y fisiológicas similares 

permitieron adquirir una importante referencia sobre su desarrollo y sensibilidad 

hacia ciertos factores naturales.  

Ceriodaphnia dubia (Richard 1894) ha sido descripta como especie de 

distribución prácticamente cosmopolita, etiópica y neotropical (Negrea 1983 en Ruiz 

y Bahamonde, 1989), siendo común en ecosistemas leníticos (De Graeve y col., 

1992, Anderson y Benke, 1994; Ferrari y Ferard, 1996). Posee una baja tolerancia a 

la contaminación química en comparación con otros invertebrados de agua dulce, 

elevada fecundidad y facilidad para los cultivos, razones por las cuales su uso ha 

sido estandarizado para ensayos toxicológicos crónicos (Baudo 1987, Kluttgen y 

col., 1996). Por otra parte, su amplia distribución permite compararla con resultados 

obtenidos por otros autores en diversas partes del mundo.  

Daphnia magna (Straus, 1820) es una especie holártica, típica de cuerpos de 

agua someros y efímeros (Brooks, 1959). Pese a que su uso en estudios 

ecotoxicológicos ha sido criticado (Buikema y col., 1982; Baird y col., 1989; Koivisto 
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y col., 1992) sigue siendo empleada como organismo test en numerosos estudios 

ambientales por su elevada sensibilidad, facilidad para los cultivos y por la existencia 

de un basto conocimiento sobre su biología y ecología (De Bernardis y Peters, 1987; 

Lampert, 2006). En este trabajo se utilizaron organismos pertenecientes a un cultivo 

propio del Instituto Nacional de Limnología (CONICET- UNL), permanentemente 

controlado y mantenido bajo condiciones constantes de laboratorio (temperatura: 21 

± 2 ºC; fotoperíodo: 16 h luz: 8 h oscuridad).   

La talla media de los cladóceros fue medida desde el extremo superior del 

caparazón cefálico hasta el extremo inferior del caparazón valvar (Figura 4 a y b). La 

correspondiente a los copépodos fue medida desde el extremo superior del prosoma 

hasta el extremo inferior de las furcas (Figura 4 c). En ambos casos se utilizó un 

micrómetro ocular Nikon 41602. 

 
Figura 4: Esquema de los segmentos corporales medidos para cladóceros (a: P. 
variabilis; b: C. dubia y D. magna) y copépodos (c: N. conifer y A. falcifer). 
 
 
 
 a 

c 
b 

 
 

 

3.1.2. Tóxicos y medios de cultivo 

Las sales metálicas utilizadas en los ensayos ecotoxicológicos fueron sulfato 

de cobre (CuSO4) y dicromato de potasio (K2Cr2O7). Las soluciones madre de ambos 

metales fueron preparadas mediante su disolución en agua destilada.  
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El insecticida empleado fue Zebra Ciagro™ (Ciagro, S.A. Buenos Aires, 

Argentina), conteniendo 35% del organoclorado endosulfán como ingrediente activo 

(6, 7, 8, 9, 10, 10-hexacloro-1, 5, 5a, 6, 9, 9a-hexahidro- 6, 9-metano-2, 4, 3, 

benzodioxantiopin-3-oxido). Para preparar la solución madre final, este producto 

comercial fue diluido en agua destilada teniendo en cuenta la concentración del 

ingrediente activo en el formulado.  

Las concentraciones analizadas de cada compuesto se prepararon, 

previamente a cada ensayo, disolviendo concentraciones específicas de las 

respectivas soluciones madre en agua de red declorada y oxigenada por burbujeo 

de aire.  

Numerosos ensayos preliminares permitieron reconocer que los medios de 

cultivo estándares para los ensayos de toxicidad (Ej. “medio Daphnia”) no resultaron 

igualmente apropiados para todos los organismos. Principalmente existió una 

importante diferencia en la sensibilidad entre copépodos y cladóceros ya que cada 

grupo posee requerimientos fisicoquímicos diferentes. Dada la necesidad de 

emplear un medio que permita comparar adecuadamente la toxicidad aguda entre 

todas las especies se optó por utilizar agua de red declorada y oxigenada entre 24 y 

48 horas previas a su uso, tanto para los controles como para los tratamientos con 

tóxicos. Los medios artificiales, con elevadas concentraciones de sales y minerales 

tienden a adsorber los metales o contaminantes orgánicos, alterando las 

concentraciones reales y  muchas veces subestimando los valores de toxicidad 

obtenidos (Flemming y Trevors, 1989; Castañé y col., 2003). 

La Tabla 1 muestra las propiedades fisicoquímicas del agua utilizada, 

medidas según los Métodos estándares para el examen de agua y aguas residuales 

(APHA, 2005) en el laboratorio de Química Fina y Aplicada (CDTIS – Fund. 

VINTEC). 
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Tabla 1: Propiedades fisicoquímicas de agua de red para los ensayos agudos. 

pH UpH 7,7
Oxígeno disuelto mg l-1 6
Bicarbonatos mg l-1 67
Sulfatos mg l-1 25
Cloruros mg l-1 20
Calcio mg l-1 9,9
Potasio mg l-1 2,05
Sodio mg l-1 12,7
Magnesio mg l-1 1,42
Nitratos mg l-1 <0,1
DBO5 mg l-1 8
DQO mg l-1 10

Unidades de 
medida Valores promedioParámetro

 
 

3.1.3. Cultivo y mantenimiento de los organismos: 

El mantenimiento de los organismos seleccionados para los ensayos se llevó 

a cabo paralelamente en los tanques al aire libre (mencionados en el apartado 

“Recolección y selección de las especies”) y en el laboratorio bajo condiciones 

controladas de fotoperíodo (16 h luz: 8 h oscuridad) y temperatura (21ºC ± 2). En 

este ultimo caso, los organismos fueron colocados inicialmente en recipientes de 

vidrio de 100 ml con agua de los tanques (AT) doblemente filtrada a través de una 

red monofilamento Nitex de 12 µm de abertura de malla. Posteriormente este medio 

fue diluido con agua de red declorada y oxigenada por burbujeo de aire en varias 

etapas a fin de aclimatar lentamente las especies al medio que se emplearía en los 

ensayos agudos definitivos.  

Durante su mantenimiento, los organismos fueron alimentados ad libitum con 

un concentrado de Chlorella sp. día por medio. Las algas fueron cultivadas según 

Borowitzka y Borowitzka (1988) y concentradas por centrifugación (500 rpm durante 

7 min). 

El concentrado se diluyó con agua destilada y se midió por espectrofotometría 

hasta obtener una concentración de 1,5 de absorbancia a 650 nm. Para obtener 

mayor certeza sobre la densidad de algas provistas, se realizó la cuantificación de la 

concentración obtenida mediante microscopio invertido Wild a 400x, siguiendo la 
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técnica de Utermöhl (1958). Dicha cuantificación resultó en una densidad de 3,7 x 

103 cel ml-1. 

 

3.1.4. Procedimiento experimental 

Para los ensayos agudos de 48 horas, se utilizó un sistema estático sin 

renovación (Walter y col., 1997). En todos los casos se prosiguieron los 

procedimientos delineados por United States Environmental Protection Agency 

(USEPA 2002) con algunas modificaciones.   

El rango de las concentraciones analizadas se determinó considerando 

valores publicados para otros invertebrados de agua dulce e información obtenida a 

partir de numerosos ensayos preliminares. En ningún caso se adicionó alimento 

durante el período del ensayo. La medida considerada fue la inmovilidad y ausencia 

de respuesta al ser estimulados con una varilla de vidrio.  

Para el caso de los copépodos, se determinaron los valores agudos para el 

primer grupo de estadios larvales (nauplios). Previamente a los ensayos, se 

seleccionaron aproximadamente 20 hembras ovígeras del cultivo stock del 

laboratorio y se aislaron en recipientes de vidrio con 20 ml del medio control hasta la 

eclosión de los huevos.  Luego de la eclosión, 20 nauplios por concentración fueron 

seleccionados aleatoriamente con pipeta pasteur adaptada, bajo lupa 

estereoscópica. Cada nauplio fue colocado en un nuevo recipiente de vidrio 

conteniendo 10 ml del medio con la concentración preparada. Considerando los 

controles y las respectivas concentraciones, un total de 120 individuos fueron 

utilizados para la determinación de las CE50 de cada toxico (cobre, cromo y el 

formulado de endosulfán). 

El rango de las concentraciones analizadas de cada tóxico fue: para N. conifer  

entre 10 y 320 μg l-1 de Cu, 29 y 928 μg l-1 de Cr, y 0,5 y 16 μg l-1 de endosulfán. 

Para el caso de A falcifer los rangos fueron: entre 60 y 304 μg l-1 de Cu, 30 y 1200 

μg l-1 de Cr y 3 y 48 μg l-1 de endosulfán.  

Para el caso de los cladóceros se utilizó un procedimiento similar al de los 

copépodos. Previamente a los ensayos, se seleccionaron las hembras ovígeras del 

cultivo stock del laboratorio y se aislaron en recipientes de vidrio de 20 ml en el 

medio control. Luego de la eclosión de los huevos, se removieron las hembras y los 

neonatos se aislaron aleatoriamente en recipientes de 10 ml conteniendo el medio 

control o los tratamientos. Los rangos de cada tóxico analizados fueron: para P. 

48 



Materiales y Métodos 

variabilis entre 3,12 y 100 μg l-1 de Cu, 9,5 y 31,2 μg l-1 de Cr y 0,1 y 3,2 μg l-1 de 

endosulfán. Para C. dubia: entre 3 y 48 μg l-1 de Cu, 20 y 320 μg l-1 de Cr y 0,15 y 

2,4 μg l-1 de endosulfán. Finalmente, para D. magna los rangos variaron entre 50 y 

800 μg l-1 de Cu, 10 y 160 μg l-1 de Cr y 2 y 32 μg l-1 de endosulfán.  

 

3.1.5. Análisis estadísticos 

La sensibilidad de los organismos a cada tóxico se expresó como la 

concentración en la cual no se perciben movimientos para el 50% de los individuos, 

luego de 24 y 48 h de exposición (CE50). A fin de estimar estos valores y su  

intervalo de confianza de 95% (IC; α = 0,05), se utilizó el análisis Probit basado en 

Finney (1971). La validez del modelo para cada grupo de datos se determinó a 

través de la prueba de X2. 

 

3.2.  Ensayos de ciclo de vida 
Los ensayos de ciclo de vida, permiten predecir, a partir de los mecanismos 

de compensación individuales, los posibles cambios poblacionales ante diversos 

factores de estrés (Luoma, 1995). 

Para estos estudios la USEPA (1979) definió los criterios para la selección de 

las especies más apropiadas, tales como representatividad ecológica, disponibilidad, 

adecuación para los cultivos y amplio conocimiento de su biología y ecología. Sin 

embargo, se podría afirmar que la selección de especies escasamente conocidas o 

estudiadas, pero ampliamente representativas conferiría desde una perspectiva más 

general, mayor valor a este tipo de análisis. Por un lado, contribuyendo al 

conocimiento sobre la biología e historia de vida de tales especies y, por otro, 

aportando a la base de datos sobre la sensibilidad de las mismas (Buikema y 

Benfield, 1979). 

Considerando estos fundamentos, de las cinco especies empleadas en los 

ensayos agudos, se seleccionaron dos para el estudio de sus ciclos biológicos ante 

estresantes químicos antrópicos (xenobióticos) y naturales (infoquímicos): un 

copépodo (N. conifer) y un cladócero (P. variabilis).  

 

3.2.1. Efecto de comunicadores químicos de peces (kairomonas) sobre el ciclo 

de vida de N. conifer 
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Para evaluar los posibles efectos de comunicadores químicos de peces 

(kairomonas) sobre el ciclo de vida del copépodo se consideraron los siguientes 

parámetros: a-tiempo total de desarrollo de los nauplios, b-duración de cada estadio 

de copepodito, c-duración total del período larval, d-porcentaje de hembras ovígeras, 

e-tiempo de formación del primer saco ovígero, f-número total de huevos por hembra 

y g-crecimiento.  

 

Selección y cultivo de los organismos  

De la misma manera que para los ensayos agudos, los copépodos N. conifer 

fueron colectados de los tanques de cultivo exteriores del Instituto Nacional de 

Limnología (CONICET, UNL) con una red de plancton de 200 μm de apertura de 

malla. En el laboratorio de bioensayos se desarrolló un cultivo stock que fue 

mantenido bajo condiciones constantes de fotoperíodo (16 h luz: 8 h oscuridad) y 

temperatura (21 ± 2 ºC). El medio de cultivo utilizando fue el mismo agua de los 

tanques (AT) doblemente filtrada (12 µm) y aireada.  

Para la obtención de los mencionados comunicadores químicos (kairomonas) 

fue necesario el desarrollo y mantenimiento de un cultivo paralelo de peces 

zooplanctófagos. La especie seleccionada para ello fue el poecílido Cnesterodon 

decemmaculatus (Jenyns, 1842), Figura 5. Estos organismos son de pequeña talla y 

característicos de la ictiofauna nativa local. Numerosos autores registraron la 

importancia de esta especie como depredador de especies zooplanctónicas tales 

como copépodos del género Notodiaptomus (Oliveros, 1980; Escalante 1983; Rossi, 

1989; Rossi, 1991; Ferris y López, 1998; Oliveros y Barros, 2004). Otra de las 

principales características por las cuales fue seleccionado refiere a la facilidad para 

el mantenimiento en laboratorio y su  adaptabilidad para el empleo en ensayos de 

toxicidad.  

La obtención de los organismos se realizó con malla (5 mm de apertura) de 

una pileta ubicada al aire libre en el Instituto Nacional de Limnología (CONICET- 

UNL), previamente inoculada con una población de peces proveniente de lagunas y 

cuerpos de agua asociados a la llanura aluvial del río Paraná.  
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Figura 5: Pez zooplanctófago C.decemmaculatus (♂). 
 

 
www.fishbase.org/ 

 

Medio control y medio acondicionado con el comunicador químico (kairomonas) 

Como medio control, se utilizó el agua de los tanques (AT) doblemente filtrada 

y aireada por burbujeo. Las características fisicoquímicas del AT fueron medidas 

acorde a los Métodos estándares para el examen de agua y aguas residuales 

(APHA, 2005). Tales características se observan en la Tabla 2.  
 
Tabla 2: Propiedades fisicoquímicas de agua de tanque para los ensayos de ciclo de 

vida. 

pH UpH 7,3
Oxígeno disuelto mg l-1 6,4
Bicarbonatos mg l-1 84
Sulfatos mg l-1 32,5
Cloruros mg l-1 12
Calcio mg l-1 15,3
Potasio mg l-1 1,9
Sodio mg l-1 2,52
Magnesio mg l-1 2,12
Nitratos mg l-1 <0,1
DBO5 mg l-1 8,5
DQO mg l-1 40

Parámetro Unidades de 
medida Valores promedio

 
 

Para la obtención del medio con kairomonas de peces o “agua de peces” (AP) 

se colocaron 20 adultos de C. decemmaculatus (longitud total: 3,6 ± 0,6 cm) en una 

pecera (6 L) con agua control (AT) entre 24 y 48 h antesde los ensayos. A partir de 

este medio se obtuvieron cinco concentraciones, diluyendo el AP con AT al 50; 25; 

12,5 y 6,25 %, estas concentraciones corresponden a las siguientes densidades: 3,3 

pez l-1, para el AP al 100%; 1,65; 0,82; 0,41 y 0,2 pez l-1, para las respectivas 

diluciones. 
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Las mencionadas diluciones se realizaron inmediatamente antes de cada 

ensayo. Durante este procedimiento, los peces no fueron alimentados y se procuró 

retirar, por succión mediante sifón, las heces del fondo de la pecera a fin de evitar 

alteraciones químicas de la calidad del medio.  

 

Procedimiento experimental  

Para la obtención de los nauplios de <24 h, las hembras ovígeras fueron 

aisladas del cultivo stock y mantenidas en el medio control hasta la eclosión de los 

huevos. Los nauplios fueron individualizados en recipientes de vidrio conteniendo 6 

ml del medio control o diluciones de AP. Se realizaron entre 25-40 réplicas por 

control o tratamiento con AP. Durante los ensayos, tanto el medio control con AT 

como los tratamientos con AP fueron completamente renovados diariamente. Los 

organismos fueron alimentados diariamente con 0,5 ml de un concentrado de 

Chlorella sp. (Densidad: 3,7 x 103 cells ml-1). 

El estado de desarrollo de cada individuo se determinó indirectamente a partir 

de la observación y medición de las mudas bajo microscopio estereoscópico y lupa 

binocular. De esta manera se construyeron tablas de vida y se designaron las siglas: 

N, para el estado de nauplios (sin diferenciar cada estadio), C1, C2, C3, C4 y C5 

para los sucesivos estadios de copepoditos inmaduros y C6 para los adultos. Como 

medida de crecimiento de los copepoditos se consideró el largo total desde el 

extremo superior del prosoma hasta el extremo inferior de las furcas de las mudas 

(ver Figura 4). Las mediciones se realizaron utilizando un microscopio equipado con 

un micrómetro ocular Nikon 41602.  

Cuando los organismos alcanzaron el estado adulto (C6), las hembras fueron 

colocadas en un nuevo recipiente junto con 5-8 machos a fin de inducir la 

fecundación. En esta etapa, las observaciones duraron 15 días más para registrar el 

número de hembras fecundadas, el tiempo transcurrido desde la última muda, la 

formación del primer saco ovígero y el número de huevos por hembra. 

 

Análisis estadísticos 

Se llevó a cabo un ANOVA de una vía y post test de Dunnett para comparar 

los resultados obtenidos en cada parámetro medido en los tratamientos con AP con 

los del control AT (tiempo de desarrollo de los nauplios, de cada estadio de 

copepodito, duración total del período larval, % hembras ovígeras, tiempo de 
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formación del primer saco ovígero, numero total de huevos por hembra y 

crecimiento). Las diferencias fueron consideradas significativas a valores de p<0,05. 

Previamente a los análisis, se corroboró la normalidad de la distribución de los datos 

y la homogeneidad de las varianzas utilizando el test Kolmogorov-Smirnov y Barlett.  

Por otra parte se calculó la proporción específica de cada estadio de 

copepodito en relación al tiempo total de desarrollo. Posteriormente se utilizó el test 

Chi-cuadrado de bondad de ajuste para más de dos categorías a fin evaluar el 

efecto de las diferentes diluciones de AP sobre el modelo equiproporcional de 

desarrollo propuesto para los copépodos (Hart, 1990).   

Los efectos del AP sobre el incremento en la talla se examinaron mediante la 

siguiente regresión lineal: 

TL t+1 (postmuda) = a + b (TL) (premuda) 
Donde a es la intercepción en TL t+1, y b es la constante de crecimiento.  

Para evaluar si los efectos del agua de peces sobre los parámetros 

analizados son dependientes de la concentración, se utilizó el coeficiente de 

correlación de Pearson.  

 

3.2.2. Impacto del cromo y cobre sobre el ciclo de vida de N. conifer  
A fin de evaluar los efectos del cobre (CuSO4) y cromo (K2Cr2O7) sobre el 

ciclo de vida de N. conifer (desde la eclosión de los huevos hasta la producción del 

primer saco ovígero), se consideraron los siguientes indicadores de efecto: a-tiempo 

de desarrollo de los nauplios, b-tiempo de desarrollo de cada estadio de copepodito, 

c-tiempo de desarrollo total, d-crecimiento, e-número de hembras ovígeras, f-

fecundidad (número de huevos por hembra) y g-tiempo requerido para la formación 

del primer saco ovígero. 

 

Selección y cultivo  de los organismos: 

Los organismos fueron colectados de los tanques de cultivo exteriores del 

Instituto Nacional de Limnología (CONICET, UNL) con una red de plancton de 200 

μm de apertura de malla. En el laboratorio de bioensayos, se separaron los adultos 

mediante pipeta pasteur para iniciar un cultivo stock bajo condiciones controladas 

(fotoperíodo: 16 h luz: 8 h oscuridad; temperatura: 21 ±2 ºC). Este cultivo fue 

mantenido durante varias semanas previas a los ensayos crónicos utilizando el agua 

de los tanques (AT) doblemente filtrada con malla de 12 μm y oxigenada por 
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burbujeo de aire. Durante este período los organismos fueron diariamente 

alimentados ad libitum con un concentrado de Chlorella sp. El cultivo de las algas 

fue realizado siguiendo el mismo procedimiento descrito para los ensayos agudos.  

 

Procedimiento experimental 

Las concentraciones para los análisis de cromo y cobre se determinaron a 

partir de ensayos crónicos preliminares. Dichas concentraciones fueron: 3; 1,6; 0,8 y 

0,4 μl l-1 para cobre y 60; 30; 15; 7,5 y 3,75 μl l-1 para cromo. Estas se obtuvieron 

mediante la disolución de la solución madre de cada tóxico (previamente preparada 

en los ensayos agudos) en AT doblemente filtrada y oxigenada, por ser el medio 

más apropiado para favorecer el óptimo mantenimiento de los organismos durante 

los ensayos y por constituir el medio real de los organismos en la naturaleza.  Los 

controles se realizaron en AT sin tóxicos. Las características fisicoquímicas de este 

medio fueron medidas según los Métodos Estándares para el Examen de Agua y 

Aguas residuales (APHA, 2005) en el laboratorio de Química Fina y Aplicada (CDTIS 

– Fund. VINTEC)1.  

Para iniciar los ensayos de manera homogénea y utilizando organismos de 

similares condiciones fisiológicas y edad, se aislaron del cultivo stock 

aproximadamente 20 hembras ovígeras que fueron colocadas en recipientes de 

vidrio con 100 ml del medio de cultivo sin tóxico (AT). Luego de la eclosión de los 

huevos, cada nauplio fue individualizado en un nuevo recipiente, de manera 

aleatoria, conteniendo 10 ml del medio control o el tratamiento correspondiente. De 

esta manera, las observaciones del ciclo de vida se iniciaron desde el primer estadio 

de vida de los copépodos (nauplios menores a 24h).  

En este caso, se utilizó un sistema semiestático, con renovación parcial (50%) 

diaria del medio. Los ensayos duraron entre 19 y 30 días, dependiendo del efecto de 

cada tratamiento. Los experimentos fueron realizados bajo las mismas condiciones 

ambientales que para el mantenimiento del cultivo stock (fotoperíodo16 h luz: 8 h 

oscuridad; temperatura: 21 ±2 ºC).   

Durante los experimentos los organismos fueron alimentados con un 

concentrado de Chlorella sp. (3,7 x 103 cel ml-1). La cuantificación de las algas se 

realizó siguiendo el mismo procedimiento que para los ensayos agudos. 

                                                 
1 Los respectivos valores de las características fisicoquímicas del medio fueron mencionados en el 
apartado “Efecto de las kairomonas sobre el ciclo de vida de N. conifer”, en la página 51.  
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Cada estadio larvario fue identificado bajo lupa estereoscópica. Como medida 

de crecimiento se consideró el largo total desde el extremo superior del prosoma 

hasta el extremo inferior de las furcas de las mudas. Las mediciones se realizaron 

utilizando un microscopio equipado con un micrómetro ocular (Nikon 41602).  

Una vez que los copépodos alcanzaron el estado adulto, las hembras fueron 

transferidas a un nuevo recipiente conteniendo el medio con la misma concentración 

a la que fueron previamente expuestas y 5 - 8 machos, a fin de inducir la 

fecundación. En esta etapa se registró: el tiempo en que cada hembra desarrolló el 

primer saco ovígero (como tiempo de la primera fecundación), el número de huevos 

por hembra y el número total de hembras ovígeras por población.  

 

Análisis estadísticos:  

Se llevó a cabo un análisis de la varianza (ANOVA) y post test de Dunnett 

para comparar los resultados obtenidos en cada parámetro medido (tiempo de 

desarrollo, crecimiento, tiempo de la primera reproducción y fecundidad) con el 

control. Las diferencias fueron consideradas significativas a valores de p<0,05.  

Previamente a los análisis, se corroboró la normalidad de la distribución de los 

datos y la homogeneidad de las varianzas utilizando los tests de 

Kolmogorov.Smirnov y  de Barlett, respectivamente. Por otra parte se calculó la 

proporción específica de cada estadio de copepodito en relación al tiempo total de 

desarrollo. Posteriormente se utilizó el test Chi-cuadrado  de bondad de ajuste para 

más de dos categorías a fin evaluar el efecto de los metales sobre el modelo 

equiproporcional de desarrollo propuesto para los copépodos (Hart, 1990).   

Los efectos de los metales sobre el incremento en la talla se examinaron 

mediante la siguiente regresión lineal: 

TL t+1 (postmuda) = a + b (TL) (premuda) 
Donde a es la intercepción en TL t+1, y b es la constante de crecimiento. El 

test t de Student se empleó para comparar las pendientes de las líneas de regresión 

calculadas (Zar, 1986).  

Los parámetros de ecotoxicidad CEM (Concentración de efecto mínimo ó 

“LOEC”) y CENO (Concentración de efecto no observable ó “NOEC”) se 

determinaron comparando las respuestas en cada concentración contra los controles 

(mediante ANOVA de una vía y el post test de Dunnett). El valor subcrónico (VSC ó 

SChV) fue calculado como la media geométrica entre los valores de CENO y CEM. 
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Este valor es un estimador del valor crónico y representa los umbrales hipotéticos 

entre el CENO y CEM para un determinado indicador de efecto (“endpoint”) (Norber-

King, 1989; Hutchinson y col., 1994). 

 

3.2.3. Impacto del cromo, cobre y el endosulfán (formulado) sobre el ciclo de 

vida de P. variabilis 
Para evaluar los efectos del cobre, cromo y el plaguicida sobre el ciclo de vida 

de P. variabilis, se consideraron las siguientes variables: a- longevidad (desde la 

eclosión del organismo hasta su muerte), b- número total de huevos por hembra, c- 

número de crías por camada, d- edad media de la primera reproducción (EPR), e- la 

tasa reproductiva neta (Ro), f- tiempo generacional (T) y g- la tasa intrínseca de 

incremento poblacional (r).  

 

Selección y cultivo  de los organismos test: 

Los organismos fueron colectados de los tanques de cultivo exteriores del 

Instituto Nacional de Limnología (CONICET, UNL) con una red de plancton de 200 

μm de apertura de malla. A partir de la hembras ovígeras se inició un cultivo paralelo 

en el laboratorio de bioensayos bajo condiciones controlas (fotoperíodo: 16 luz -8 

oscuridad; temperatura: 21 ±2 ºC) en recipientes de vidrio de 200 ml conteniendo 

agua de los mismos tanques doblemente filtrada (12 μm) y oxigenada por burbujeo 

de aire.  

Los organismos fueron diariamente alimentados ad libitum con un 

concentrado de Chlorella sp. El cultivo y cuantificación de las algas fue realizado 

siguiendo la misma técnica mencionada en los ensayos agudo.  

 

Procedimiento experimental 

Las concentraciones de los tres tóxicos (cobre, cromo y endosulfán) se 

determinaron tomando como referencia numerosos ensayos crónicos preliminares. 

En todos los casos se aplicó el mismo factor de dilución (2). 

Las sales metálicas empleadas fueron sulfato de cobre (CuSO4) y dicromato 

de potasio (K2Cr2O7). Las soluciones stock de ambos metales fueron preparadas 

mediante la disolución de las respectivas sales en agua destilada. El insecticida 

empleado fue el producto comercial Zebra Ciagro™ (Ciagro, S.A. Buenos Aires, 
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Argentina)2. Este producto fue diluido en agua destilada para la obtención de la 

solución madre teniendo en cuenta la concentración del ingrediente activo en el 

formulado.  

Las concentraciones empleadas para cada compuesto fueron: 2,5; 5; 10; 20 μl 

l-1 de Cobre; 3,3; 6,5; 13; 26 μl l-1 de Cromo y 0,018; 0,037; 0,075; 0,15 μg l-1 de 

endosulfán (formulado). Estas concentraciones fueron preparadas previamente a 

cada ensayo disolviendo la respectiva solución madre en AT, utilizando el mismo 

criterio de selección que para los copépodos. Los controles se realizaron en AT sin 

tóxico. Las características fisicoquímicas del AT fueron medidas acorde a los 

métodos estándares para el examen de agua y aguas residuales (APHA, 2005) en el 

laboratorio de Química Fina y Aplicada (CDTIS – Fund. VINTEC)3. 

Previamente al inicio de los ensayos, numerosas hembras ovígeras fueron 

aisladas del cultivo stock y mantenidas en recipientes de vidrio de 200 ml en AT bajo 

condiciones controladas hasta el nacimiento de los neonatos. Estos organismos (<24 

h) fueron aleatoriamente individualizados en nuevos recipientes de vidrio con 8 ml de 

AT con la concentración correspondiente. Cuando los individuos alcanzaron el 

estado de juveniles, con un mayor tamaño corporal, se los colocó en recipientes de 

mayor tamaño con 12 ml de AT.  

Se utilizó un sistema semiestático, con renovación parcial (50%) diaria del 

medio.  El monitoreo de los efectos de los tóxicos sobre la sobrevivencia y 

longevidad se llevó a cabo durante todo ciclo de vida de los organismos, que varió 

dependiendo de los efectos de cada concentración (entre 29 y 62 días). Asimismo, 

durante este período, se cuantificaron los neonatos para evaluar los parámetros 

reproductivos antes mencionados. Las experiencias se llevaron a cabo bajo las 

mismas condiciones ambientales mencionadas para el mantenimiento del cultivo 

stock inicial. Se utilizaron 25 réplicas por control y concentración de cobre, cromo o 

endosulfán. Durante las mismas los individuos fueron diariamente alimentados con 

un concentrado de Chlorella sp. (3,7 x 103cel ml-1). El cultivo y cuantificación de las 

algas se realizó siguiendo la misma metodología que para los ensayos agudos. 

 

                                                 
2 La proporción de endosulfán contenida en el formulado comercial se detalla en la página 46 de la 
Metodología. 
3 Los respectivos valores de las características fisicoquímicas del medio fueron mencionados en el 
apartado “Efecto de las kairomonas sobre el ciclo de vida de N. conifer”, en la página 51 de la 
Metodología. 
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Análisis estadísticos 

El test Chi-cuadrado de bondad de ajuste para más de dos categorías fue 

empleado para evaluar el efecto de los tóxicos sobre la sobrevivencia de los 

organismos. Las diferencias fueron consideradas significativas a valores de p<0,05.   

Ro fue calculado acorde a la ecuación de Lotka (1925) y T y r se calcularon 

según las fórmulas matemáticas de Laughlin (1965):  

R0 = ∑ lx mx 

Donde lx es el número total de hembras vivas;  mx es la fertilidad  

Tc = loge R0 / r 

r= loge R0 /Tc 

Donde, R0 representa la tasa reproductiva neta; Tc corresponde al tiempo 

generacional. 

Se llevó a cabo un ANOVA de una vía y post test de Dunnett para comparar 

los resultados obtenidos en cada parámetro medido (longevidad, primera 

reproducción y fecundidad) con el control. Las diferencias fueron consideradas 

significativas a valores de p<0,05. Previamente a los análisis, se corroboró la 

normalidad de la distribución de los datos y la homogeneidad de las varianzas 

utilizando el test Kolmogorov-Smirnov y Barlett, respectivamente.  

Los valores de CEM y CENO fueron calculados para la longevidad, edad de la 

primera fecundación numero total de huevos por hembra y tamaño medio de la 

camada. Este cálculo se llevó a cabo mediante la comparación estadística utilizando 

el test de Dunnett entre los grupos tratados de cada tóxico y el control. Para obtener 

el VSC se calculó la media geométrica entre los valores CEM y CENO. 

 
3.3.  Ensayos de comportamiento 

Desde un contexto ecológico, es sabido que el comportamiento representa 

una respuesta integrada de un organismo a distintas situaciones ambientales, 

durante todo su ciclo de vida (Rinderhagen y col., 2000).  Particularmente, si tales 

situaciones representan un posible daño o peligro, éste constituye una respuesta 

temprana, rápida, muy sensible y no destructiva (Ferrando y Andreu, 1993; Wolf y 

col., 1998).  Por esta razón los ensayos que utilizan como indicadores los cambios 

en el comportamiento ante determinadas situaciones de estrés (químico, físico o 

biológico) resultan descriptores muy sensibles y apropiados de sus efectos 
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negativos, particularmente útiles cuando se trata de establecer los límites de 

tolerancia en las normativas de salud pública y protección ambiental.  

Asimismo se podría afirmar que, por ser una herramienta dotada de 

relevancia ecológica, constituye una adecuado complemento para estudios de riesgo 

ambiental, que intentan ser más representativos como indicadores de efecto que los 

tradicionales (Lopes y col., 2004; Hund-Rinke y Wiechering, 2001). 

El objetivo de un test etológico correctamente desarrollado es determinar si 

una sustancia induce cambios anormales o aberraciones en el comportamiento de 

las especies, es decir fuera del rango normal de variabilidad, durante un cierto 

tiempo de exposición. La detección de estos cambios indicaría que el organismo ha 

sido expuesto a concentraciones que exceden sus límites de tolerancia, en lo 

concerniente a su comportamiento normal. Los requisitos previos para llevar a cabo 

estos ensayos implican la adecuada selección de las especies, su aclimatación a las 

condiciones del bioensayo, la determinación previa del indicador de efecto a medir y 

el conocimiento sobre la toxicidad del compuesto sobre otros parámetros biológicos 

(Rand y Petroccelli, 1985). En la presente tesis se llevaron a cabo ensayos 

etológicos utilizando dos comportamientos clave para los organismos 

zooplanctónicos: el escape y la migración vertical diaria (MVD). 

 

3.3.1. Selección y cultivo de los organismos 

Para analizar los efectos de los tóxicos sobre los comportamientos de escape 

y migración diaria de los organismos planctónicos, se emplearon las 5 especies que 

fueron utilizadas para los ensayos agudos: dos copépodos (A. falcifer, N. conifer) y 

tres cladóceros (P. variabilis, C. dubia y D. magna).  

Por otra parte, buscando un mayor realismo ecológico de los ensayos, para 

analizar los efectos de los infoquímicos se emplearon sólo las especies nativas, que 

conviven con C. decemmaculatus, es decir A. falcifer, N. conifer P. variabilis, C. 

dubia.  

Excepcionalmente, los efectos de las mezclas (cromo + agua de peces: 

Cr+AP; y endosulfán + agua de peces: En+AP) sobre ambos comportamientos 

fueron analizados sobre una especie de copépodo (N. conifer) y una de cladócero 

(C. dubia). 

Con excepción de D. magna, cuyo cultivo se mantiene en forma permanente 

bajo condiciones controladas, el resto de las especies fueron extraídas de los 

59 



Materiales y Métodos 

cultivos mantenidos en tanques de 1000 L ubicados al aire libre en el Instituto de 

Limnología.  

En el laboratorio de bioensayos los organismos se mantuvieron en 

condiciones de temperatura similares a los ensayos agudos y de ciclo de vida (21 ±2 

ºC). El fotoperíodo fue modificado a 12 h luz – 12 h oscuridad para una mejor 

interpretación de los datos durante los ensayos de migración vertical.  

Dada la necesidad de establecer comparaciones adecuadas, acorde a la 

movilidad de los organismos, en el caso de los copépodos se utilizaron los machos 

adultos, entre los Cladocera Anomopoda (C. dubia y D. magna) se emplearon las 

hembras adultas y entre los Cladocera Ctenopoda (P.variabilis) se seleccionaron los 

juveniles por su mayor movilidad en comparación con los adultos (ver detalles en la 

sección “Recolección y selección de las especies” del apartado “Ensayos agudos”). 

Para la obtención de los infoquímicos de un depredador, se seleccionó el pez 

zooplanctófago C. decemmaculatus por ser abundante en los cuerpos de agua 

asociados a la llanura aluvial del río Paraná. El cultivo y mantenimiento de estos 

organismos se desarrolló de igual manera que para la evaluación de los efectos de 

los comunicadores químicos de peces sobre el ciclo de vida de N. conifer.  

 
3.3.2. Medio control y medio acondicionado con el comunicador químico de peces 

(“agua de peces”): 

Para la obtención del medio con los comunicadores químicos (“agua de 

peces”: AP) se colocaron 20 adultos del pez C. decemmaculatus (longitud: 3,6 ± 0,6 

cm) en una pecera (6 L) con agua de red declorada y oxigenada por burbujeo de 

aire. Los peces permanecieron no menos de 24 h en el agua de cultivo antes de la 

realización de los ensayos. Los controles se llevaron a cabo en el mismo medio 

(agua de red) sin haber contenido los peces. 

 

3.3.3. Tóxicos: 

Los compuestos químicos de cromo, cobre y endosulfán empleados en los 

ensayos de comportamiento fueron los mismos que para los de ciclo de vida 

(K2Cr2O7;  CuSO4 y el producto comercial Zebra Ciagro™, respectivamente). En este 

caso se emplearon dos concentraciones de cada compuesto (alta y baja) definidas 

según la sensibilidad de cada especie. Como criterio general se calculó el 20% de 

las CE50 de los ensayos agudos para obtener la mayor concentración (según las 
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consideraciones de Kenaga, 1982), posteriormente dicho valor se dividió por 4 para 

obtener la menor concentración a emplear. Sin embargo, en el caso de N. conifer, 

los valores para cromo y cobre así calculados resultaron más altos que los 

empleados anteriormente en los ensayos crónicos. Considerando que el fin de los 

ensayos etológicos era probar la sensibilidad de los organismos a menores 

concetraciones, éstas se determinaron teniendo en cuenta los mencionados ensayos 

crónicos.  

Finalmente, dado que la CE50 de endosulfán fue muy baja para C. dubia, y el 

cáculo mencionado resultaría en concentraciones muy pequeñas, el criterio de 

selección fue utilizar las mismas concentraciones que para P. variabilis, por ser la 

especie más sensible a este tóxico, al compararla con el resto.   

Para facilitar la lectura, se emplearon las abreviaturas Cr1 y Cr2; Cu1 y Cu2 y 

Endosulfán1 y Endosulfán2 para cada concentración (baja o alta) de cada tóxico.   

Las respectivas diluciones de los tóxicos se realizaron en agua de red 

declorada y oxigenada por burbujeo de aire durante un período mayor a 24 h. Los 

controles se llevaron a cabo en el mismo medio sin tóxico. 

Las concentraciones empleadas se expresan a continuación, en μl l-1: en el 

caso de cobre: 2,4 y 0,6 para P. variabilis; 5,4 y 1,3 para C. dubia; 37 y 9 para D. 

magna; 1 y 0,25 para N. conifer y 37 y 9 para A. falcifer. En el caso de cromo: 1 y 

0,25 para P. variabilis; 20 y 5 para C. dubia; 9,3 y 2,3 para D. magna; 4 y 1 para N. 

conifer y 136 y 34 para A. falcifer. Para endosulfán, las concentraciones fueron: 0,2 y 

0,05 para P. variabilis; y C. dubia; 2,2 y 0,5 para D. magna; 0,56 y 0,14 para N. 

conifer y, finalmente 2,2 y 0,5 para A. falcifer.  

 

3.3.4. Mezclas  

Para evaluar el efecto de ambos estresantes conjuntos (naturales y 

antropogénicos) se realizaron dos mezclas: cromo + infoquímico y endosulfán + 

infoquímico. Dado que el infoquímico se encuentra en el agua de peces (AP), ambas 

mezclas se denominaron: Cr+AP y En+AP. Para realizarlas se emplearon las 

mayores concentraciones calculadas según el criterio mencionado anteriormente 

(Cr2 y Endosulfán2) y se diluyeron en el agua de peces al 100%.    

 

3.3.5. Comportamiento de escape  
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Diseño experimental  

Para cuantificar la habilidad de los organismos para percibir y reaccionar al 

acercamiento de un posible depredador (comportamiento de escape) se diseñó un 

mecanismo hidráulico. El mismo consiste en un tubo transparente (“tubo de captura”) 

(longitud: 20 cm; diámetro: 5 mm) que, movilizado mediante un pistón, se introduce 

en un recipiente de vidrio (capacidad: 18 ml) conteniendo el medio con los 

organismos (Figura 6).  

 
Figura 6: Foto y esquema representativo del mecanismo hidráulico para la 
realización de los experimentos de escape. a) Pistón; b) Tubo de captura de vidrio 
transparente; c) Recipiente de vidrio, donde se colocan los organismos; d) Válvulas 
manuales para regular el ingreso y salida de agua. 
 
 

 
 

El pistón, localizado en un cilindro de PCV es elevado con el ingreso de agua 

de red mediante una manguera. Cuando el agua es liberada, el descenso del pistón 

provoca el descenso del tubo de captura.   

Para los ensayos se seleccionaron tres velocidades de captura: 0,27; 2,87 y 

15 cm s-1, que fueron reguladas mediante una válvula manual localizada al extremo 

de la salida de agua. Estas velocidades se seleccionaron teniendo en cuenta los 

c

b
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d
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rangos de velocidad utilizados en los experimentos de Szlawer (1964) y se 

identificaron como velocidad lenta (VL), media (VM) y rápida (VR) respectivamente. 

Para medir las velocidades de captura se colocaron dos censores 

optoacopladores: uno al inicio (largada) y otro al final (cese) del descenso del tubo 

de captura. Las señales detectadas fueron procesadas por dos Circuitos Integrados 

(PIC 125675 y MAX 232) que acomodan las tensiones de entrada con las de salida 

instalados en una computadora para este fin específico.  

En el monitor de la computadora, un cronómetro confeccionado en lenguaje 

de programación VISUAL BASIC 6.0 traduce las señales enviadas por los censores 

a tiempos (milisegundos) de inicio y fin.  Las velocidades de captura (cm s-1) se 

calcularon estableciendo una relación entre la distancia de recorrido del tubo y la 

velocidad definida por el sistema de censores mencionado.  

Se utilizaron 30 individuos por réplica en todos los experimentos. Cada réplica 

consistió en un evento de captura. En cada experimento se realizaron 100 réplicas, 

excepto para P. variabilis donde, dado el escaso tamaño poblacional del cultivo 

stock, se realizaron solo 50.  

Para reducir la influencia de un eventual acostumbramiento o cansancio de 

los individuos se procuró emplear grupos diferentes para cada réplica. Sin embargo, 

se llevaron a cabo experimentos preliminares que permitieron descartar tales 

acontecimientos. Éstos consistieron en la repetición sucesiva de 50 eventos de 

captura a la velocidad media (VM) utilizando el mismo grupo de individuos para las 

cinco especies utilizadas. Luego se compararon los resultados con la ubicación 

ordinal de cada experimento, presuponiendo que si existía algún efecto de 

acostumbramiento o cansancio, tal cosa se reflejaría en una tendencia creciente o 

decreciente simultanea entre el lugar ordinal del experimento y el resultado. Es decir 

que los resultados de los primeros experimentos serían significativamente diferentes 

de los últimos. 

El tiempo de exposición de los organismos antes de cada experimento fue de 

15 (±5) minutos. Este período fue seleccionado teniendo en cuenta trabajos previos 

que demuestran la elevada sensibilidad de los organismos para detectar tempranas 

exposiciones a los contaminantes (Lopes y col., 2004). Este período permitió 

detectar efectos etológicos tempranos sin llegar a afectar o dañar la integridad de los 

individuos (como consecuencia de un mayor tiempo de exposición). 
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Todos los experimentos se realizaron a la misma temperatura (21±2 ºC) e 

intensidad lumínica (2242 ±150 Lux).  

 
Análisis estadísticos 

Los resultados preliminares se analizaron mediante el cálculo del coeficiente 

de correlación de Sperman, relacionando el número de individuos capturados con 

los 50 eventos de captura sucesivos. Las diferencias fueron consideradas 

significativas a valores de p<0,05.  

Previo a los análisis estadísticos se realizó un análisis exploratorio de los 

datos, calculando las medidas de tendencia central (moda, media, mediana) y 

variabilidad (desvíos y coeficientes de variación: CV). Asimismo se realizaron 

histogramas de frecuencia que revelaron una distribución asimétrica de los datos y 

se calcularon los valores de kurtosis y coeficiente de asimetría. Estos análisis 

previos permitieron establecer comparaciones a priori entre controles y tratamientos 

que permitieron aplicar los análisis estadísticos adecuados. 

Dada la asimetría de los datos, para analizar los efectos de los compuestos 

químicos (kairomonas o tóxicos), la velocidad de captura y sus posibles 

interacciones sobre el escape de los organismos se empleó un modelo lineal 

generalizado empleando la “devianza” como medida de variación (ANODEV) 

(McCullagh y Nelder, 1989). Las diferencias fueron consideradas significativas a 

valores de p<0,05. Dado que estas comparaciones múltiples podrían inducir la 

posibilidad de cometer errores de tipo I, se realizó un segundo análisis aplicando el 

método de corrección secuencial de Bonferroni (Sokal y Rohlf, 1995). Finalmente, 

para el caso de los tóxicos (cromo, cobre y el formulado de endosulfán), se 

calcularon las concentraciones de efecto no observable (CENO) y las 

concentraciones efectivas mínimas (CEM). Este cálculo se llevó a cabo mediante la 

comparación estadística entre ambas concentraciones de cada tóxico y los 

respectivos controles. 

 

3.3.6. Migración vertical diaria (MVD) 

 

Diseño experimental  

Los ensayos de migración vertical se llevaron a cabo utilizando tubos de 

plástico transparentes (Figura 7) (longitud total: 150 cm; diámetro: 7,2 cm). Los tubos 
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fueron marcados externamente cada 30 cm, determinando de esta manera 4 niveles 

de profundidad (de 0 a 30, de 30 a 60, de 60 a 90 y de 90 a 120 cm). Cada tubo se 

suspendió de un soporte de hierro construido especialmente y se llenó con 2 l del 

medio de cultivo (tratamientos o control) conteniendo 30 individuos (cada especie se 

analizó por separado).  

 

Figura 7: Foto y esquema representativo del diseño experimental para los ensayos 
de migración vertical diaria (MVD). A) Tubo de plástico transparente; B) Soporte de 
hierro; C) Tubos fluorescentes de luz; D) Placa difusora; d1, d2, d3 y d4 representan 
los cuatro niveles de profundidad (30 cm cada uno). 

   
  

       
El contorno y fondo de los tubos fueron cubiertos con un plástico opaco (75 

μm espesor) de tal modo de promover en ingreso de luz solo desde la superficie y 

minimizar la reflexión. Asimismo, siguiendo a De Meester y col., (1999) y a Cohen y 

Forward (2002; 2005), en la parte superior se colocaron fuentes de luz blanca fría 

(tubos fluorescentes) y una placa difusora opaca que permitió generar luz difusa y 

uniforme. De esta manera se simularon las condiciones en campo: luminosidad 

superior uniforme con irradiación difusa y fondo oscuro. El fotoperíodo (16 Luz : 8 

Oscuridad) se mantuvo sin transición gradual de la intensidad. 

La intensidad incidente de los tubos fue 3593,3 (±77) Lux en la superficie,  

2200 (± 244) Lux en la región media de la columna y 1200 (±154) Lux en el extremo 

inferior. 
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 A fin de estimar la migración diaria de los organismos se cuantificó el número 

de individuos presentes en cada segmento de la columna cada 6 horas (00:00; 

06:00; 12:00 y 18:00). En todos los casos las cuantificaciones se realizaron luego de 

transcurridas no menos de 6 horas de exposición, lo cual fue considerado el tiempo 

mínimo de estabilización del sistema e inicio del comportamiento migratorio. 

Se llevaron a cabo 4 réplicas para los controles y 3 para cada tratamiento con 

cromo, endosulfán, infoquímicos o mezcla. Durante las horas nocturnas (00:00 y 

06:00), se utilizó una linterna de luz roja para evitar al máximo generar alteraciones 

en los organismos.   

 

Análisis estadísticos 

1- Para comparar los movimientos diarios de cada especie entre los 

tratamientos y los controles, se empleó ANOVA de tres factores: tratamiento, niveles 

de profundidad y hora del día, con medidas repetidas en los dos últimos. Para 

conocer entre qué tratamientos se registraron las diferencias, se empleó el post test 

de Dunnett.  

Para evaluar el efecto de la interacción entre los tres factores (tratamiento, 

niveles de profundidad y hora del día) se realizaron comparaciones pareadas entre 

los tratamientos dentro de cada nivel de profundidad y horario. En este caso con los 

niveles críticos (sig.) y los intervalos de confianza ajustados mediante la corrección 

de Bonferroni. En todos los casos, las diferencias se consideraron significativas a 

valores de p<0,05. La variable dependiente fue el número de individuos 

cuantificados transformados en Logn (x+1). Previamente a cada análisis se verificó la 

normalidad (test de Kolmogorov-Smirnov), homocedasticidad (test de Levene) y 

esfericidad (test de Mauchly) de los datos obtenidos. 

 

2-Como medida de ubicación de los organismos en la columna de agua, para 

cada réplica, se calculó la profundidad media (D) (Dodson 1988) ponderando el 

número de individuos por nivel de profundidad mediante la siguiente fórmula:    

D=∑Nidi / ∑di       

Donde Ni: número de individuos; di: nivel de profundidad. 

Posteriormente para analizar las diferencias en el índice D entre control y los 

tratamientos en cada momento del día se empleó un ANOVA  de dos factores con 

medidas repetidas en un factor, para cada especie por separado. Previamente fue 
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verificada la distribución normal de los datos (test de Kolmogorov-Smirnov), 

homocedasticidad (test de Levene) y esfericidad (test de Mauchly). Las diferencias 

se consideraron significativas a valores de p<0,05. 

 

3- Se empleó el índice Pi para conocer el grado de agregación de los 

individuos en la columna de agua (Lloyd, 1967). Este índice fue calculado mediante 

la siguiente fórmula matemática:  

Pi = σ/x2 – 1/x + 1     
 Donde σ: varianza; x: número de individuos en la columna. 

A partir de los índices así obtenidos para cada réplica se empleó un ANOVA  

de dos factores con medidas repetidas en un factor. Este análisis permitió analizar 

las diferencias en la agregación entre control y los tratamientos a lo largo del día, 

verificando previamente la distribución normal de los datos (test de Kolmogorov-

Smirnov), homocedasticidad (test de Levene) y esfericidad (test de Mauchly). Las 

diferencias se consideraron significativas a valores de p<0,05. 

 

4- Para comparar las distancias de migración (DM= máx. prof. – mín. prof.) 
para cada especie entre el control y los tratamientos se empleó la prueba t para 

muestras independientes (con un intervalo de confianza de 95%). Previamente se 

testeó la homogeneidad de las varianzas mediante la prueba de Levene. Los datos 

fueron previamente transformados a Logn (x) y las diferencias se consideraron 

significativas a valores de p<0,05. 
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4. RESULTADOS 
 

4.1. Ensayos agudos 
La toxicidad del cobre, cromo y endosulfán fue medida en función de la 

inmovilidad y ausencia de respuesta de los organismos al ser estimulados. La 

relación concentración-respuesta, expresada en  porcentaje, de cada especie a las 

24 y 48 horas de exposición se presenta en la Figura 8. Durante los ensayos agudos 

la mortalidad en los controles no excedió en ningún caso el 5 % de la población, 

siendo A. falcifer la especie que registró menor sobrevivencia luego de 24 h, con 1 

organismo muerto.   
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Figura 8: Relación concentración- respuesta de las especies estudiadas luego de  
24 (-♦-)  y 48 (-■-) horas de exposición al Cu, Cr y endosulfán (formulado). La 
respuesta considerada fue la inmovilidad de los organismos o ausencia de respuesta 
luego de ser levemente estimulados.  Nc: N. conifer, Af: A. falcifer, Pv: P. variabilis, 
Cd: C. dubia y Dm: D. magna. Las barras verticales indican el ± SD para las tres 
réplicas (n=5). 
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Las CE50 para 24 y 48 h calculados con el método Probit basado en Finney 

(1971) se muestran en la Tabla 3. 
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Tabla 3: Concentraciones efectivas para el 50% de la población (CE50, en μg l-1) 
luego de 24 y 48 horas de exposición a Cu, Cr y endosulfán (formulado) para las 
especies estudiadas. Se utilizaron los estadios larvarios iniciales (nauplios para el 
caso de los copépodos y neonatos para el caso de los cladóceros). Las CE50 están 
basadas en la inmovilidad de los organismos y ausencia de respuesta luego de ser 
levemente estimulados. Se muestran los límites de confianza superior e inferior (α = 
0,05) entre paréntesis y los valores Chi-cuadrado (X2) referidos a la desviación de la 
linealidad.    

 

Especie

24 h 48 h 24 h 48 h 24 h 48 h
N. conifer EC 50 108,9 42,18 245,73 170,76 3,58 2,8

Lim conf (60,22- 267,2) (31,3-56,4) (213,8- 284,3) (125,6-243,2) (1,6-  8,2) (1,7-3,7)
X 2 27,7 4,9 2,05 21,4 59,19 53,6

A falcifer EC 50 753 180,09 1.166 680,15 20,54 11,23
Lim conf (499,7-  2020,4)  (1,59- 2,08) (514,4- 5572,7) (334,06-1334,9) (18,5- 22,9) (6,3- 27,7)

X 2 4,03 4,65 10,35 3,53 3,5 12,58

P variabilis EC 50 25,83 12,03 15,2 5,24 2,06 1
Lim conf (22,5- 28,7) (9,4-15,5) (9,8- 30,3) (1,8-14,1) (1,08- 10,5) (0,6-1,8)

X 2 5 3,94 16,38 11,19 22,04 8,77

C dubia EC 50 64,75 27,4 207,3 100,2 0,57 0,36
Lim conf  (54,3- 89,6) (14,3-81,2)  (12,65- 62,32) (100,3-168) (0,3- 0,9) (0,2-1,08)

X 2 0,23 3,28 14,5 0,68 12,9 0,73

D.magna EC 50 242,81 183,96 47,29 46,58 40,2 11,21
Lim conf (214,8- 275,3) (117,5-270,7) (28,7- 83,9) (27,7- 73,06) (17,5- 151,3) (8,6-14,8)

X 2 3,27 0,57 9,21 0,77 10,9 7,34

Endosulfan
(μg/l)

Cobre 
(μg/l)

Cromo 
(μg/l)

 
 

 

4. 2. Ensayos de ciclo de vida 
 

4.2.1. Efecto de comunicadores químicos de peces (kairomonas) sobre el ciclo 

de vida de N. conifer 

 

Mortalidad y tiempo de desarrollo 

La mortalidad promedio al final del ciclo de vida fue del 5 y 17,2 % para los 

nauplios y copepoditos respectivamente.  

Tanto el tiempo de desarrollo de los nauplios como el tiempo de desarrollo 

total de los copépodos sometidos a las cuatro concentraciones mayores del AP fue 

significativamente más corto que el de los respectivos del control (ANOVA, F=26,08 

y 16,09, respectivamente; p<0,05 en ambos casos) (Figura 9).  

De igual manera, el tiempo de desarrollo de cada estadio de copepodito fue 

menor en presencia del AP (Figura 10). 
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Figura 9: Tiempo de desarrollo promedio de los nauplios y los copepoditos. (*) 
Indica valores de p<0,05 con respecto al control  (0%) para el tiempo total de 
desarrollo.   
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Figura 10: Tiempo de desarrollo diferencial de cada estadio de copepodito (de C1 a 
C5) del medio control y las diferentes concentraciones del AP. (*) Indica valores de 
p<0,05 con respecto al control  (0%). 
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No se registraron diferencias estadísticamente significativas, entre el control y 

los  tratamientos con AP, respecto a la proporción que cada estadio de copepodito 

ocupó en relación al desarrollo total (Tabla 4). Esto indica que pese a la presencia 

de señales de alarma en el AP el modelo equiproporcional propuesto para los 

copépodos se mantuvo constante.  
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Tabla 4: Proporción (promedio) del tiempo de desarrollo de cada estadio de 
copepodito (de C1 a C5) en el medio control y las diferentes concentraciones del AP 
con sus respectivos valores de Chi-cuadrado y p (α=0,05). 
 

C1 C2 C3 C4 C5 X ² p
0% 14,7 13,6 25,1 24,8 21,8

100% 15,7 17,5 15,7 24,8 26,3 5,6 0,2305 ns
50% 15 10,6 13,7 28,8 21,6 6,44 0,1685 ns
25% 14,4 13,8 18,6 23,3 30,8 5,52 0,2373 ns

12,50% 16,3 11,2 20,2 24,5 27,9 3,28 0,5108 ns
6,25% 15,5 13,2 19,2 26 26 2,3 0,677 ns

AP
Proporción de cada estadio de copepodito (%)

 
ns: no significativo 

 

Fecundidad   

Tanto el porcentaje de hembras ovígeras, el promedio de huevos por hembras 

como el tiempo requerido para producir el primer saco ovígero disminuyeron con la 

presencia del AP. La Tabla 5 muestra los valores de los mencionados parámetros e 

indica los que resultaron estadísticamete diferentes del control (ANOVA).   

 

Tabla 5: Proporción de hembras ovígeras, número de huevos por hembras y tiempo 
de producción del primer saco ovígero en el medio control (0%) y las distintas 
concentraciones de AP (100; 50; 25; 12,5 y 6,25).  
 

Hembras Huevos/hembra 1er saco ovígero 
ovígeras (%) (promedio) (días)

100 30 2,00 (±3,4) 5,67 (±0,5)*
50 37,5 3,13 (±4,4) 6,67 (±1,5)
25 44,4 4,08 (±4,8) 5,5 (±2,3)*

12,5 91,66 8,21 (±2,6) 4,46 (±2)*
6,25 85,71 8,71 (±4,5) 5,83 (±2,2)*

0 83,3 6,42 (±3,5) 9,9 (±2,3)

AP (%)

 
(*) Indica valores de p<0,05. 

 

 

Crecimiento 

Los copepoditos C4 y C6 sometidos a las dos concentraciones más altas del 

AP fueron significativamente más pequeños que los del control (ANOVA; C4: F= 

2,78 (al 50%) y F=2,70 (al 100%); C6: F= 3,49 (al 50%) y F=3,77 (al 100%); p<0,05) 

(Figura 11). 
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Figura 11: Longitud promedio de cada estadio de copepodito (de C1 a C5) del grupo 
control y los sometidos a las distintas concentraciones de AP. (*) Indica valores de 
p<0,05 con respecto al control  (0%). 
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El análisis del promedio del tamaño total de cada estadio de copepodito 

reveló que los individuos que crecieron en las mayores concentraciones de AP 

fueron más pequeños que los del control (Figura 12). 

 
Figura 12: Relación entre la longitud promedio de pre-muda y post-muda de los 
copepoditos (de C1 a C6) del medio control y con las distintas concentraciones de 
AP. Las flechas indican que los valores son significativamente diferentes del control 
(0%) (p<0,05). 
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Finalmente, el tiempo de desarrollo, el tamaño de los adultos, la proporción de 

hembras ovígeras y el número de huevos por hembra mostraron una correlación 

negativa, estadísticamente significativa, con la concentración creciente del AP (Tabla 
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6). Esto indica que en la medida que la concentración de kairomonas aumentó en el 

medio, los valores de los mencionados parámetros disminuyeron.  

 

Tabla 6: Coeficiente de correlación de Pearson para los parámetros del ciclo de vida 
de  N. conifer analizados en relación a las concentraciones crecientes de AP (0; 
6,25; 12,5; 25; 50 y 100 %).  
 

Parámetro R F N P
Tiempo de desarrollo -0,5527 45,754 109 < 0,001 s
Talla del adulto -0,4347 14,215 68 0,0004 s
% hembras fecundadas -0,8392 9,521 64 0,0367 s
Nº huevos por hembras -0,4581 16,199 63 0,0002 s
1er saco ovígero -0,2116 1,734 39 0,196 ns  
s: significativo; ns: no significativo. 

 

 

4.2.2. Impacto del cromo y cobre sobre el ciclo de vida de N. conifer  

 

Tiempo de desarrollo  

En el caso del cobre, la mayor concentración (3 μg l-1) provocó un retardo 

significativo del tiempo total de desarrollo de los organismos (ANOVA, F= 4,065; 

df=70; p<0,01). Respecto a cada estadio larvario, los nauplios expuestos a las dos 

concentraciones más altas (1,6 y 3 μg l-1Cu) tardaron más tiempo que los del control 

en alcanzar el estado de copepodito  (ANOVA, F= 21,258; df= 90; p<0,05), sin 

embargo no hubo diferencias entre los copepoditos expuestos al cobre y los del 

control (ANOVA, F=1,710; df= 70; p>0,05) (Figura 13).  

El cromo fue altamente tóxico para los organismos, especialmente en las 

mayores concentraciones. El tiempo de desarrollo de los copépodos expuestos a la 

mayor concentración de cromo (60 μg l-1) no pudo ser calculado, dado que la 

mayoría de los organismos no lograron llegar al tercer estadio de copepodito (C3). 

En la concentración siguiente (30 μg l-1) solo tres organismos alcanzaron el estado 

adulto. El tiempo total de desarrollo de lo copépodos expuestos a 7,5 15 μg l-1 Cr fue 

significativamente más largo que el de los del control (ANOVA; df=41; p<0,05). El 

tiempo de desarrollo de los nauplios expuestos a 7,5; 15; 30 y 60 μg l-1 Cr fue 

significativamente diferente del control (ANOVA; df=40; p<0,05). Sin embargo, a 

pesar que el desarrollo de los nauplios a la menor concentración (3,75 μg l-1 Cr)  fue 

más corto que el del control, las diferencias no fueron estadísticamente significativas 
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(Dunnett; F=1,375; df=40; p>0,05). Finalmente, el tiempo de desarrollo de los 

copepoditos expuestos a 7,5 y 15 μg l-1 Cr fue significativamente más largo que el 

del control (ANOVA, F=4,822; df=40; p<0,05) (Figura 13).  

 
Figura 13: Tiempo de desarrollo promedio de N. conifer expuesto a Cu (a) y Cr (b). 
Las áreas amarillas refieren al desarrollo de los nauplios y las áreas azules refieren 
al desarrollo de los copepoditos. (1) Indica que ningún copépodo alcanzó el estado 
C3. (2) Indica que sólo 3 copépodos alcanzaron el estado adulto. (*) Indica valores 
de p<0,05 con respecto al control  (0%) para el desarrollo total.    
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El tiempo de desarrollo de los copépodos mostró una correlación significativa 

tanto con la concentración de cobre  (r= 0,4125; df= 70; p<0,001) como con la 

concentración de cromo (r= 0,3510; df=41; p=0,022) (Figura 14). La línea de 

tendencia del cobre fue lineal, indicando que el tiempo de desarrollo aumentó 

proporcionalmente con el aumento de la concentración. Por otro lado, la curva 

obtenida para cromo fue prácticamente asintótica, mostrando un incremento del 

desarrollo proporcional para  las concentraciones más bajas hasta mantenerse casi 

constante en las concentraciones más altas  (15 y 30 μg l-1 Cr).  
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Los períodos “intermuda” promedio para cada estadio larvario de los 

organismos expuestos a las tres concentraciones de cobre más bajas fueron 

similares a los del control  (ANOVA, p<0,05). La concentración más alta causó un 

incremento significativo del último estadio larvario (Dunnett; F=9,8; df=71; p>0,05). 

Por otra parte, los copépodos expuestos al cromo: incrementaron el período de 

intermuda del estadio C4 en las concentraciones 15 y 30μgl-1 (Dunnett; F=5,92 y 

F=3,06 respectivamente; df=43; p>0,05) y del estadio C5 en las concentraciones 7,5; 

15 y 30 μgCrl-1 (Dunnett; F=4,44, F=3,91 y F=4,12 respectivamente; df=41; p>0,05). 

La mayor concentración  (60 μg Cr l-1) no fue considerada.  

 

Figura 14: Relación entre el tiempo de desarrollo y cada concentración de Cu  (a) y 
Cr (b) analizadas. El tiempo de desarrollo de los organismos expuestos a 60 μg l-1 Cr 
no se incluyó dado que ningún organismo alcanzó el estadio C3.  
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La Figura 15 (a y b) muestra la proporción media de cada estadio larvario 

para el control, cobre y cromo. La mayor concentración de cobre (3 μg l-1 Cu) 

registró un cambio significativo en la proporción de cada estadio de desarrollo en 

76 



Resultados 

comparación con el control (X2=54,32; p<0,001). De la misma manera, los 

copepoditos expuestos a 7,5; 15 y 30 μg l-1 Cr mostraron alteraciones significativas 

en dicha proporción (X2=49,29; X2=18,2; X2 =48,11, respectivamente; p<0,001). 

 
Figura 15: Proporción (promedio) de cada estadio larvario analizado (Nauplio a C5) 
correspondiente al total del tiempo de desarrollo para los organismos del control (0 
μg l-1), Cu (a) y Cr (b). 
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Crecimiento 

La talla de los copepoditos se modificó durante el experimento, tanto en 

controles como en tratados, sin embargo el crecimiento de tamaño durante el 

desarrollo larvario fue similar en los controles y los expuestos al cobre o al cromo 

(ANOVA, p>0,05) (Figura 16).  

Se registraron diferencias significativa entre las longitudes de pre-muda y 

post-muda para los organismos del control (ANOVA, df= 40; p<0,05), del cobre  

(ANOVA, df=34; p<0,05) y del cromo (ANOVA, df= 38; p<0,05), sin embargo no hubo 

diferencias en el incremento de la talla entre control y cobre (Test t de Student, 
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df=72, t= 0,3599, p= 0,7199), control y cromo (Test t de Student, df=91, t= 0,717, p= 

0,474) o ambos metales (Test t de Student, df=135, t= 1,775, p= 0,078).  

 
Figura 16: Talla promedio de cada estadio larvario (de Nauplio a C5) para el control 
(0 μg l-1) y los tratamientos con Cu (a) y Cr (b). 
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Reproducción 

La Tabla 7 resume las características reproductivas de los organismos del 

control y ambos metales. No hobo diferencias significativas entre el control y las tres 

concentraciones más bajas de cobre ni en la fecundidad (ANOVA, F=2,047; df= 26; 

p>0,05) ni en el tiempo de la formación del primer saco ovígero (ANOVA, F=0,92; 

df=16; p= 0,458). Sin embargo, ninguna hembra expuesta a la mayor concentración 

de cobre (3 μg l-1) y a las tres concentraciones mayores de cromo (7,5; 15 y 30 μg l-

1) produjo sacos ovígeros. Las hembras expuestas a 7,5 μg l-1 Cr produjeron menor 

cantidad de huevos que las del control (ANOVA F= 3,231; df=12; p<0,05). 
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Notoriamente, el tiempo de la producción del primer saco ovígero fue mayor en 

todas las hembras expuestas al cromo (ANOVA F= 6,19; df=7; p=0,001).   

 
Tabla 7: Parámetros reproductivos de N. conifer en el control y los tratamientos con 
Cu y Cr.  
 

Control 71,43 3,8 (±0,83) 5,67 (±1,14) 4 (±2,9)
Cobre (μg l-1)

0,4 100 4,8 (±1,64) 7 (±1,26) 7 (±1,26)
0,8 62,5 4,2 (± 0,83) 11,2 (±0,84) 7 (±0,84)
1,6 33,3 5 7,5 (±0,7) 2,5 (±3,9)
3 - -

Cromo (μg l-
-

1)
3,75 60 9,66 (±2,08)* 4,66 (±0,58) 2,8 (±2,56)
7,5 33,3 10* 3* 1 (±1,7)*
15 0 - - -
30 0 - - -
60 0 - - -

Nº huevos/total de 
hembras

Tratamiento Hembras ovígeras 
(%)

Primer saco ovíger 
(días)

Nº huevos/hembra 
(promedio)

 
(* ) p<0,05. 
(- ) sin producción de saco ovígero. 

 

El CEM (Concentración de efecto mínimo), CENO (Concentración de efecto 

no observable) y VSC (valor subcrónico) basados en las características de historia 

de vida analizados se muestran en la Tabla 8. 
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Tabla 8: CENO, CEM y VSC (en μg l-1) calculados para los indicadores de efecto del 
ciclo de vida de N. conifer. 

CEM CENO VSC 
(μg l-1) (μg l-1) (μg l-1)

Sobrevivencia de nauplios 115 57 80,9
Sobrevivencia de adultos 45 30 36,7
Tiempo total de desarrollo 3 1,6 2,2
Tiempo de desarrollo de los nauplios 1,6 0,8 1,2
Tiempo de desarrollo de los copepoditos >3 3 -
Desarrollo equiproporcional 3 1,6
Crecimiento >3 3 -
Huevos/ hembra >3 3 -

Tiempo de la primera reproducción >3 3 -

Sobrevivencia de nauplios 40 20 28,3
Sobrevivencia de adultos 125 60 86,6
Tiempo total de desarrollo 7,5 3,75 5,3
Tiempo de desarrollo de los nauplios 7,5 3,75 5,3
Tiempo de desarrollo de los copepoditos 7,5 3,75 5,3
Desarrollo equiproporcional 7,5 3,75 5,3
Crecimiento >60 60 -
Huevos/ hembra 7,5 3,75 5,3
Tiempo de la primera reproducción 3,75 < 3,75 3,7

Cobre 

Cromo

 
(-)Valores no determinados. 

 

4.2.3. Impacto del cromo, cobre y endosulfán (formulado) sobre el ciclo de vida 

de P. variabilis 

Los organismos del control registraron una sobrevivencia del 92% a lo largo 

del experimento. Durante los primeros 30 días, los cladóceros expuestos al cobre 

registraron un elevado porcentaje de mortalidad (de 16 al 60 %) en sentido creciente 

y proporcional a la concentración empleada (X2; p< 0,001). Los grupos expuestos al 

cromo y endosulfán sólo registraron menor sobrevivencia en las mayores 

concentraciones empleadas (55 y 32 %,  respectivamente) (Cr: X2 =67,34; p< 

0,0001; endosulfán: X2 =50,2; p=0,008).  

La longevidad media de los organismos del control fue de 32,5 días, sin 

embargo, los expuestos al cobre vivieron sólo entre 20 y 24 días (ANOVA, F=122; 

df= 8,839; p<0,01). En el caso del cromo, la longevidad fue significativamente  

reducida en la concentración más alta (20 días) (Dunnett, F=2,82; df=103; p<0,05), y 

en el caso del endosulfán, ésta se redujo en las dos concentraciones más altas (25,9 

y 25,3 días respectivamente), pero las diferencias respecto al control no fueron 

estadísticamente significativas  (ANOVA; F=7,37; df=123; p>0,05).    
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Entre los parámetros reproductivos, la edad de la primera reproducción (EPR) 

fue el menos afectado. Los organismos del control produjeron su primera camada 

entre los 9 y 10 días (promedio: 9,6). La presencia del cobre y cromo produjo un 

retardo de este parámetro sólo en las respectivas concentraciones más altas (cobre: 

Dunnett, F= 3,08; df=102;  p<0,05; cromo: Dunnett, F=3,19; df=77; p<0,01). Por otra 

parte, el plaguicida retardó significativamente la EPR a las dos concentraciones 

mayores (Dunnett, F= 3 y F=5,6 respectivamente; df= 98; p<0,05) (Figura 17). 

El número total de huevos por hembra fue significativamente reducido en 

todas las concentraciones de cobre (ANOVA, df=122; p<0,01), en las tres 

concentraciones más altas de cromo (Dunnett, df=106; p<0,05) y las dos 

concentraciones mayores de endosulfán (Dunnett, df=124; p<0,01) (Figura 17). 
El número de crías por camada fue significativamente menor en todas las 

concentraciones de cobre y endosulfán (ANOVA, p=<0,01). Para el caso del cromo 

solo las concentraciones de 6,5 y 26 μgl-1 redujeron significativamente este 

parámetro (ANOVA, p<0,05) (Figura 17). 

 
 
 
Figura 17: Parámetros reproductivos de P. variabilis expuesta a cuatro 
concentraciones de Cu (paneles izquierdos), Cr (paneles centrales) y endosulfán 
(paneles derechos). Se muestran los valores promedio y los ± SD; n=25.  
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La Tabla 9 muestra los valores de Ro, T y r. Se observa que la tasa 

reproductiva neta (Ro) decreció en presencia de los tres tóxicos, sin embargo, la 

reducción más importante fue generada en los organismos expuestos al cobre y en 

la mayor concentración de cromo y endosulfán. 

El tiempo generacional (T) no mostró importantes variaciones en los 

organismos expuestos a los metales, pero sí se observó un importante retardo entre 

los días 7 y 11 en los organismos expuestos al endosulfán. 

La tasa intrínseca de crecimiento natural (r) fue positiva en todos los casos 

(r>0), indicando que a pesar de la toxicidad de los xenobióticos, las poblaciones 

expuestas no sufrieron un decrecimiento durante el período experimental. Sin 

embargo, se observa claramente que la mayor concentración de endosulfán causó 

una importante reducción en este valor. 

 
 

 
Tabla 9: Valores de la tasa reproductiva neta (Ro), tiempo generacional (T) y la tasa 
intríseca de crecimiento natural (r) de P. variabilis expuesta a Cu, Cr y endosulfán. 
 

Ro T r
Cobre μg l-1

0 15,57 15,49 0,18
2,5 5,28 10,53 0,16
5 4,05 14,7 0,09
10 8,24 14,07 0,15
20 6,95 16,25 0,12

Cromo  μg l-1

0 15,57 15,49 0,18
3,3 12,08 17,96 0,14
6,5 6,25 11,91 0,15
13 10,4 11,75 0,19
26 4,89 13,06 0,12

Endosulfán μg l-1

0 15,56 15,49 0,18
0,018 12,08 26,67 0,09
0,037 12,58 22,79 0,11
0,075 5,32 22,51 0,07
0,15 3,12 26,2 0,04  

 
 

La Tabla 10 muestra las Concentración de Efectos Mínimos (CEM), 

Concentración de Efectos No Observables (CENO) y el Valor Subcrónico (VSC). 
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Pese a que cada parámetro analizado fue afectado de diferente manera, el número 

de huevos por hembra y el tamaño de la camada fueron parámetros altamente 

sensibles a los tres tóxicos. Contrariamente, la EPR fue el parámetro menos 

afectado del ciclo de vida de P. variabilis.  

 
 

Tabla 10: CENO, CEM y VSC (en μg l-1) calculados para los cuatro indicadores de 
efecto del ciclo de vida de P. variabilis: longevidad, edad de la primera reproducción 
(EPR), número total de huevos por hembra (Huevos/hembra) y tamaño promedio de 
la camada. 
 

Indicador de efecto Químico CENO CEM VSC

longevidad Cobre <2,5 2,5 <2,5
Cromo 13 26 18,4

Endosulfán 15 >0,15 <0,15

EPR Cobre 10 20 14
Cromo 13 26 18,3

Endosulfán 0,037 0,075 0,053

Huevos/hembra Cobre <2,5 2,5 <2,5
Cromo 3,3 6,5 4,6

Endosulfán 0,037 0,075 0,053

Tamaño promedio Cobre <2,5 2,5 <2,5
de la camada Cromo 3,3 6,5 4,6

Endosulfán <0,018 0,018 <0,018  
 
4.3.  Ensayos de comportamiento 

 

4.3.1. Comportamiento de escape  

La capacidad de escape de los organismos se cuantificó en función del 

número de individuos capturados por evento de captura (n= 100, excepto para P. 

variabilis donde n=50). 

 

Experimentos preliminares  

En ningún caso las correlaciones resultaron significativas (N. conifer: r2= 

0,0046; A. falcifer: r2=0,0192; D. magna r2=0,014; C. dubia: r2=0,0042; P. variabilis 

r2=<0,001), indicando que al  menos a lo largo de 50 repeticiones de capturas, los 

organismos no manifestaron ni acostumbramiento (correlación negativa)  ni 

cansancio (correlación positiva) (Figura 18). 
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Figura 18: Organismos capturados (nº) a lo largo de 50 capturas sucesivas a la VM 
(2,87 cm s-1). a) N. conifer, b) A. falcifer, c) D. magna, d) C. dubia y e) P. variabilis. 
Las líneas punteadas fueron calculadas a partir de la correlación de Sperman.  
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Controles 

El número promedio de individuos capturados en los controles fue variable 

según la especie analizada (Figura 19) y aumentó en todos los casos con la 

velocidad de captura. P. variabilis fue la menos capturada tanto en la velocidad de 

captura lenta (VL) como media (VM) mientras que A. falcifer fue el menos capturado 

en la mayor velocidad (VR).  
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Figura 19: Número promedio de individuos capturados en cada velocidad de 
captura: VL (0,27 cm s-1); VM (2,87 cm s-1) y VR (15 cm s-1). Las líneas verticales 
representan el ±SD. 
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Efecto de los comunicadores químicos  

Tal como se mencionó en el apartado “Metodología”, a fin de obtener un 

mayor realismo ecológico en este ensayo donde se utilizaron comunicadores 

químicos como fuente de estrés natural,  se emplearon sólo las especies nativas, 

que conviven con el pez C. decemmaculatus (A. falcifer, N. conifer P. variabilis, C. 

dubia).  

La diferencia entre los promedios del control y del agua con kairomonas para 

cada velocidad de captura se muestra en la Figura 20. Las cuatro especies 

estudiadas manifestaron diferentes respuestas ante la presencia del comunicador 

químico de los peces, tanto en el sentido (positivo o negativo) como en la magnitud 

(largo de las barras). En base a los promedios, las respuestas de los copépodos a 

las kairomonas fueron positivas para las tres velocidades de captura. Es decir, los 

organismos aumentaron su eficiencia de escape respecto al control, siendo esta 

respuesta estadísticamente significativa en la mayor velocidad (A. falcifer: p=0,037, 

Chi-  cuadrado de Wald=4,329, N. conifer: p=0,028, Chi-cuadrado de Wald=4,576, 

ANODEV). El cladócero C. dubia aumentó su eficiencia de escape a las dos 

velocidades mayores  (ANODEV, VM: Chi-cuadrado de Wald=9,075, p=0,003; VR: 

Chi-cuadrado de Wald=14,523, p<0,001), mientras que en la menor velocidad de 

captura mostró un comportamiento opuesto, pero no significativo respecto al control 

(ANODEV, p>0,05). P. variabilis incrementó la eficiencia de escape a la mayor 
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velocidad de captura (ANODEV, Chi-cuadrado de Wald=4,459 p=0,022) pero no 

mostró respuestas significativas diferentes al control frente a las menores 

velocidades (ANODEV, p>0,05).  

 
Figura 20: Respuestas de escape de los organismos en presencia del AP a las tres 
velocidades de captura (VL, VM y VR). El eje X representa el valor del control. Las 
barras positivas indican que los organismos manifestaron una mayor habilidad de 
escape que los del control. Por el contrario,  las barras negativas indican que los 
individuos fueron más capturados que los respectivos del control. La longitud de las 
barras representa la magnitud de las respuestas. Los asteriscos indican que las 
diferencias fueron estadísticamente significativas respecto al control (ANODEV; 
p<0,05).      
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Efecto de los tóxicos 

Tanto la magnitud como el tipo de respuesta (mayor vs. menor habilidad de 

escape que el control) manifestada por los organismos fue diferente dependiendo de 

la especie, velocidad de captura (VL; VM o VR) y la concentración del tóxico (baja o 

alta). Para cuantificar cada respuesta, se calculó la diferencia entre el promedio de 

los individuos capturados en el control y el promedio de los individuos capturados en 

cada tratamiento. Los resultados expresados de esta manera permitieron una mejor 

visualización de las diferencias en cada caso particular (Figura 21).  

En general hubo menos individuos capturados a las concentraciones bajas 

que a las altas de los tres tóxicos, particularmente en las velocidades lentas y 

medias (Figura 21). Esta elevada habilidad de escape estaría manifestando una 

respuesta temprana de excitación. Los organismos mostraron respuestas similares 

en los siguientes casos: en la menor concentración de cobre a la VR (respuestas 

positivas), en la mayor concentración de cobre a la VM (respuestas positivas) y en la 
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mayor concentración de endosulfán a la VR (respuestas negativas). En este último 

caso, es probable que los organismos hayan perdido completamente la habilidad de 

escape debido al efecto sinérgico de dos factores de estrés: elevada turbulencia 

generada por la VR y la elevada toxicidad del compuesto. Esto fue demostrado 

mediante el análisis de la interacción entre el endosulfán y las velocidades de 

captura (ANODEV, N. conifer p=0,024; A. falcifer p<0,001; C. dubia p=0,04; D. 

magna p=0,04; P. variabilis p<0,001).     
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Figura 21: Respuestas de escape de las especies estudiadas a los tres tóxicos (Cr, 
Cu y endosulfán) a las tres velocidades de captura (VL, VM y VR). El eje X 
representa el valor del control. Las barras positivas indican que los organismos 
manifestaron una mayor habilidad de escape que los respectivos del control (se 
escaparon más). Por el contrario, las barras negativas indican que los organismos 
fueron más capturados que los del control. La longitud de las barras representa la 
magnitud de la respuesta. Los asteriscos indican que  las diferencias fueron 
estadísticamente significativas respecto al control (ANODEV; p<0,05).   N.conifer; 

 A.falcifer;  D.magna;  C.dubia and  P. variabilis.  
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A pesar de las diferencias individuales en cuanto a las respuestas de escape 

ante los tóxicos, se observaron algunos patrones entre los cladoceros anomópodos 

(D. magna y C. dubia), cladoceros ctenópodos (P.variabilis) y copépodos (N. conifer 

88 



Resultados 

y A. falcifer). Para obtener una mejor interpretación de los efectos de los tóxicos, los 

resultados obtenidos fueron agrupados siguiendo un criterio ecológico- taxonómico 

(Figuras 22 y 23). Cada grupo de datos fue analizado estadísticamente empleando 

la devianza como medida de variabilidad, considerando las especies, 

concentraciones y velocidades de captura como las variables independientes y el 

número de individuos capturados como la variable dependiente. 

 

Metales  

En general, los copépodos (N. conifer y A. falcifer) expuestos a ambas 

concentraciones de cobre y cromo fueron menos capturados que los del control a la 

VL (0,27 cm s-1) y VM (2,87 cm s-1) (Figura 22 a). La elevada habilidad de escape 

observada luego de la exposición fue significativa respecto a los controles para los 

copépodos en ambas concentraciones de cobre a las VL y VM (ver las diferencias 

individuales en la Figura 21). En el caso del cromo, no hubo diferencias significativas 

para ninguna especie de copépodos. 

El mismo patrón de “elevada habilidad de escape” se encontró a la VR (15 cm 

s-1) para ambos copépodos expuestos a la menor concentración de ambos metales, 

pero solo el caso de N. conifer registró diferencias significativas (ver diferencias 

individuales en la Figura 21).  

Por el contrario, las mayores concentraciones de cobre y cromo a la VR 

generaron una mayor captura de los organismos que los del control (Figura 22 a). 

Pese a que esto se observó en las dos especies de copépdodos, los resultados 

fueron estadísticamente significativos solo para A. falcifer con los dos tóxicos y para 

N. conifer con cromo (ver diferencias individuales en la Figura 21).   

En el caso de los cladóceros, el patrón general fue una mayor captura de los 

organismos expuestos a ambos metales pesados a la VL (0,27 cm s-1) (Figura 22 b y 

c). D. magna registró diferencias significativas en todos los casos, C. dubia registró 

diferencias significativas solo en la menor concentración de cromo y la mayor de 

cobre, finalmente  P. variabilis no registró diferencias significativas cuando se lo 

comparó con el control (ver diferencias individuales en la Figura 21). 

Como patrón general, los cladóceros expuestos a los metales se escaparon 

más que los del control a las VM y VR de captura (Figura 22 b y c). En la VM se 

encontraron diferencias significativas sólo para D. magna y C. dubia; y, en la VR las 
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diferencias fueron significativas para C. dubia y P. variabilis (ver diferencias 

individuales en la Figura 21).                                                                                                           
 

Endosulfán 

 En los experimentos con endosulfán (formulado), los copépodos expuestos 

fueron, en promedio, menos capturados que los controles, exceptuando la mayor 

concentración a la VR (15 cm s-1), donde se registró una mayor captura de las dos 

especies (Figura 23 a). Los análisis estadísticos mostraron que las diferencias 

fueron significativas para N. conifer y A. falcifer a las VL y VR y para A. falcifer a la 

VR (ver diferencias individuales en la Figura 21).  

Para el caso de los cladóceros, el patrón general registrado fue una mayor 

captura en todas las concentraciones y todas las velocidades empleadas (Figura 23 

b y c). Sin embargo, las diferencias respecto a los controles fueron significativas 

principalmente a la VL (0,27 cm s-1) y a la VR (15 cm s-1), dependiendo de la especie 

(ver diferencias individuales en la Figura 21).  
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Figura 22: Número de a) copepodos calanoideos (N. conifer y A. falcifer), b) 
cladoceros anomópodos (D. magna, C. dubia) y c) cladóceros ctenópodos (P. 
variabilis) capturados en cada concentración de Cu y Cr.  Los gráficos muestran los 
valores medios (n=100, excepto para P. variabilis donde n=50) para las tres 
velocidades de captura: 0,27 cm s-1 (VL); 2,87 cm s-1 (VM) y 15 cm s-1  (VR). Los 
asteriscos indican diferencias significativas respecto a los controles (ANODEV; 
p<0,05). 
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Figura 23: Número de a) copepodos (N. conifer y A. falcifer), b) cladoceros 
anomópodos (D. magna, C. dubia) y c) cladóceros ctenópodos (P. variabilis) 
capturados en cada concentración de endosulfán.  Los gráficos muestran los valores 
medios (n=100, excepto para P. variabilis donde n=50) para las tres velocidades de 
captura: 0,27 cm s-1 (VL); 2,87 cm s-1 (VM) y 15 cm s-1  (VR). Los asteriscos indican 
diferencias significativas respecto a los controles (ANODEV; p<0,05). 
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Las concentraciones de efecto no observable (CENO) y las concentraciones 

mínimas efectivas (CME) calculadas a partir del comportamiento de escape de los 

organismos se muestran en la Tabla 11. En base a estos datos, se puede visualizar 
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que los cladóceros fueron los organismos más sensibles a los tres tóxicos 

analizados.  

 

Tabla 11: Concentraciones de efecto no observable (CENO) y concentraciones 
mínimas efectivas (CME) calculadas a partir del comportamiento de escape para Cr, 
Cu y endosulfán. 
 

CME* CENO*
P. variabilis Cromo 0,25 <0,25

Cobre 2,4 0,6
Endosulfán 0,2 0,05

C. dubia Cromo 5 <5
Cobre 1,3 <1,3

Endosulfán 0,05 <0,05
D. magna Cromo 2,3 <2,3

Cobre >37 37
Endosulfán 0,5 <0,5

N. conifer Cromo 4 <4
Cobre 0,25 <0,25

Endosulfán 0,14 <0,14
A. falcifer Cromo >136 136

Cobre 9 <9
Endosulfán 0,5 <0,5  

* Valores expresados en μg l-1 
 

 

Efecto de las mezclas 

Cuando el copépodo N. conifer fue sometido a la mezcla Cr+AP, los 

organismos mostraron en todos los casos una respuesta inversa a la observada solo 

con el AP (Figura 24). Se registraron diferencias significativas entre las velocidades 

de captura (ANODEV, Chi-cuadrado de Wald= 554,6; p<0,001) y entre los 4 

tratamientos (control, cromo, AP y Cr+AP) (ANODEV, Chi-cuadrado de Wald= 15,83; 

p=0,001) pero no en la interacción entre ambos factores (velocidad y tratamiento) 

(ANODEV, Chi-cuadrado de Wald=3,69; p=0,71). Las comparaciones pareadas 

mostraron diferencias significativas entre la mezcla y el control (p=0,05) y la mezcla 

y el AP (p=0,001), pero no entre la mezcla y el tratamiento con Cr (p=0,46). Esto 

indicaría que el efecto del Cr fue determinante, inhibiendo la capacidad de los 

copépodos de detectar las señales químicas. La respuesta de los organismos 

sometidos a la mezcla y los del control fueron significativamente diferentes a la VM y 

VR (p<0,05).  

En el caso de la mezcla En+AP, hubo diferencias entre las velocidades, los 

tratamientos y la interacción entre ambos (ANODEV, Chi-cuadrado de Wald= 357,8; 
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14,01; 23,72 respectivamente, p<0,05 en todos los casos). Al comparar la mezcla 

con el resto de los tratamientos, se registraron diferencias significativas en todos los 

casos (p<0,001). Los organismos se escaparon significativamente más en la VM y 

VR (p<0,05) que en las respectivas del medio control.  

Cuando se sometió al cladócero C. dubia a la mezcla Cr+AP, se registraron 

diferencias significativas entre las velocidades de captura, los tratamientos y la 

interacción entre ambos (ANODEV, Chi-cuadrado de Wald=178,2; 33,5; 92,7 

respectivamente, p<0,001 en todos los casos). La comparación pareada de la 

mezcla con el resto de los tratamientos (control, AP, Cr) mostró diferencias 

significativas en todos los casos (p<0,001). Los organismos sometidos a la mezcla 

se escaparon significativamente más que los del control y los sometidos al Cr y AP 

en las VM y VR (p<0,05; en todos los casos). En la VL, los que fueron sometidos a la 

mezcla y a los componentes adicionados individualmente redujeron 

significativamente su capacidad de escape (p<0,001).   

Cuando se adicionó la mezcla Endos+AP se registraron diferencias 

significativas entre las velocidades, los tratamientos y la interacción entre ambos 

(ANODEV, Chi-cuadrado de Wald= 227,7; 48,7; 66,9 respectivamente, p<0,001 en 

todos los casos). Asimismo, la comparación entre la mezcla y los tratamientos 

mostró diferencias significativas en todos los casos (control, AP y endosulfán, 

p<0,001). Pese a que el endosulfán adicionado individualmente fue negativo para los 

organismos (reduciendo su capacidad de escape), en la mezcla, la respuesta fue 

inversa en las VM y VR (p<0,05). Cuando los organismos se sometieron a la VL, 

éstos disminuyeron su capacidad de escape, de la misma manera que para ambos 

componentes adicionados individualmente (p<0,001). 
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Figura 24: Respuestas de escape N. conifer y C. dubia a los diferentes tratamientos 
con: AP, Cr, endosulfán y las respectivas mezclas frente a las tres velocidades de 
captura (VL, VM y VR). El eje X representa el valor del control. Las barras positivas 
indican que los organismos manifestaron una mayor habilidad de escape que los del 
control. Por el contrario,  las barras negativas indican que los individuos fueron más 
capturados que sus respectivos controles. La longitud de las barras representa la 
magnitud de las respuestas. Los asteriscos indican que las diferencias fueron 
estadísticamente significativas respecto a los controles (ANODEV; p<0,05). 
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4.3.2. Comportamiento migratorio (DVM) 

 

Controles 

Los patrones de migración vertical fueron diferentes en cada especie 

analizada (Figura 25).  

Si bien N. conifer registró un movimiento de descenso promedio de 18,14 cm 

entre las 06:00 y las 12:00, ambos copépodos mostraron una tendencia a 

mantenerse en una posición más cercana a la superficie a lo largo del día. En 

comparación, N. conifer ocupó un nivel de profundidad promedio (48,8 cm) mayor 

que A. falcifer (47,2 cm) en la columna de agua. 

Entre los cladóceros, P. variabilis ocupó la posición media más profunda que 

el resto de las especies a lo largo del tiempo (85 cm) y ascendió solo hacia niveles 
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medios (56,7 cm) a las 12:00. C. dubia mostró una tendencia a excursionar hacia la 

superficie al final del período de oscuridad, una hora previa al encendido de luz  

(06:00; nivel superior máx.: 57,7 cm), descendiendo luego hacia niveles inferiores 

entre las 12:00 y 18:00 (nivel inferior máx.: 82,2 cm, a las 00:00). D. magna mostró 

un movimiento constante de ascenso entre las 00:00 y 18:00, realizando un recorrido 

promedio de 29,4 cm a lo largo de las 24 horas.   

 

 

Figura 25: Patrón de migración vertical registrado para cada especie estudiada a lo 
largo de 24 horas. El diagrama representa la proporción de individuos presentes en 
cada nivel de profundidad a las 00:00; 06:00; 12:00 y 18:00 horas del día. Nc: N. 
conifer; Af: A. falcifer; Cd: C. dubia; Pv: P. variabilis; Dm: D.magna. 
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Efecto de los comunicadores químicos 

Tal como se mencionó anteriormente, a fin de obtener un mayor realismo 

ecológico en este ensayo, donde se utilizaron comunicadores químicos como fuente 

de estrés natural, se emplearon sólo las especies nativas, que conviven con el pez 

C. decemmaculatus (A. falcifer, N. conifer P. variabilis, C. dubia). La comparación de 

la migración diaria de estas especies entre controles y el agua con kairomonas (AP) 

se observa en la Figura 26. 

Los copépodos A. falcifer del control no manifestaron un movimiento 

migratorio significativo durante las cuatro observaciones (ANOVAmr, F=3,061, df=3; 

p=0,113;), manteniéndose en mayor proporción en el nivel superior (ANOVAmr, 

F=42,57, df=3; p<0,001;). Cuando éstos organismos fueron expuestos al agua de 

peces, se registraron diferencias significativas entre los cuatro niveles de 

profundidad (ANOVAmr, F=8,68, df=3; p=0,01), al mismo tiempo que manifestaron 

leves movimientos migratorios, que se visualizan en la Figura 26. Sin embargo, tales 

movimientos no fueron significativos durante las cuatro observaciones diarias 

(ANOVAmr, F=1, df=3; p=0,455). 

Los copépodos N. conifer del control, realizaron movimientos migratorios 

durante el día (12:00 y 18:00) y la noche (00:00 y 06:00) (Figura 26), sin embargo, 

las diferencias no fueron significativas para las cuatro horas en conjunto (ANOVAmr, 

F=1,796, df=3; p=0,248), pero sí para los cuatro niveles de profundidad (ANOVAmr; 

F=0,944, df=3; p=0,011). Por otra parte, los organismos que fueron expuestos al AP, 

migraron significativamente tanto entre los niveles de profundidad (ANOVAmr, 

F=24,505, df=3; p=0,01) como entre los diferentes horarios del día (ANOVAmr; 

F=6,322; df=3; p=0,027) dirigiéndose durante la noche hacia los niveles superiores.  

El cladócero C. dubia realizó movimientos migratorios diferentes pero 

significativos a lo largo del día, tanto en el control (ANOVAmr F=6,197; df=3; p=0,29) 

como en el AP (ANOVAmr F=6,584, df=3; p=0,25).  De la misma manera, se 

registraron diferencias significativas entre los niveles de profundidad para ambos 

tratamientos (ANOVAmr, control: F=15,95 df=3 p=0,003; AP: F=4,944 df=3 p=0,002). 

En el control, estos cladóceros se mantuvieron entre los niveles más profundos (3 y 

4) durante la mayor parte del día (00:00; 12:00 y 18:00), migrando levemente hacia 

los niveles superiores al final de la noche, hasta alcanzar una distribución equitativa 

entre los niveles de profundidad a las 06:00. Los organismos sometidos al AP, 

mostraron movimientos de ascenso más fuertes a las 06:00 y 18:00 pero, de la 
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misma manera que en el control, se mantuvieron en los niveles inferiores durante las 

00:00 y 12:00.  

P. variabilis del control, efectuó mínimos movimientos migratorios a lo largo 

del día, manteniéndose la mayor parte del tiempo en los niveles inferiores y 

realizando breves excursiones hacia los niveles superiores a las 18:00. Tales 

movimientos no fueron significativos a lo largo del día (ANOVAmr, F=0,714 df=3; 

p=0,578), pero sí entre los niveles de profundidad (ANOVAmr F=12,93 df=3 p=0,05). 

Los que fueron sometidos al AP no ascendieron en ningún momento (ANOVAmr 

F=0,88 df=3 p=0,5) manteniéndose en el nivel más profundo de la columna de agua 

en todos los horarios observados (ANOVAmr F=16,814 df=3 p=0,003;).    

 

Figura 26: Migración vertical de de cada especie estudiada a lo largo del día. El 
diagrama representa la proporción de individuos presentes en cada nivel de 
profundidad a las  00:00; 06:00; 12:00 y 18:00 horas. Las líneas punteadas ( ) 
representan los grupos del control y las líneas continuas ( ) representan los 
grupos sometidos al AP. Las líneas horizontales representan ±SD. Af: A. falcifer, Nf: 
N. conifer, Pv: P. variabilis y Cd: C. dubia 
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Las diferencias en la profundidad media entre el control y el AP (Figura 27) 

fue significativa para las cuatro especies estudiadas (ANOVAmr, A. falcifer 

F=14,671; p=0,019; N. conifer: F=10,20; p=0,001; C. dubia: F=8,601; p=0,03, y P. 

variabilis: F=5,009 p=0,018). Entre los copépodos, A. falcifer expuesto al AP 

mantuvo una posición inferior respecto al control, especialmente durante las horas 

del día (12:00 y 18:00), mientras que N. conifer, mostró un ascenso significativo, 

principalmente durante la noche. Entre los cladóceros, C. dubia, del AP mostró una 

respuesta similar a N. conifer, manteniendo una posición superior respecto a las del 

control durante la mayor parte del tiempo. P. variabilis, fue la especie que mantuvo el 

mayor nivel de profundidad en ambos tratamientos, aunque cuando fue sometida al 

AP reflejó un descenso aún mayor en todos los horarios del día, especialmente a las 

18:00.  

 

Figura 27: Profundidad promedio de cada especie en cada observación (00:00; 
06:00; 12:00 y 18:00 horas). Las líneas punteadas ( ) representan los grupos 
del control y las líneas continuas ( ) representan los grupos sometidos al AP. 
Las líneas verticales representan ±SD.  

A. falcifer
0

20

40

60

80

100

120

140
0 5 10 15 20

Pr
of

un
di

da
d 

(c
m

)

N. conifer
0

20

40

60

80

100

120

140
0 5 10 15 20

Tiempo (h)

Pr
of

un
di

da
d 

(c
m

)

C. dubia

0 5 10 15 20

P. variabilis

0 5 10 15 20
Tiempo (h)

 
Los copépodos registraron diferencias significativas en los índices de 

agrupamiento (Indice Lloyd, Figura 28) ente el control y el AP (ANOVAmr, A. falcifer: 

F=10,58 p=0,031; N. conifer: F=16,316 p=0,016). N. conifer,  mostró un mayor 

agrupamiento en el AP, y las principales diferencias se observaron en las horas 

nocturnas donde los organismos permanecieron más agrupados en los niveles 

superiores (ver Figura 26). A. falcifer adquirió una mayor dispersión cuando fue 

101 



Resultados 

sometido al AP.  En el caso de los cladóceros (Figura 28) no se registraron 

diferencias significativas entre ambos tratamientos (ANOVAmr, C. dubia: F=1,079, 

p=0,358; P. variabilis: F=3,141, p=0,151), siendo que C. dubia se mantuvo 

relativamente dispersa en todos los casos, mientras que P. variabilis mantuvo un 

agrupamiento importante en los niveles inferiores tanto en el control como en el AP 

(en este ultimo caso, en mayor medida).  

 

Figura 28: Índice de agrupamiento (Loyd). Las figuras muestran los valores 
promedio para cada especie en cada observación (00:00; 06:00; 12:00 y 18:00). A 
mayores valores de dicho índice, mayor grado de agregación. Las líneas punteadas 
( ) representan los grupos del control y las líneas continuas ( ) 
representan los grupos sometidos al AP. Las líneas verticales representan ±SD. 
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La Figura 29 muestra la distancia de migración (Distancia = máxima prof. – 

mínima prof.) de cada especie analizada. Las tres especies planctónicas reflejaron 

una mayor distancia de migración cuando fueron expuestas a los exudados de los 

peces que cuando no lo fueron (control), sin embargo, las diferencias no fueron 

estadísticamente significativas: A. falcifer (t=0,93 df= 4, p=0,3879), N. conifer 

(t=1,421 df=4 p=0,299,), C. dubia (t=2,601 df=4, p=0,182). Por otra parte, P. 

variablis, no migró ante la presencia de los comunicadores químicos, sino que se 

mantuvo durante las 24 h a una profundidad mayor y constante a lo largo del día, 

resultando significativa respecto al control (t=9,202, df=4, p=0,03). 
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Figura 29: Valores promedio de las distancias de migración recorridas por cada 
especie en cada tratamiento (control y AP). Los asteriscos indican diferencias 
significativas respecto al control (p<0,05). Las líneas verticales representan el ±SD. 
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Efecto de los tóxicos  

 En general, las cinco especies sometidas a los tratamientos con los tóxico 

(cromo y endosulfán) manifestaron alteraciones en la migración vertical diaria 

(ANOVAmr, N. conifer: F=1,71, p=0,021; A. falcifer: F=1,761, p=0,017; C. dubia: 

F=1,58, p=0,048; P. variabilis: F=2,39, p=0,026; D. magna: F=2,94, p=0,008) (Figura 

30 a y b).    

 

Figura 30 (a y b): Migración vertical de de cada especie estudiada a lo largo 
del día. El diagrama representa la proporción de individuos presentes en cada nivel 
de profundidad a las  00:00; 06:00; 12:00 y 18:00 horas.  Las líneas punteadas 
( ) representan los controles y las líneas continuas ( ) representan los 
tratamientos con Cr (a) y endosulfán (b). En ambos casos los símbolos blancos (□) 
representan las concentraciones tóxicas bajas y los negros (●), las concentraciones 
altas. Nc: N. conifer, Af: A. falcifer, Cd: C. dubia, Pv: P. variabilis, Dm: D. magna. 
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b- MVD con endosulfán 
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Profundidad media 

Notablemente, los copépodos N. conifer sometidos a los tóxicos, mantuvieron 

una posición más estable en la columna de agua durante las cuatro horas 

observadas (Figura 31). Es decir, a diferencia de los organismos del control, estos 

no descendieron al medio día, registrando un nivel de profundidad media 

significativamente menor (Tabla 12). Las comparaciones múltiples utilizando el test 

de ajuste de Bonferroni, mostraron que para el caso del cromo tales diferencias se 

puntualizan a las 12:00 entre el control y Cr1 (ANOVAmr, p=0,019) y el control y Cr2 

(ANOVAmr, p=0,008). Asimismo, para el tratamiento con endosulfán las diferencias 

se precisaron a las 12:00 (ANOVAmr, p=0,026) y 18:00 (ANOVAmr, p=0,012) entre 

el control y endosulfan1 y a las 06:00 (ANOVAmr, p= 0,042), 12:00 (ANOVAmr, 

p=0,013) y 18:00 (ANOVAmr, p=0,017) entre el control y endosulfán2. 

A falcifer del grupo control no registró amplios movimientos migratorios a lo 

largo del tiempo. Sin embargo, en presencia de cromo y endosulfan, estos 

organismos realizaron movimientos verticales modificando su profundidad de 

manera significativa respecto a la registrada en el control (Tabla 12) (Fig. 4). 

Respecto al cromo, tales diferencias se observaron a las 06:00 entre el control y Cr1 

(ANOVAmr, p=0,013) y a las 18 entre control y endosulfán2 (ANOVAmr, p=0,05). 

C dubia no registró diferencias en la profundidad media entre el control y los 

tratamientos con cromo pero sí entre el control y los tratamientos con endosulfán 

(Tabla 12). En este caso, se observó un aumento en la profundidad media en la 

mayor parte del día y un notorio ascenso a las 00:00. (Figura 31). Se registraron 

diferencias significativas a las 06:00 para endosulfán1 (ANOVAmr, p<0,001) y 

endosulfán2 (ANOVAmr, p=0,001) y a las 12:00 para endosulfán1 (ANOVAmr, 

p=0,023) y endosulfán2 (ANOVAmr, p=0,021).   

P variabilis manifestó alteraciones de gran magnitud en la profundidad media 

cuando fue sometida a los tratamientos con cromo y endosulfán (Tabla 12) (Figura 

31). En ambos casos, se observó un patrón inverso al registrado en el control. 

Respecto al cromo, se registraron diferencias significativas a las 12:00  entre control 

y Cr1 (ANOVAmr, p=0,023) y a las 18:00 entre control y Cr2 (ANOVAmr, p=0,033). 

Respecto al endosulfán, se registraron diferencias significativas a las 12:00  entre 

control y endosulfán1 (ANOVAmr, p=0,035). 

D magna no registró diferencias en la profundidad media entre el control y los 

tratamientos con cromo pero sí entre el control y los tratamientos con endosulfán 
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(Tabla 12) (Figura 31). En presencia de este tóxico, los organismos tendieron a 

acercándose más hacia la superficie. Se registraron diferencias significativas a las 

00:00 entre control y endosulfán1 (ANOVAmr, p=0,021), a las 06:00 entre el control y 

ambos tratamientos con endosulfán (ANOVAmr, p<0,001) y a las 18:00 entre control 

y endosulfán1 (ANOVAmr, p=0,02). 

En general, considerando las cinco especies estudiadas, el 64,3% de las 

diferencias significativas entre los controles y ambos tratamientos se observaron 

durante las horas de luz (12:00 y 18:00), y solo un caso registró diferencias a las 

00:00 h (7%).  

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

107 



Resultados 

Figura 31: Profundidad promedio de cada especie en cada observación (00:00; 
06:00; 12:00 y 18:00 horas). Los gráficos de la izquierda muestran la comparación 
entre control ( ) y los tratamientos con cromo ( ), los gráficos de la 
derecha muestran la comparación entre  el control ( ) y los tratamientos con 
endosulfán ( ). En ambos casos, los símbolos blancos (□) representan las 
menores concentraciones y los símbolos negros (●) representan las mayores 
concentraciones.  Nc: N. conifer, Af: A.  falcifer, Cd: C. dubia, Pv: P. variabilis, Dm: 
D. magna. 
 

0

20

40

60

80

100

0 6 12 18

Dm

0 6 12 18

Dm

0

20

40

60

80

100

Nc

0

20

40

60

80

100

Cd

0

20

40

60

80

100

Pv

0

20

40

60

80

100

Af

Nc

Af

Cd

Pv

CROMO ENDOSULFÁN

Pr
of

un
di

da
d 

m
ed

ia
 (c

m
)

Tiempo (hora) Tiempo (hora)  
 
 
 
 

108 



Resultados 

Tabla 12: Resultados obtenidos a partir de las comparaciones entre controles y cada 
tratamiento con Cr y endosulfán para la Profundidad media y Agrupamiento 
(ANOVA, de dos factores, con medidas repetidas). 
 

F p F p
N. conifer

cromo 6 0,03* cromo 0,093 0,014*
endosulfán 31 <0,001* endosulfán 7,07 0,026*

A. falcifer
cromo 3,79 0,017* cromo 7,45 0,022*
endosulfán 6,21 0,028* endosulfán 2,85 0,125

C. dubia
cromo 0,06 0,94 cromo 0,29 0,75
endosulfán 31 <0,001* endosulfán 0,17 0,84

P. variabilis
cromo 10,64 0,008* cromo 0,49 0,63
endosulfán 21,28 0,001* endosulfán 6,59 0,025*

D. magna
cromo 1,86 0,225 cromo 1,52 0,75
endosulfán 45,97 <0,001* endosulfán 1,94 0,212

*valor estadísticamente diferente respecto al control.

Control

Control Control

Control

Profundidad media Agrupamiento

Control

Control

Control

Control

Control

Control

 
 

Agrupamiento 

El índice de agrupamiento para cada especie se muestra en la Figura 32. El 

copépodo N. conifer fue la única especie que manifestó una tendencia al 

agrupamiento luego de ser sometida a los tóxicos (Figura 32). Cuando fue sometido 

al cromo, tal agrupamiento fue significativamente diferente al control para la menor 

concentración (ANOVAmr, p=0,003). En el caso del endosulfán, ambas 

concentraciones registraron diferencias significativas respecto al control (ANOVAmr, 

p=0,042 y p=0,008 endosulfán 1 y endosulfán 2, respectivamente). 

El resto de las especies tendieron a dispersarse cuando se las sometió a los 

tóxicos (Figura 32). A. falcifer registró diferencias significativas entre el control y los 

tratamientos con cromo (ANOVAmr, F= 7,45, p=0,022) pero no entre el control y los 

tratamientos con endosulfan (ANOVAmr F=2,85, p=0,125). C. dubia y D. magna no 

registraron diferencias significativas entre el control y los tratamientos con cromo 

(ANOVAmr, F=0,29, p=0,75; F=1,52, p=0,28 respectivamente) ni entre el control y 

los tratamientos con endosulfán (ANOVAmr, F=0,17, p=0,84; F=1,94, p=0,212 

respectivamente). P. variabilis no registró diferencias en el grado de agrupamiento 

entre el control y los tratamientos con cromo (ANOVAmr, F=0,49, p=0,63) pero sí 

entre el control y los tratamientos con endosulfán (ANOVAmr, F=6,59, p=0,025).    
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El análisis de la interacción entre los factores: tratamiento y hora de día 

permitieron reconocer que el 100% de las diferencias significativas entre controles y 

tratamientos se desarrollaron a las 06:00. 

 
Figura 32: Índice de agrupamiento (Loyd). Las figuras muestran los valores 
promedio para cada especie en cada observación (00:00; 06:00; 12:00 y 18:00). Los 
gráficos de la izquierda muestran la comparación entre control ( ) y los 
tratamientos con cromo ( ), los gráficos de la derecha muestran la 
comparación entre  el control ( ) y los tratamientos con endosulfán ( ). 
En ambos casos, los símbolos blancos (□) representan las menores concentraciones 
y los símbolos negros (●) representan las mayores concentraciones. Nc) N. conifer, 
Af) A.  falcifer, Cd) C. dubia, Pv) P. variabilis, Dm) D. magna. 
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Efecto de las mezclas 

Las Figuras 33 y 34 comparan los movimientos migratorios a lo largo de 24 

horas de cada especie expuesta a las mezclas (Cr+AP y En+AP) con los respectivos 

controles y cada compuesto químico adicionado individualmente. 

En el caso del copépodo N. conifer sometido a la mezcla Cr+AP, no se 

registraron diferencias en la distribución a lo largo del tiempo (ANOVAmr, F<0,01 

p=1), pero si en los distintos niveles de profundidad (ANOVAmr, F=91,39 p<0,001) y 

en la interacción entre ambos factores (tiempo y profundidad) (ANOVAmr, F=3,15 

p=0,002). Asimismo, el efecto de la interacción entre los tratamientos, la profundidad 

y el tiempo fue altamente significativo (ANOVAmr, F=3,07; p<0,001).  

Las comparaciones pareadas entre la mezcla y el resto de los tratamientos 

(control, AP y Cr)  mostraron que las diferencias fueron a las 00:00 en el nivel 1 de 

profundidad (ANOVAmr, F= 31,76, F=60,06, F=46,66 respectivamente, p<0,05 en 

todos los casos) y a las 00:00 en el nivel 4 de profundidad (ANOVAmr, F=52,03, 

F=62,3, F=47,36 respectivamente, p<0,05 en todos los casos). Adicionalmente se 

registraron diferencias a las 06:00 en el nivel 1 de profundidad entre la mezcla y el 

tratamiento con Cr (ANOVAmr, F=37,36; p=0,001). 

Al igual que el caso anterior, los copépodos sometidos a la mezcla En+AP no 

mostraron diferencias en la distribución a lo largo del tiempo (ANOVAmr F=0,001 

p=0,99), pero si en los distintos niveles de profundidad y en la interacción entre 

ambos factores (tiempo y profundidad) (ANOVAmr, F=122,71 y F=3,16, p<0,001 

respectivamente). Asimismo, el efecto de la interacción entre los tratamientos, la 

profundidad y el tiempo fue altamente significativo (ANOVAmr, F=5,85 p<0,001). 

Las comparaciones pareadas entre la mezcla y el resto de los tratamientos 

(control, AP y endosulfán) mostraron diferencias significativas a las 00:00 en los 

niveles de profundidad 1 (ANOVAmr, F=27,3; 55,5 y 48,3 respectivamente, p<0,001) 

y 4 (ANOVAmr, F=43,4; 53,7 y 48 respectivamente, p<0,001); a las 06:00 en los 

niveles 1 (ANOVAmr, F=53,7; 92,7 y 93,2 respectivamente, p<0,001) y 4 (ANOVAmr, 

F=75,7; 82,1 y 82,3 respectivamente, p<0,001); y a las 18:00 en el nivel 1 entre la 

mezcla y el tratamiento con endosulfan (ANOVAmr, F=56,86 p<0,001), en el nivel 3 

entre la mezcla y AP (ANOVAmr, F=26,53; p=0,41) y en el nivel 4 en todos los casos 

(ANOVAmr, F=55,5; 52,26 y 64,53 respectivamente, p<0,001). 

El cladócero C. dubia sometido a la mezcla Cr+AP no registró diferencia a lo 

largo del tiempo (ANOVAmr, F=0.87 p=0.97) pero sí entre los niveles de profundidad 

111 



Resultados 

y en la interacción entre ambos factores (ANOVAmr, F=50 y 8,84 respectivamente 

p<0,001). La interacción entre los tratamientos, la profundidad y el tiempo fue 

altamente significativa (ANOVAmr, F=7,95 p<0,001). Las comparaciones pareadas 

entre la mezcla y el resto de los tratamientos (control, AP y Cr) mostraron diferencias 

significativas a las 06:00 en el nivel de profundidad 1 entre la mezcla y AP 

(ANOVAmr, F= 60,9 p=0,004) y en el nivel 4 con todos los tratamientos (ANOVAmr, 

F=70,9; 71,7 y 55,33 respectivamente, p<0,05); a las 12:00 en el nivel 4 con el 

control y AP (ANOVAmr, F=39,4 y 40,3 respectivamente,  p=0,001); y a las 18:00 en 

el nivel de profundidad 1 entre la mezcla y AP (ANOVAmr, F=43,4 p<0,001) y en el 

nivel 4 con todos los tratamientos (ANOVAmr, F=39,3; 63 y 57,9 respectivamente, 

p<0,001). 

La mezcla En+AP no registró diferencia en la distribución de C. dubia a lo 

largo del tiempo (ANOVAmr, F=0,76 p=0,97) ni en la interacción entre éste la 

profundidad (ANOVAmr, F=1,44 p=0,17) pero sí entre los niveles de profundidad 

(ANOVAmr, F=82,87 p<0,001). Por otra parte, la interacción entre los tratamientos, 

la profundidad y el tiempo fue altamente significativa (ANOVAmr, F=3,64 p<0,001). 

Las comparaciones pareadas entre la mezcla y el resto de los tratamientos (control, 

AP y Endosulfan) mostraron diferencias significativas a las 06:00 en el nivel de 

profundidad 1 entre la mezcla y AP (ANOVAmr, F=51,66 p<0,001), en el nivel 4 

entre la mezcla, el control y AP (ANOVAmr, F=64,4 y 65,2 respectivamente, 

p<0,001); a las 12:00 en el nivel 4 entre la mezcla y el tratamiento con endosulfan 

(ANOVAmr, F=44,06 p=0,01); finalmente a las 18:00 en el nivel 4 entre la mezcla y 

AP (ANOVAmr, F=35,7 p=0,02). 
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Figura 33: Migración vertical diaria de N. conifer del control y expuesto a las 
mezclas Cr+AP (paneles superiores), En+AP (paneles inferiores) y a los respectivos 
tratamientos adicionados individualmente (AP, Cr y endosulfán). Se muestra el 
porcentaje de individuos promedio en cada nivel de profundidad y cada horario del 
día observado (00:00; 06:00; 12:00 y 18:00). 
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Figura 34: Migración vertical diaria de C. dubia del control y expuesta a las mezclas 
Cr+AP (paneles superiores), En+AP (paneles inferiores) y a los respectivos 
tratamientos adicionados individualmente (AP, Cr y endosulfán). Se muestra el 
porcentaje de individuos promedio en cada nivel de profundidad y cada horario del 
día observado (00:00; 06:00; 12:00 y 18:00). 
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Profundidad  media 

En líneas generales, la Figura 35 muestra que tanto los tóxicos adicionados 

individualmente (Cr y endosulfán), como las correspondientes mezclas con AP 

modificaron la profundidad media de N. conifer y C. dubia, en relación a lo esperado 

a partir de los patrones manifestados en el AP.  

Los efectos del tiempo y de la interacción entre éste y los tratamientos control, 

AP, Cr y Cr+AP sobre la profundidad media de N. conifer fueron significativos 

(ANOVAmr, F=11,07 y 3,58, p<0,05 respectivamente). Al comparar la mezcla con el 
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resto de los tratamientos (control, Cr y AP), las diferencias fueron significativas sólo 

con el tratamiento con Cr (Dunnett=16,41, p=0,04). 

De la misma manera que para el caso anterior, los efectos del tiempo y de la 

interacción entre éste y los tratamientos: control, AP, endosulfán y En+AP sobre la 

profundidad media de N. conifer fueron significativos (ANOVAmr, F=3,24 y 8 

respectivamente p<0,05). Al comparar la mezcla con el resto de los tratamientos se 

observaron diferencias significativas en todos los casos (Dunnett= 25,8; 27; 42,3 

para los tratamientos control, endosulfan y AP respectivamente, p<0,001 en todos 

los casos). 

En los ensayos con C. dubia, los efectos del tiempo y de la interacción entre 

éste y los tratamientos control, AP, Cr y Cr+AP sobre la profundidad media fueron 

significativos (ANOVAmr, F=3,19 y 2,71 respectivamente p<0,05). Al comparar la 

mezcla con el resto de los tratamientos se observaron diferencias significativas en 

todos los casos (Dunnett=19,4; 14,5; 21,4 p=0,006; 0,03; 0,003 para los tratamientos 

control, Cr y AP, respectivamente). 

Finalmente, considerando la mezcla En+AP, si bien no hubo diferencias en la 

profundidad media en relación al factor tiempo (ANOVAmr, F=1,61 p=0,21), si se 

registraron diferencias en la interacción entre éste y los tratamientos: control, AP, 

Endosulfán y En+AP (ANOVAmr, F=4,11; p=0,003). Al comparar la mezcla con el 

resto de los tratamientos, no se registraron diferencias significativas en ningún caso 

particular (ANOVAmr, F=2,55; p=0,12). 
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Figura 35: Profundidad promedio de N. conifer y C. dubia del control, AP, los 
tratamientos con Cr, endosulfán y las mezclas (Cr+AP y En+AP) en cada horario del 
día observado (00:00; 06:00; 12:00 y 18:00).  
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Agrupamiento (índice Lloyd). 

La Figura 36 muestra los índices de agrupamiento para cada especie en cada 

mezcla analizada, incluyendo los controles y los tratamientos adicionados 

individualmente. De la misma manera que se registraron importantes diferencias en 

el grado de agrupamiento de ambas especies en el AP (ver efecto del AP sobre la 

DVM), los tóxicos y las mezclas influyeron notoriamente en este indicador, 

modificando el patrón esperado.  

 En el caso de N. conifer, el efecto del tiempo no fue significativo respecto al 

agrupamiento (ANOVAmr, F=1,92; p=0,22), pero sí la interacción entre éste y los 

tratamientos control, AP, Cr y Cr+AP (ANOVAmr, F=45,14; p<0,001). Cuando se 

analizó comparativamente la mezcla y los restantes tratamientos, no se registraron 

diferencias entre ellos (ANOVAmr, F=1,89; p=0,2). Contrariamente, tanto el efecto 
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del tiempo (ANOVAmr, F=10,59; p<0,001) como de la interacción entre éste y los 

tratamientos (control, AP, endosulfán y En+AP) fueron significativos para la misma 

especie (ANOVAmr, F=3,54; p=0,003). La comparación entre la mezcla y el resto de 

los tratamientos mostró diferencias  sólo con el control (Dunnett=0,07; p=0,03). 

Cuando se analizó el agrupamiento de C. dubia, se observó que  ni el efecto 

del tiempo ni de la interacción entre éste y los tratamientos (control, AP, Cr y Cr+AP) 

fueron significativos sobre este indicador (ANOVAmr F=1,68 y 0,69; p=0,2 y 0,7, 

respectivamente). Si bien el gráfico visualiza una diferenciación entre la mezcla y los 

restantes tratamientos, estas diferencias no resultaron estadísticamente 

significativas (ANOVAmr, F=2,77; p=0,11). Asimismo,  ni el efecto del tiempo ni de la 

interacción entre éste y los tratamientos (control, AP, endosulfán y  En+AP) fueron 

significativos (ANOVAmr, F=0,45; 1,2; p=0,71; 0,33, respectivamente). Las 

diferencias pareadas no mostraron diferencias significativas entre la mezcla y los 

restantes tratamientos (ANOVAmr, F=2,37; p=0,14). 
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Figura 36: Índice de agrupamiento (Lloyd) de N. conifer y C. dubia del control, AP, 
los tratamientos con Cr, endosulfán y las mezclas (Cr+AP y En+AP). Los gráficos 
muestran los valores promedio en cada horario del día observado (00:00; 06:00; 
12:00 y 18:00). 
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5. DISCUSIÓN 
 

5.1. Toxicidad aguda 
Los ensayos agudos dieron lugar al siguientes ordenamiento para cobre: P. 

variabilis < C. dubia < N. conifer < A. falcifer < D. magna; para cromo: D. magna < P. 

variabilis < C. dubia < N. conifer < A. falcifer; y para el endosulfán (en formulado): C. 

dubia < P. variabilis < N. conifer < A. falcifer < D. magna. 

A partir de estas comparaciones se observó que el copépodo A. falcifer fue 

prácticamente el más tolerante a los tres xenobióticos. Los cladóceros P. variabilis, 

C. dubia y el copépodo N. conifer fueron altamente sensibles, mientras que D. 

magna manifestó gran sensibilidad para cromo pero no para cobre y endosulfán. 

En acuerdo con investigaciones previas, los ensayos agudos realizados 

mostraron que, entre los metales empleados, el cobre resultó ser el más tóxico para 

los organismos planctónicos (Bellavere y Gorbi 1981; Verriopoulos y Moraitou-

Apostolopoulou 1982; Sullivian y col., 1983; Sunda y col., 1987; Wong y Pak 2004). 

Probablemente, los patrones de acumulación y mecanismos de toxicidad son 

diferentes entre ambos (Rainbow, 2002). Pese a que algunos estudios toxicológicos 

lo califican de baja incidencia, este hecho sólo se manifiesta en los organismos 

superiores, especialmente mamíferos. Sin embargo, tal como lo puntualizan 

numerosos autores, el cobre resulta altamente tóxico para las especies inferiores y 

especialmente acuáticas (Repetto, 1995). Esta toxicidad se debe principalmente a  

su gran solubilidad en fluidos orgánicos y facilidad de absorción a través de las 

membranas biológicas (Sylva, 1975). 

Con respecto a la sensibilidad de D. magna, trabajos previos registraron CL50 

de entre 60 a 210 μg l-1 para cromo, entre 1,4 y 18,5 μg l-1 para cobre (Winner y 

Farrel, 1976; Ewell y col., 1986; Khangarot, 1989; Persoone y col., 1989; Fargasova 

1994; Dave, 1984) y 62 μgl-1para endosulfán (Schoettger, 1970). Se observa que 

para cromo y endosulfán, los valores obtenidos en esta tesis fueron 

considerablemente más bajos (46,58 y 11,21 μg l-1, respectivamente). 

Para el caso de C. dubia, Spehar y Fiandt (1986) registraron una CL50 48 h de 

cromo de 144 μg l-1. Respecto al cobre, las CL50 variaron desde 35 a 79 μg l-1 

(Belanger y col., 1989), pero Gagneten y Vila (2001) encontraron valores menores, 

desde 5 a 20 μg l-1, según diferentes niveles de pH analizados. En ambos casos 

(cromo y cobre), las concentraciones efectivas registradas en este trabajo, se 
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encontraron dentro de los mismos rangos de toxicidad (100 y 27,4 μg l-1, 

respectivamente). Contrariamente, los valores agudos de endosulfán registrados por 

otros autores se encuentran entre 53,3 y 490 μg l-1 (Woods y col., 2002; Sunderam y 

col., 1994), siendo significativamente más altos que los registrados en este trabajo 

(0,36 μg l-1).  
Pese a que los estudios sobre la sensibilidad de los copépodos de agua dulce 

al cobre y cromo son escasos, particularmente en nuestra región, algunos trabajos 

de mayor alcance pueden ser comparados con los valores aquí obtenidos. Wong y 

Pak (2004) registraron CL50 48 h para cobre y cromo de 75 μg l-1 y 510 μg l-1 

respectivamente en nauplios de Mesocyclops pehpeiensis. Los adultos de Cyclops 

abyssorum registraron CL50 48 h para cobre y cromo de 2500 y 10000 μg l-1, 

respectivamente y Eudiaptomus padanus registró CL50 48 h de  500 y 10100 μg l-1 

para cobre y cromo respectivamente (Baudouin y Scoppa 1974). Estos valores son 

significativamente más elevados que los registrados para N. conifer, quien mostró 

ser altamente sensible, comparado con las otras especies (42,18 y 170,76 μg l-1 de 

Cu y Cr, respectivamente). Por su parte, A. falcifer registró valores dentro del rango 

de sensibilidad de las especies recién mencionadas. Respecto al endosulfán, 

desafortunadamente no existen estudios sobre la sensibilidad de copépodos de 

agua dulce comparables con los resultados aquí obtenidos.    

Desde una perspectiva más amplia, los resultados aquí obtenidos pueden ser 

también comparados con los obtenidos para ciertos macrocrustáceos sugeridos 

como posibles organismos tests. Por ejemplo, Gammarus pseudolimnaeus registró 

valores de cromo entre 94,1 y 67,1  μg l-1 (Call y col., 1983). El decápodo 

Macrobrachium rosenbergii registró los valores de CL50 para cobre  entre 530 y 450 

μg l-1 (Li y col., 2005). Pese a que las comparaciones respecto al cromo muestran 

una sensibilidad similar, los organismos zooplanctónicos resultaron ser altamente 

sensibles respecto al cobre, al compararlos con los macrocrustáceos.    

Para el caso de endosulfán, el camarón Palaemonetes argentinus registró 

CL50 entre 14,1 y 6,28 μg l-1 (Montagna y Collins, 2007), y el cangrejo Trichodactylus 

borellianus, entre 1827,66 y 1984,26 μg l-1 luego de 24 horas de exposición 

(Montagna y Collins, 2008). En ambos casos, las concentraciones letales son 

extremadamente altas comparadas con los organismos aquí analizados. Estas 

comparaciones indican que la elevada sensibilidad aguda del zooplancton al 
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endosulfán podría ser un buen indicador  de contaminación en los ecosistemas de la 

región. 

Respecto a las normas nacionales e internacionales para la protección de la 

biota acuática, numerosos organismos calcularon las concentraciones máximas 

permitidas para mantener la calidad del agua. En Argentina, la Secretaría Nacional 

de Recursos Hídricos  determinó en 2003 los valores  agudos y crónicos para cromo 

en 15 μg l-1 y 2,5 μg l-1 respectivamente. En 2005, la misma entidad estableció el 

nivel crónico para cobre en 3,9 μg l-1 para aguas cuya dureza promedia los 50 μg l-1 

CaCo3. En ambos casos estas concentraciones guía serían adecuadas para la 

protección, desde el punto de vista toxicológico, de los organismos estudiados.  
Por otra parte, organismos internacionales establecen niveles guía para 

endosulfán de 0,056 μg l-1 (USEPA 1980; 1986) y de 0,06 μg l-1 (para la toxicidad 

aguda) y 0,003 μg l-1 (para la toxicidad crónica) (CWQG 2010). Sin embargo, salvo 

algunas excepciones, aún no existen niveles guía ni reglamentaciones apropiadas 

para los diferentes compuestos utilizados como coadyuvantes.   

Una extensa revisión bibliográfica sobre la toxicidad de los tres xenobióticos 

empleados en esta tesis muestra que la mayor parte de los trabajos en 

microorganismos acuáticos se llevaron a cabo sobre D. magna o algunas especies 

de Ceriodaphnia. Sin embargo cabe mencionar que D. magna no representa la 

fauna regional, por lo que su relevancia ecológica en estudios ecotoxicológicos ha 

sido frecuentemente criticado (Baird y col., 1989; Koivisto, 1995). Por otra parte, 

dado que D. magna y Ceriodaphnia son anomopodos y exclusivamente 

planctónicos, su sensibilidad tampoco podría ser directamente extrapolada a otras 

especies de cladóceros tales como las pertenecientes al orden Ctenopoda o 

copépodos de ambientes litorales. En este sentido, la información obtenida a partir 

de los ensayos agudos sobre estas especies constituye una importante contribución 

al conocimiento sobre la sensibilidad de la fauna neotropical.  

Mas aún, considerando la particular complejidad y heterogeneidad de los 

ambientes acuáticos de la región (José de Paggi y Paggi, 2007), se refleja la 

necesidad de desarrollar nuevos estudios que provean información más adecuada 

sobre el potencial tóxico de ciertas sustancias o xenobióticos presentes.  

 

5.2. Efecto de xenobióticos y comunicadores químicos sobre los ciclos de vida 
de N. conifer  y P. variabilis. 
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5.2.1. Efecto de comunicadores químicos de peces (kairomonas) sobre el ciclo de 

vida de N. conifer. 

Los resultados obtenidos en este estudio indican que los copépodos 

expuestos a los comunicadores químicos de peces manifestaron cambios en su ciclo 

de vida. En líneas generales, redujeron el tiempo de desarrollo y maduraron 

tempranamente a un menor tamaño corporal, respecto a los del control. Sin 

embargo, pese a estos cambios, la proporción de cada estadio larvario fue similar en 

todas las concentraciones de agua de peces. Este aspecto indica claramente que N. 

conifer no se desvió del modelo de desarrollo equiproporcional ante la exposición a 

las señales de alarma exudadas por los peces. Como se mencionó anteriormente, 

este modelo es independiente de variables naturales tales como la temperatura o la 

calidad del alimento (Van Den Bosch y Wilfried, 1994; Hart, 1996; 1998), y 

considerando que los infoquímicos son componentes naturales, que comparten un 

proceso evolutivo con los organismos, es razonable pensar que no se desviaran del 

patrón normal de muda, pese a la inducción de otras respuestas fenotípicas 

adaptativas.   

Los ajustes en el ciclo de vida estarían dando evidencias de que N. conifer es 

altamente sensible a la presencia de señales químicas de alarma. Estos resultados 

concuerdan con los obtenidos por otros autores, quienes encontraron una elevada 

plasticidad fenotípica en cladóceros sometidos a comunicadores químicos de 

diferentes peces (Stibor, 1992; Engelmayer, 1995; Stibor y Machacek, 1998). La 

reducción en el tiempo de desarrollo y un menor tamaño corporal observado en N. 

conifer podrían ser interpretadas como “respuestas positivas” sensu Hanazato 

(2001). Estos autores sostienen que tales respuestas refieren a una maduración 

temprana al enfrentarse a situaciones naturales de estrés, y son adaptativas en el 

sentido que permiten optimizar el fitness; por el contrario, las “respuestas negativas”, 

tales como la postergación de la madurez sexual y la reproducción, constituirían 

consecuencias desventajosas a largo plazo para la población. Por otra parte, 

coincidiendo con Beckerman y col. (2007), las respuestas inducidas por N. conifer 

podrían ser el resultado de mecanismos fisiológicos actuando a lo largo el desarrollo. 

Estos mecanismos reflejan los patrones de alimentación de los depredadores y 

determinan la distribución de la energía disponible entre las diferentes actividades o 
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estructuras (Crowl y Covich 1990; Hall y col., 1976; Reznick y col., 2002, Riessen, 

1999).  

Este estudio muestra varias evidencias de que la historia de vida de N. conifer 

podría ser consecuencia de mecanismos fisiológicos: en primer lugar, tanto los 

nauplios como los copepoditos sometidos al agua de peces redujeron 

significativamente el tiempo total de desarrollo. Esta respuesta, inducida por el 

comunicador químico constituye una eficiente estrategia para alcanzar el estado 

adulto reproductivo antes de ser consumidos por sus depredadores (Lynch, 1980). 

Esto coincide con los resultados de Stibor (1992), quien demostró que D. hyalina se 

reproduce tempranamente y a un menor tamaño corporal, y con Weider y 

Pijanowska (1993) quienes obtuvieron los mismos resultados en clones de D. 

magna. 

Como segunda evidencia, los copépodos sometidos a la mayor concentración 

de agua de peces fueron significativamente más pequeños, cuando alcanzaron el 

estadio adulto. Coincidiendo con algunos autores, la necesidad de reducir el tiempo 

de desarrollo a fin de lograr reproducirse en el menor tiempo posible, implicó una 

modificación en la asignación de los recursos disponibles durante la ontogenia 

(Weider y Pijanowska, 1993), así los organismos maduraron rápidamente pero a un 

menor tamaño corporal. Es interesante mencionar que otros trabajos en esta línea 

encontraron que la presencia de comunicadores químicos de alarma reducen las 

actividades de filtración tanto en copépodos (Cieri y Stearns, 1999) como en 

cladóceros (Rose y col., 2003). Estas investigaciones consideran que tal estrategia 

podría ser una eficiente manera de evadir el riesgo de ser detectados por los 

depredadores, sea porque la presencia de alimento en el intestino incrementa su 

visibilidad (tornando los organismos más contrastantes con el medio) o porque los 

movimientos utilizados en el proceso de alimentación los haría más perceptibles a la 

identificación mecánica. Sin embargo, considerando que una menor actividad de 

filtración o ingestión no implica necesariamente una menor eficiencia de asimilación 

(Beckman y col., 2007), concluimos que un menor tamaño corporal es una 

consecuencia directa de la redistribución de los recursos durante la ontogenia, y no 

de una reducción en la cantidad de carbono disponible (debido a un menor ingreso o 

pérdida como consecuencia del incremento en la tasa respiratoria). Como resultado, 

la aceleración del desarrollo permite alcanzar un mayor éxito reproductivo lo antes 

posible (Machacek, 1991; Stibor, 1992; Ball y Baker, 1996). En este sentido, el 
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principal mecanismo adaptativo de los organismos en relación a las señales 

químicas de alarma fue una modificación en la distribución energética durante el 

ciclo total de desarrollo hacia una madurez temprana. Por otra parte, el pequeño 

tamaño tanto de los adultos como de las crías al momento de la primera 

reproducción, sería beneficiosa en la medida que reduciría el riesgo de ser 

capturados por depredadores visuales selectivos, particularmente peces.  

En tercer lugar, estudios previos demostraron que C. decemmaculatus es un 

depredador generalista, manteniendo una gran preferencia por presas grandes 

(Oliveros, 1980; Escalante, 1983; Rossi, 1989; Oliveros y Rossi, 1991; Barros, 

2004). Coincidiendo con las interpretaciones de Beckerman y col., (2007), las 

señales químicas presentes en el agua de peces utilizadas en este estudio reflejan 

las respuestas acorde a éste patrón de alimentación.  

Las evidencias mencionadas anteriormente indican que la historia de vida de 

N. conifer responde a mecanismos fisiológicos mediante los cuales la energía 

disponible es preferiblemente asignada al desarrollo, resultando la madurez 

temprana y el tamaño corporal pequeño, las principales consecuencias directas de 

estos mecanismos.   

Por otra parte, pese a que la sobrevivencia no fue afectada por la presencia 

de los comunicadores químicos, tal como en otros trabajos previos (Dodson y col., 

1995; Rose y col., 2001), el porcentaje de hembras fecundadas en las mayores 

concentraciones de agua de peces (100 y 50 %) fue muy bajo en relación con el 

control. Estudios recientes demostraron que la mayoría de los copépodos utilizan 

señales químicas para reconocer y localizar a sus parejas durante la reproducción 

(señales denominadas feromonas) (Yen y col., 1991). Sin embargo, la presencia de 

otros estresantes (naturales o xenobióticos) en el medio podría interactuar con estas 

sustancias, obstaculizando la comunicación química entre los organismos. Al 

momento existen muy pocos estudios que evalúan el efecto de variaciones 

fisicoquímicas del medio sobre las feromonas (Steele y Henderson, 1992; Dodson y 

col., 1995), pero la presencia de exudados de peces probablemente podrían alterar 

la comunicación. Los comportamientos reproductivos en los copépodos son 

altamente complejos y requieren no sólo compatibilidad morfológica sino también 

etológica y, consecuentemente, un elevado consumo energético (Blades y 

Youngbluth, 1980; Maier, 1995). Por esta razón, el éxito reproductivo debería ser 
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estudiado en el contexto de las interacciones con sus aspectos etológicos, 

mecánicos y ambientales.  

De manera similar a los resultados obtenidos en  Daphnia longispina por 

Castro y col. (2007), algunos parámetros de la historia de vida de N. conifer actuaron 

de manera dependiente de la concentración del agua de peces, mientras que en 

otros casos, la mínima existencia de infoquímicos en el medio determinó cambios 

significativos. En este estudio, los análisis de correlación mostraron que el tiempo de 

desarrollo, el tamaño corporal, la proporción de hembras ovígeras y el número de 

huevos por hembra fueron afectados de una manera dependiente de la 

concentración. Por otra parte, y teniendo en cuenta el rango de diluciones 

empleados,  el tiempo de formación del primer saco ovígero no aparenta estar 

relacionado con la concentración, es decir que la sola presencia de los peces fue 

suficiente para inducir respuestas. 

 Considerando el tiempo total de desarrollo de los organismos y el tiempo de 

formación del primer saco ovígero en las hembras fecundadas, los resultados 

obtenidos indican que la dilución al 6,25 % del agua de peces (0,41 pez l-1) sería el 

umbral mínimo para la detección de la presencia de posibles depredadores. 

Beckerman y col. (2007) y Castro y col. (2007) encontraron respuestas en 

cladóceros sometidos a infoquímicos de otros poecilidos de similar tamaño a 

concentraciones entre 3 y 0,5 pez l-1. Los cambios fenotípicos observados en el ciclo 

de vida de N. conifer a las mínimas concentraciones usadas en este trabajo 

evidencian que los copépodos son tan sensibles como los cladóceros. Sin embargo, 

si analizamos el tamaño corporal y el número de huevos por hembra como 

parámetros aislados, se observa que sólo los organismos de las mayores 

concentraciones mostraron diferencias significativas respecto a los del control. Estos 

resultados muestran la importancia de analizar la historia de vida completa de los 

organismos, exponiendo los estadios larvarios más sensibles a los comunicadores 

químicos a fin de conocer los umbrales de sensibilidad mínimos, tal como proponen 

Weider y Pijanowska (1993).  

Finalmente, considerando los ajustes en el ciclo de vida observados en ese 

estudio, para las concentraciones entre 3,3 y 0,41 pez l-1 podemos afirmar que N. 

conifer posee una considerable capacidad de reconocimiento de las señales 

químicas presentes en los exudados del pez C. decemmaculatus. Las respuestas 

son inmediatas y dependientes de la densidad de peces para la mayoría de los 
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parámetros analizados. Los mecanismos fisiológicos inducidos como estrategias 

para maximizar el fitness no alteraron la proporción de los estadios larvarios 

respecto al tiempo total de desarrollo, demostrando que N. conifer, en presencia de 

señales químicas de alarma respondieron acorde al modelo general propuesto por 

Hart (1990) para los copépodos de vida libre (desarrollo equiproporcional). Los 

ajustes a lo largo de la historia de vida constituyen una respuesta adaptativa a la 

presencia de depredadores selectivos del tamaño de las presas y son un importante 

ejemplo del rol de la depredación como fuerza selectiva en los ambientes naturales, 

delineando la evolución de los ciclos de vida y el comportamiento de los organismos. 

En este contexto, la selección natural favorecerá a aquellos organismos capaces de 

ajustarse a las condiciones ambientales adquiriendo sensibilidad a las señales 

químicas para anticiparse a esos cambios (Kerfoot y col., 1980).  

En los ambientes naturales las respuestas adaptativas en relación a los 

comunicadores químicos podrían ser difíciles de detectar debido a la gran 

complejidad de interacciones entre individuos y otros componentes fisicoquímicos y 

biológicos en el ambiente.  Dada la escasez de estudios que analizan estos ajustes 

en los ciclos de vida, se hace evidente la necesidad de continuar los análisis sobre 

los mecanismos de acción de los infoquímicos, las respuestas de otras especies de 

copépodos, y la incidencia de los efectos combinados con otros componentes 

(naturales o xenobióticos) del medio. 

 

5.2.2. Impacto del cromo y cobre sobre el ciclo de vida de N. conifer  

Entre las variables analizadas en los ensayos de ciclo de vida con N. conifer, 

el tamaño corporal prácticamente no fue afectado por la exposición a los metales. 

Sin embargo, el tiempo en alcanzar el estado adulto, el número de hembras ovígeras 

y el modelo de desarrollo equiproporcional fueron severamente afectados por cobre 

y cromo en concentraciones relativamente bajas. Respecto al último parámetro 

mencionado, es importante destacar que el efecto detectado fue inverso al causado 

por la presencia de las kairomonas del pez C. decemmaculatus, ya que tales 

infoquímicos no modificaron el patrón de desarrollo. Cabe mencionar además, que 

cada metal incidió de manera diferencial sobre los parámetros de la historia de vida 

del copépodo.  

Pese a que el tiempo de desarrollo fue significativamente afectado sólo en la 

mayor concentración de cobre, el cromo comenzó a ejercer sus efectos tóxicos a 
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partir de las concentraciones más bajas (7,5 μg l-1). En ambos casos, ocurrió un 

notable alargamiento del período normal, produciendo una postergación de la 

madurez sexual. En el caso de los copépodos expuestos a cobre, el período de 

desarrollo se incrementó proporcionalmente a la concentración empleada. En 

cambio, en el caso del cromo, este período se prolongó proporcionalmente hasta 

alcanzar un umbral máximo (a 15 μ l-1), luego del cual se registró una tendencia a 

mantenerse constante. Este resultado estaría reflejando que los organismos no 

podrían postergar la madurez sexual un período mayor a 27-30 días, pese a los 

efectos negativos del cromo (al menos en condiciones experimentales). 

Probablemente debido a la existencia de restricciones fisiológicas o al elevado costo 

energético que a largo plazo podría afectar el fitness individual y el crecimiento de la 

población (Fox, 2000; Fox y Czesak, 2000).  

Es sabido que una consecuencia importante de retardar el desarrollo radica 

en un significativo incremento en el tiempo generacional. En este sentido, Allan y 

Daniels (1982) y Gentile y col. (1982) demostraron mediante modelos poblacionales 

que la consecuencia de incrementar esta característica de la historia de vida, es una 

reducción en el tamaño de las poblaciones. La relevancia ecológica de esta 

reducción residiría en la alta probabilidad de extinción local en un mayor plazo, 

generando además serias consecuencias sobre el resto de las comunidades (Sibly y 

Calow 1986; Forbes y Calow 1996). 

De la misma manera que el tiempo de desarrollo, la estabilidad proporcional 

de cada estadio larvario fue alterada de manera diferencial según el metal. Sólo los 

copépodos expuestos a la mayor concentración de cobre (3 μg l-1) modificaron su 

equiproporcionalidad en relación al control. Sin embargo, en el caso del cromo, esto 

ocurrió en las tres concentraciones más altas. Acorde al modelo equiproporcional 

propuesto para los copépodos, cada estadio larvario, mediado por procesos 

fisiológicos complejos, constituyen una proporción fija del tiempo total de desarrollo, 

y es  totalmente independiente de factores naturales que podrían afectar el 

metabolismo (Hart, 1990)1.  

Dada la constancia de este patrón de desarrollo y su relación con procesos 

fisiológicos internamente sincronizados y numerosos mecanismos hormonales 

promotores de los momentos de ecdisis, es razonable pensar que los xenobióticos 

                                                 
1 Mayores detalles del modelo de desarrollo equiproporcional propuesto para los copépodos se 
describe en la Introducción (página 28, figura 2). 
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capaces de modificarlo, estarían actuando como verdaderos desorganizadores 

endócrinos (Le Blanc, 2007; Rodríguez y col., 2007). Más aún, considerando la 

existencia una fuerza -o restricción- que hace tan inflexible este patrón en los 

copépodos, aún ante la presencia de comunicadores químicos, cualquier alteración 

observada en él podría ser un importante indicador de toxicidad y de considerable 

relevancia ecológica en el campo de la ecotoxicología. Estos resultados reflejan la 

utilidad de este modelo de desarrollo para estudiar los tóxicos capaces de alterar los 

procesos de muda (Brown y col., 2003b) y constituye una contribución importante al 

conocimiento del cobre y cromo sobre los estadios de vida particularmente más 

sensibles durante el desarrollo de los copépodos.  

Por otra parte, las variables reproductivas también fueron afectadas por 

ambos metales pero, con pocas excepciones, el cobre resultó menos tóxico que el 

cromo. La fecundidad y el tiempo de producción del primer saco ovígero fue 

afectado por el cobre sólo en la mayor concentración, pero el cromo resultó 

altamente tóxico para las mismas variables en todas las concentraciones testeadas.  

Acorde a las teorías ecofisiológicas (Forbes y Callow, 1996), la designación 

de los recursos energéticos a diferentes actividades o estructuras implica un balance 

por parte del organismo. Esta posibilidad le permite priorizar ciertas características 

de la historia de vida en detrimento de otras, y es sabido que la sobrevivencia y 

mantenimiento individual constituyen la principal fuente de demanda energética. En 

este sentido, es probable que los organismos expuestos al cromo hayan establecido 

balances energéticos a favor de su supervivencia, resignando los parámetros 

reproductivos (Sterns, 1992). En esta línea, la necesidad de neutralizar la toxicidad 

de los metales implicó un costo energético alto, lo que se evidenció en un menor 

número de huevos y un mayor tiempo de la formación del primer saco ovígero.  

Respecto al número de hembras ovígeras, éstas resultaron escasas en 

presencia de las concentraciones más altas de ambos metales. Estudios previos 

demostraron que los comportamientos de fecundación son extremadamente 

complejos en los copépodos, y requieren un elevado gasto energético (Blades y 

Youngbluth, 1980; Maier, 1995). Probablemente la presencia de los xenobióticos en 

el agua afectaron las interacciones necesarias entre machos y hembras alterando 

tanto los procesos pre- como post copulatorios (Yen y col., 1991).  

Pese a que los valores agudos y crónicos para cromo establecidos por la 

Secretaría Nacional de Recursos Hídricos se encuentran por debajo de los 
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obtenidos con N. conifer  (entre 3,7 y 5,3 μg l-1),  no ocurre lo mismo con los valores 

establecidos para cobre. El nivel crónico para este metal fue determinado en 3,9 μg l-

1, sin embargo, las CENO, CEM y, principalmente el VSC obtenidos en este trabajo 

(entre 1,2 y 2,2 μg l-1) demuestran que esta especie no está adecuadamente 

protegida. 

Cabe mencionar que un aspecto importante a ser considerado sobre el efecto 

de los xenobióticos en los ecosistemas es la influencia del tiempo de exposición y la 

presencia de factores bióticos y abióticos en el medio. En este sentido, numerosos 

autores estudiaron la posible incidencia de estos componentes sobre la 

biodisponibilidad de los metales para los organismos acuáticos (Walker 1990; 

Castañé y col., 2003). Por esta razón, los resultados obtenidos en trabajos 

experimentales, a nivel de microcosmos y bajo condiciones controladas no podrían 

ser directamente extrapolados al ambiente. Sin embargo, estos estudios son 

valiosos en la medida que proveen información general sobre los posibles 

mecanismos de acción de los tóxicos y su influencia sobre ciertos parámetros de la 

historia de vida, lo que sería prácticamente imposible de evaluar en trabajos de 

campo. 

 Como conclusión de este análisis, los resultados demuestran que el cobre y 

el cromo alteran diferentes parámetros de la historia de vida de N. conifer. El tiempo 

de madurez sexual, el número de hembras ovígeras, el tiempo de la primera 

reproducción y la fecundidad fueron las variables más sensibles al estés subletal. 

Estos parámetros constituyen no sólo buenos indicadores sino también de 

considerable significancia ecológica por sus implicancias a nivel poblacional y 

comunitario. Adicionalmente, el test propuesto de desviación del desarrollo 

equiproporcional podría ser de gran utilidad para comprender posibles alteraciones 

durante el tiempo de desarrollo. Finalmente, dada la gran sensibilidad de N. conifer 

(observada en los ensayos agudos y de ciclo de vida), su representatividad y 

frecuencia en los ambientes neotropicales, sugerimos a esta especie como un 

posible bioindicador en futuros tests ecotoxicológicos.  

 

5.2.3. Impacto del cromo, cobre y endosulfán sobre el ciclo de vida de P. variabilis. 

El análisis de los efectos de los metales sobre P. variabilis indicaron que el 

cobre resultó más tóxico que el cromo. Notoriamente este resultado invirtió lo 

reflejado por el copépodo N. conifer, quien mostró mayor sensibilidad a la toxicidad 
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de éste último. Este hecho concuerda con numerosos autores quienes sugieren que 

la selectividad de los contaminantes está estrechamente relacionada a la historia 

evolutiva, los ciclos de vida, la talla e interacciones biológicas de los organismos en 

cuestión (Koivisto 1995; Daniels y Allan 1982). 

Entre los ocho parámetros del ciclo de vida analizados, la sobrevivencia, la 

longevidad, el número de huevos por hembra, tamaño medio de la camada y la tasa 

reproductiva neta (Ro) fueron severamente alterados por el cobre. Sin embargo, la 

edad de la primera reproducción (EPR), el tiempo generacional (T) y la tasa 

intrínseca de incremento natural (r) no resultaron afectados (exceptuando la mayor 

concentración: 5 μg l-1 Cu). De manera similar, el cromo alteró prácticamente los 

mismos parámetros biológicos pero, como se mencionó anteriormente, éste fue 

comparativamente menos tóxico, ejerciendo su efecto negativo sólo en las 

concentraciones más altas.  

Es sabido que los parámetros r, Ro y T constituyen los principales indicadores 

de la dinámica de las poblaciones en la naturaleza. Entre ellos, numerosos autores 

propusieron a la tasa intrínseca de incremento poblacional (r) como el principal 

integrador de los parámetros de la historia de vida de los organismos (edad de la 

primera reproducción, sobrevivencia, tamaño de la camada y longevidad), y su valor 

final es el resultado de la interacción matemática de dichos componentes (Lotka, 

1925; Laughlin, 1965). 

Pese a esta potencialidad, en este trabajo, el parámetro r no resultó ser el 

principal indicador de efecto de los metales sobre P. variabilis. A partir de la 

obtención de resultados similares, estudios previos sugieren que sólo aquellos 

tóxicos capaces de alterar la primera reproducción  pueden causar una reducción 

significativa de r (Cole, 1954; Allan, 1976; Villarroel y col., 2003), confiriéndole una 

posición central a la primera reproducción sobre el resto de los componentes del 

indicador r. Desde una perspectiva más amplia e integradora, podríamos afirmar que 

los parámetros no afectados por los metales finalmente compensaron las 

alteraciones, manteniendo los valores de r cercanos e incluso superiores a los del 

control. Por esta razón, desde el punto de vista ecotoxicológico, la utilidad de r como 

parámetro sensible podría ser cuestionada. 

Por otra parte, desde una perspectiva ecológica, sería razonable pensar que 

las ventajas de establecer compensaciones son sólo aparentes para las poblaciones 

naturales a mayor escala temporal. Es decir, el establecimiento de balances 
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energéticos entre la necesidad de neutralizar los tóxicos y el mantenimiento de las 

estructuras o funciones fisiológicas relevantes constituyen estrategias provisorias, 

pero insostenibles a largo plazo si los efectos tóxicos perduran en el tiempo 

(Stearns, 1992).  

Finalmente, podríamos afirmar que pese al empleo frecuente de r como 

parámetro integrador de la historia de vida de los organismos, no siempre constituye 

el indicador de efecto más apropiado. Más aún, podríamos afirmar que si 

observáramos sólo el parámetro r en el presente trabajo, arribaríamos a 

conclusiones erróneas o poco reales respecto a la toxicidad de los metales. En este 

sentido, y coincidiendo con Villaroel y col., (2003), sería más valioso y efectivo 

examinar cómo la exposición crónica afecta a cada uno de los componentes 

individuales de dicho parámetro. 

Por ejemplo, el análisis detallado del ciclo de vida de los organismos, muestra 

que la sobrevivencia resultó más sensible y representativa que r. En concordancia 

con esta observación, numerosos trabajos sugieren que la sobrevivencia es el índice 

más apropiado, dada su menor variabilidad respecto a los parámetros reproductivos, 

principalmente cuando los estudios involucran el ciclo de vida completo de los 

organismos (Daniels y Allan, 1981, Ingersoll y Winner, 1982). En este sentido, se 

podría afirmar que tanto el empleo de múltiples parámetros biológicos como un 

período de exposición integrador del ciclo de vida completo de los organismos serían 

más apropiados para alcanzar resultados más acordes a la realidad.   

Cuando se analizó el insecticida con endosulfán, se observó que los 

principales indicadores poblacionales (r, Ro y T) fueron altamente afectados. Si bien 

la tasa intrínseca de crecimiento natural (r) fue positiva (r>0), lo que refleja la 

capacidad teórica de las especies para crecer en un ambiente ilimitado, se observó 

una reducción importante en su valor final, especialmente en las mayores 

concentraciones. En este sentido, numerosos trabajos demuestran la relevancia 

ecológica de reducir r hacia cero a causa del estrés crónico. Estos autores estiman 

que las principales consecuencias residen en la posibilidad de extinción local en 

períodos temporales de mediano y largo plazo (Allan y Daniels, 1982; Gentile y col., 

1982; Forbes y Calow, 1996). Por otra parte, el indicador Ro, definido como el 

número de huevos totales presentes en una población, ha sido considerado el más 

efectivo en estudios toxicológicos (Brita y col., 2002; Wang y col., 2007; 2009), lo 

que efectivamente concuerda con el presente trabajo. Finalmente, y a diferencia de 
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los efectos de los metales, el importante retardo del tiempo generacional (T) 

sugeriría la potencial incidencia negativa del insecticida sobre los procesos 

fisiológicos implicados en el desarrollo. En concordancia con esto se ha demostrado 

que el sulfato de endosulfán es un compuesto antiecdisteroide para D. magna, que 

actúa retrasando significativamente el proceso de muda (Palma y col., 2009). 

Considerando los valores guía propuestos por la Secretaría Nacional de 

Recursos Hídricos para los ambientes de agua dulce, el presente caso resultó 

similar al del copépodo N. conifer: Los valores agudos y crónicos propuestos para 

cromo se encuentran por debajo de los obtenidos para P. variabilis  (4,6 μg l-1), sin 

embargo, los valores establecidos para cobre superan las CEM obtenidas (valor 

crónico propuesto: 3,9 μg l-1Cu; CEM para P. variabilis: 2,5 μg l-1Cu). De la misma 

manera que para cobre, los niveles guía internacionales establecidos para 

endosulfán (0,056 μg l-1, USEPA, 1980; 1986 y 0,06 μg l-1, CWQG, 2010) resultaron 

muy elevados respecto a los obtenidos para P. variabilis (0,018 y 0,053 μg l-1). Estas 

comparaciones indican que, de igual manera que para N. conifer, ésta especie no se 

encuentra adecuadamente protegida ante la presencia de cobre o endosulfán en el 

medio. 

La comparación de la sensibilidad crónica a los tóxicos aquí analizados entre 

P. variabilis y D. magna revela que el cladócero ctenópodo es el más sensible. Por 

ejemplo, Kuhn y col., (1989) observaron que la menor concentración de cromo a la 

cual D. magna registra un efecto adverso en la fecundidad, es igual a 21 μg l-1, 

mientras que el mismo efecto sobre P. variabilis se observó a 6,5 μg l-1.  De la misma 

manera, para el caso de cobre, Biesinger y Christensen (1972) registraron 

alteraciones reproductivas en D. magna a concentraciones entre 35 y 55 μg l-1,  

mientras que similares alteraciones en el cladócero P. variabilis fueron observadas a 

2,5 μg l-1. Lamentablemente, al presente no hay información sobre D. magna 

respecto a los efectos crónicos del insecticida aquí empleado, pero estudios previos 

indican que la CENO de endosulfán (puro) para la eficiencia de alimentación fue de 

100 μg l-1 (De Lorenzo y col., 2002), y concentraciones similares son capaces de 

alterar el crecimiento y la reproducción de esta especie. Sin embrago, las CENO y 

CEM para P. variabilis fueron 0,037 y 0,075 μg l-1 respectivamente para la EPR y 

número de huevos por hembra, entre otros parámetros reproductivos.  

En esta línea cabe mencionar que pese a su frecuente empleo en estudios 

ecotoxicológicos, D. magna ha sido ampliamente criticada como organismo test. 
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Esto se debe a que su alta sensibilidad -como consecuencia de las particulares 

características de su tamaño corporal, hábitat e historia de vida, entre otras- tiende a 

sobreestimar la del resto de los organismos zooplanctónicos (Koivisto, 1995). 

A modo general, el relativo gran tamaño de D. magna la torna vulnerable a la 

depredación por peces relegándola normalmente hacia ambientes efímeros o 

temporarios, donde los depredadores vertebrados son raros o inexistentes. Como 

resultado de esta presión de selección, esta especie es raramente representativa de 

ambientes contaminados. Por otra parte, los ambientes efímeros son susceptibles a 

amplias variaciones fisicoquímicas y biológicas del ambiente, y es posible que las 

adaptaciones a estos cambios la tornen también muy tolerante a la contaminación.  

La historia de vida de D. magna, además, difiere de la de gran parte de los 

cladóceros que habitan los lagos someros, y es posible que especies con diferentes 

historias de vida reaccionen de manera diferente a situaciones de estrés por 

contaminación química. En este sentido, Collins (1980) propuso que bajo 

condiciones de estrés, los organismos tienden a preservar aquellas características 

más importantes para el fitness, en detrimento de los parámetros menos críticos, y 

los parámetros más vitales para los organismos pequeños no son necesariamente 

los mismos que para los más grandes.  

Finalmente, pese a que D. magna podría ser un excelente organismo test 

para los xenobióticos cuya relativa toxicidad ya es conocida, sería definitivamente 

inapropiada para predecir el efecto de los xenobióticos en los ecosistemas naturales. 

Para obtener mayor información sobre el potencial tóxico de los xenobióticos es 

necesario estudiar las respuestas de especies que juegan un rol esencial en las 

respectivas comunidades cuyos ambientes están contaminados, tal como es P. 

variabilis para nuestra región. 

Los datos obtenidos en este estudio muestran que los metales  (cobre y 

cromo) y el insecticida con endosulfán son altamente tóxicos para numerosos 

parámetros del ciclo de vida de P. variabilis. Las CENO, CEM y el VSC indican que 

la sobrevivencia, longevidad, y tamaño medio de la camada constituyen los 

indicadores de efecto más apropiados para ser analizados.  

Los resultados obtenidos en este trabajo con P. variabilis podrían ser 

comparados con los obtenidos por otros autores para P. ramosa, quienes analizaron 

su sobrevivencia ante seis contaminantes orgánicos e inorgánicos (Freitas y Rocha, 

2011). Esta comparación sugiere que la elevada sensibilidad en ambas especies 
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sería una característica genérica, lo que sumado a su representatividad en los 

ambiente litorales neotropicales, su gran tamaño y pertenencia al orden Ctenopoda 

las tornan especies clave para futuros estudios ecotoxicológicos. 

Finalmente, es importante mencionar que los ensayos realizados deberían ser 

continuados, especialmente mediante estudios multigeneracionales, a fin de obtener 

mayor información sobre su ciclo de vida (prácticamente desconocido) y para evitar 

subestimar el posible efecto de los xenobióticos en la naturaleza (Marcial y Hagiwara 

2007).  

 

5.3.  Ensayos de comportamiento 
 

5.3.1 .Patrones normales 

Como se mencionó en el apartado de los Resultados, en los ensayos 

preliminares de habilidad de escape, no se encontró correlación entre las sucesivas 

capturas y el número de individuos capturados. Esto indicaría que este estímulo no 

influyó en las respuestas a lo largo del tiempo. Pese a que algunos autores atribuyen 

diferentes respuestas del zooplancton a posibles acostumbramientos o aprendizaje 

(Pijanowska y col., 2006; Buskey, 1984), nuestros resultados concuerdan con los 

obtenidos por Szlawer (1963) quien encontró que cincuenta capturas sucesivas no 

influyeron en el comportamiento de escape de D. pulex. 

Acorde a lo esperado, los ensayos definitivos mostraron que las especies 

estudiadas poseen diferentes patrones de comportamiento, tanto en la habilidad de 

escape como en los movimientos migratorios. El cladócero litoral P. variabils fue el 

menos capturado en las velocidades baja y media, pero en la columna de agua 

mostró un comportamiento mas pasivo a lo largo del día, manteniéndose en el nivel 

inferior y realizando breves excursiones vespertinas (18 h). Estudios en campo 

revelan que este cladócero es una especie particularmente asociada a los ambientes 

litorales o altamente vegetados, coexistiendo con numerosos invertebrados 

depredadores táctiles tales como Chaoborus, noctonectidos, odonatos, camarones y 

belostomátidos (Neil, 1990; González Sagrario y Balseiro, 2010). En este sentido, el 

contacto con el fondo constituiría una cierta protección en ausencia de vegetación 

(fenómeno denominado tigmotaxis). Es probable que la gran sensibilidad a estímulos 

mecánicos sutiles y la permanencia en zonas profundas con un alto grado de 

agrupamiento sean un reflejo de las estrategias adquiridas evolutivamente frente a 
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los depredadores no visuales, que poseen movimientos migratorios inversos o bien 

complejos (Ohman, 1988). 

Argyrodiaptomus falcifer fue el más capturado en la VL pero menos capturado 

en la VR al compararlo con el resto de las especies. Debido a su relativo gran 

tamaño comparado con otras especies zooplanctónicas (1,75 mm ±0,14) y natación 

limnética, es lógico pensar que esta estrategia responde a la depredación por peces 

visuales selectivos (Zaret y Suffern, 1976) cuyos mecanismos de captura son más 

activos y rápidos (Lauder, 1980; Lazzaro, 1987). A diferencia de P. variabilis, este 

copépodo se mantuvo en las horas nocturnas en los niveles superiores, 

permaneciendo  más dispersos durante el día, de la misma manera que N. conifer, 

aunque a una menor profundidad media, lo que posiblemente favorezca el 

aprovechamiento de los recursos y evite la competencia tanto intra- como 

interespecífica en la naturaleza.  

Por otra parte, N. conifer, permaneció más disperso durante el día y agrupado 

durante las horas nocturnas. La ventaja adaptativa de seleccionar diferentes 

profundidades y niveles de agrupamiento ha sido bien estudiada desde el punto de 

vista ecofisiológico por numerosos autores (Young y Watt, 1993; Lampert y col., 

2003;  Lampert 2005). Por ejemplo, es sabido que el principal costo de agruparse 

reside en una mayor competencia intraespecífica y menor disponibilidad de alimento, 

pero las altas densidades locales también han sido identificadas como estrategias 

anti-depredador muy efectivas (Johnsen y Jacobsen, 1987). 

Los cladóceros anomopodos C. dubia y  D. magna permanecieron en una 

posición media en la columna de agua: C. dubia, mantuvo en ocasiones una 

distribución homogénea, pero realizó excursiones hacia la superficie a las 06:00 

(antes del amanecer), asimilándose al patrón denominado “twiligh” (Cohen y 

Fordward, 2002). D. magna, en cambio, realizó un lento pero continuo ascenso entre 

las 06:00 y 18:00. Estos patrones más complejos, probablemente estén 

relacionados, en términos de causas últimas, tanto con la evasión a depredadores 

invertebrados como con la mayor eficiencia de filtración de las algas  del medio 

(McLaren, 1963; Kerfoot y col., 1980). Si bien la interpretación sobre estos 

movimientos resulta limitada, ya que un fenotipo actual es el resultado de múltiples 

componentes endógenos y externos, éstos demuestran la importancia de la 

selección de hábitat como un verdadero proceso activo tendiente a maximizar el 

fitness (Gliwitcz y col., 2006).  
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5.3.2.  Efecto del AP sobre el escape 

Considerando la presencia de señales de alarma, se puede afirmar que, en al 

menos una situación, las kairomonas realzaron la capacidad de escape de los 

organismos (en términos de mayor velocidad o “refinando” la sensibilidad). Estos 

resultados concuerdan con otros trabajos que evidencian el importante rol de la 

comunicación química en este tipo de respuestas rápidas (Pijanowska y col., 2006; 

De Mester yPijanowska, 1996; Brewer y col., 1999), así como en la detección del 

alimento (Buskey, 1984; Poulet y Marsot, 1978) y localización de parejas (Griffith y 

Frost, 1976; Fleminger, 1967; Katona, 1973).  

En general, C. dubia fue la especie con mayor capacidad de escape 

comparada con el resto, y particularmente con los copépodos, quienes comúnmente 

manifiestan mayor velocidad de nado. Estos resultados podrían ser un indicio de que 

la susceptibilidad a la depredación depende más de las capacidades perceptivas 

que de la velocidad o performance en los movimientos, especialmente en ambientes 

de estructura compleja. Estas interpretaciones han sido también sugeridas por 

Titelman (2001) quien encontró que los nauplios de Acartia tonsa y Temora 

longicornis registraron diferente susceptibilidad al mismo depredador pese a tener 

similar velocidad de escape. Adicionalmente numerosos autores encontraron que los 

cladóceros constituyen el principal ítem en la dieta de peces poecílidos, tales como 

Cnesterodon decemmaculatus, en ambientes naturales (Oliveros, 1980; Escalante, 

1983). Intuitivamente se podría sugerir que estos organismos han desarrollado 

evolutivamente una elevada sensibilidad a los infoquímicos permitiendo adquirir un 

estado de alerta temprano y una ventaja sobre otros organismos menos preferidos.  

 

5.3.3. Efecto del AP sobre la MVD 

En los ensayos de migración vertical los organismos efectivamente 

manifestaron cambios fenotípicos en su comportamiento; sin embargo, en 

contraposición a lo esperado, éstos no siempre respondieron acorde al patrón 

inverso2. Notablemente, A. falcifer se mantuvo más disperso pero a menor 

profundidad media que en el control. La disminución de la densidad podría ser una 
                                                 
2 Tal como fue descrito en la introducción (página 32), el patrón inverso ha sido estrechamente 
asociado por diversos autores a la presencia de depredadores vertebrados en los ambiente naturales. 
Éste implica un movimiento direccional hacia la superficie durante las horas nocturnas y hacia la 
profundidad de la columna de agua durante el día. 
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estrategia temporaria de seguridad frente a los depredadores visuales, al mismo 

tiempo que una efectiva ganancia para el fitness, tal como observó Gliwicz (2006) 

para algunos dáfnidos. Pese a que las elevadas densidades locales han sido 

identificadas como estrategias anti-depredación, especialmente hacia organismos 

visuales, numerosos autores consideraron estas estrategias como “maladaptativas”, 

dado que los peces serían capaces de realizar búsquedas intensivas en parches con 

organismos amontonados, optimizando la explotación de esos recursos. 

Adicionalmente, acorde al modelo de óptima elección de parches (Mc Naught y 

Hasler, 1961) los peces pueden recordar el valor nutritivo de cada sitio recorrido y no 

volver luego de haber explotado suficientemente los recursos. Contrariamente, en el 

resto de las especies de menor talla estudiadas (N. conifer, C. dubia y P. variabilis) 

se observó un mayor agrupamiento respecto a los respectivos controles. 

Considerando que el principal costo de agruparse radica en la menor disponibilidad 

de alimento, y que tales costos serían mayores para especies grandes y activas, es 

razonable pensar que estos organismos adquieran estrategias defensivas diferentes.  

Otra respuesta interesante fue la permanencia significativa en niveles 

inferiores del cladócero litoral P. variabilis,  potenciado por al presencia de 

kairomonas. Estos resultados concuerdan con los obtenidos por otros autores tanto 

en trabajos de campo (Pijanowska y Dawidowicz, 1987) como experimentales 

(Loose y Dawidowicz, 1994), y permiten reconsiderar el modelo de “permanecer 

abajo” como estrategia anti-depredación desarrollado por Vos y col. (2002). Tal 

comportamiento permitiría aumentar el fitness en la medida que reduciría los gastos 

energéticos que implica migrar, al tiempo que proveería importantes beneficios 

poblacionales manteniendo el tiempo óptimo de la primera reproducción y el tamaño 

de la camada.  

Contrastando las respuestas fenotípicas observadas en los comportamientos 

de escape y migración de las cuatro especies regionales con los modelos teóricos 

clásicos frente a posibles depredadores (Hutchinson 1967; Zaret y Suffern, 1976; 

Lampert 1989), nos preguntamos: ¿por qué los organismos no adquirieron 

estrategias direccionales idénticas en todos los casos (hacia un patrón de migración 

inverso, un mayor grado de agrupamiento y escapando positivamente) frente a 

comunicadores químicos del mismo depredador? Este trabajo permite sustentar la 

hipótesis de que las diferentes respuestas etológicas de estas especies serían el 

resultado de múltiples componentes naturales externos interactuando con 
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particularidades endógenas fijadas evolutivamente (Vitasalo y col., 1998; Landry, 

1978). En este sentido, la gran variabilidad en las condiciones físicas, químicas y 

biológicas de los sistemas en los cuales conviven estos organismos determinaría 

respuestas mucho más complejas que aquellas manifestadas en ambientes más 

estables o predecibles, sobre los cuales se desarrollaron aquellas hipótesis clásicas 

mencionadas. Sin embargo, sería interesante analizar en futuras investigaciones si, 

pese a las diferencias en las estrategias etológicas, los organismos adquieren 

similares ventajas, y más aún, si dichas similitudes son las que efectivamente 

permiten su coexistencia y desarrollo con éxito en estos ambientes.  

 

5.3.4.  Efecto de los xenobióticos sobre el escape 

Tanto la magnitud como el tipo de respuesta (mayor versus menor habilidad 

de escape que el control) manifestada por las cinco especies fueron diferentes 

según la velocidad de captura y la concentración del tóxico analizado. Sin embargo, 

a pesar de las diferencias particulares, se logró reconocer un interesante patrón de 

comportamiento entre los cladóceros y copépodos durante el relativamente corto 

tiempo de exposición (15 min ± 5). Sólo con dos excepciones, los organismos 

zooplanctónicos expuestos a los metales (Cr y Cu) registraron un incremento del 

estado de alerta, el cual se reflejó en una mayor habilidad de escape del tubo de 

captura. Esta respuesta es consistente con los resultados registrados por Sullivian y 

col., (1983) quienes encontraron que los nauplios sometidos durante 24 h a 

concentraciones subletales de cobre manifestaban  una gran hiperactividad. Este 

patrón de estimulación de la capacidad de escape producido por ciertos tóxicos 

también es similar a otras respuestas etológicas documentadas previamente (Sharp 

y Sterns, 1997; Calabrese y col., 1999; Brown y col., 2003a).  

Sin embargo, tal como sugieren numerosos autores, esta aparente ventaja es 

cuestionable desde la ecotoxicología, dado que el incremento en un proceso 

fisiológico o un comportamiento podrían darse a expensas de otras características 

relevantes de la historia de vida de los organismos, generando serias consecuencias 

a mayor plazo (Forbes, 2000; Andersen y col., 2001).  Una incompleta interpretación 

en este sentido, podría además proveer un gran problema en evaluaciones de 

riesgo. 

Por otra parte, es importante mencionar que las respuestas observadas 

constituyen una reacción inmediata de los organismos a la exposición, con lo cual 
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podríamos hipotetizar que la elevada capacidad de escape corresponde más a una 

reacción involuntaria (acto reflejo) que una estrategia adaptativa. Más aún, el 

excesivo estado de alerta podría ser altamente negativo luego de un período corto 

de exposición si se consideran las interacciones depredador- presa. En esta línea, 

Guerritsen y Strickler (1997) demostraron que las consecuencias negativas de la 

hiperactividad en las presas se deben al aumento de la probabilidad de encuentro de 

ambos individuos en los ambientes naturales. Finalmente, es probable que el 

cansancio y pérdida de energía así como los daños fisiológicos ocasionados, 

pudieran promover una posterior disminución de la actividad natatoria (Preston y 

col., 1999). Dado que la actividad natatoria está estrechamente ligada a la de 

filtración, esta reducción podría generar además consecuencias serias en la 

eficiencia de alimentación, y por lo tanto en la energía disponible para el 

metabolismo general, crecimiento y reproducción (Gliwicz, 1994).  

La primera excepción al patrón observado ocurrió con los copépodos 

expuestos a la mayor concentración de ambos metales a la VR (15 cm s-1). Tal como 

lo mostraron los análisis estadísticos, su inhibición sería el resultado de la 

interacción de las dos fuentes de estrés (la elevada toxicidad de los metales y la 

elevada turbulencia a la VR, que podría haber causado una severa desorientación). 

La segunda excepción fue la actividad de escape de los cladóceros (principalmente 

anomopodos) a la menor velocidad (VL: 0,27 cm s-1), donde las vibraciones son 

suaves. Dado que no se requiere una elevada actividad natatoria a una velocidad de 

captura de 0,27 cm s-1, hipotetizamos que a pesar de sus diferencias fisiológicas y 

morfológicas, la elevada captura de estos cladócerso podría estar relacionada a una 

inhibición de sus sistemas sensoriales. La relevancia ecológica de este aspecto 

reside en que los organismos contaminados podrían ser altamente vulnerables a 

ciertos depredadores específicos (por ejemplo los acechadores o ciertos 

invertebrados) (Viitasalo y col., 1998).  

En los ensayos con endosulfán, mientras ambas concentraciones redujeron la 

habilidad de escape de los cladóceros, los copépodos respondieron de manera 

similar que para los metales, principalmente en las VL y VM (0,27 y 2,87 cm s-1). Sin 

embargo, las mayores concentraciones de endosulfán inhibieron su capacidad de 

escape a la mayor velocidad de captura (15 cm s-1). 

Pese a que en esta tesis no se evaluó químicamente el modo de acción del 

endosulfán, estudios previos demostraron que este plaguicida es capaz de alterar la 
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actividad de la enzima acetilcolinesterasa (AchE), lo que podría obstaculizar ciertas 

funciones nerviosas y, consecuentemente las respuestas musculares (Bhavan y 

Geraldine, 2001). En este sentido, numerosos autores documentaron que este 

compuesto neurotóxico afecta ciertos comportamientos relacionados con la habilidad 

de escape tales como la natación, filtración y reproducción (Baudo, 1987; Hanazato, 

2001).  Adicionalmente, se ha observado que el endosulfán puede afectar el 

metabolismo y otros parámetros bioquímicos (Mc Kee y Knowles, 1986; Barry, 

1999).  

En general, en este trabajo se reconocieron dos tipos de respuestas, 

hiperactividad, con un elevado estado de alerta, generalmente a las menores 

concentraciones  de los xenobióticos o la completa pérdida de habilidad de escape. 

Este característico comportamiento bifásico sugiere la existencia de un umbral para 

cada xenobiótico. Es probable que sobre tales límites de toxicidad, los organismos 

manifiesten la pérdida de habilidad de desarrollar adecuadas evaluaciones del medio 

debido a la inhibición de los sistemas sensoriales o motores. Desde una perspectiva 

más amplia, independientemente de la alteración (estimulación o depresión), esto 

podría generar una gran vulnerabilidad de los organismos a la depredación. El 

significado ecológico de sus consecuencias reside en el hecho que estos 

microcrustáceos son componentes clave de las redes tróficas acuáticas, poseen la 

capacidad de controlar los blooms de ciertas algas (Collumb y Buskey, 2004) y 

pueden transferir los tóxicos a los niveles tróficos superiores (Watras y col., 1998; Liu 

y col., 2002).  

Los resultados obtenidos a partir de estos ensayos fueron comparados con 

estudios previos basados en otros parámetros considerados altamente sensibles 

tales como la sobrevivencia, longevidad, edad de la primera reproducción y número 

de huevos por hembra  (Biesinger y Christensen, 1972; Winner y Farrel, 1976; 

Gagneten y Vila, 2001). Pese a la falta de mayor información al respecto, este 

estudio permitió detectar CENO y CEM mucho menores que los observados en los 

mencionados estudios. Por ejemplo, Suedel y col. (1996) determinaron que el valor 

crónico de cobre para C. dubia se encuentra entre 3,2 y 163 μg l-1 los cuales son 

más elevados que las CEM obtenidos para la mayoría de las especies empleadas en 

este estudio. De manera similar, las CEM obtenidas para cromo (21 μg l-1) (Kuhn y 

col., 1989) y endosulfan (100 μg l-1) en D. magna (De Lorenzo y col., 2002) fueron 
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más altas que las calculadas para la misma especie utilizando la capacidad de 

escape como indicador de efecto. 

Más aún, es importante mencionar que en el presente estudio la toxicidad 

subletal del cobre, cromo y endosulfán ocurrieron, en general, a concentraciones 

menores que las propuestas por la Secretaría Nacional de Recursos Hídricos de la 

Nación (2003; 2005) y por organismos internacionales (USEPA, 1980) para la 

protección de la biota acuática. En este sentido, pese a la necesidad de mayores 

evaluaciones y ajustes en este tipo de experiencias, nuestros resultados demuestran 

la elevada sensibilidad del escape  y su potencialidad como bioindicador en futuros 

estudios. 

Desde un punto de vista ecológico, los conocimientos actuales sobre el 

comportamiento alimenticio de peces zooplanctófagos indican que este 

comportamiento es un proceso altamente dinámico requiriendo 20-100 milisegundos, 

incluyendo instantáneas aceleraciones y provocando un fuerte flujo de agua desde el 

exterior hacia el interior de la cavidad bucal (Lauder, 1980). En este sentido, la 

velocidad de captura registrada en diferentes peces zooplanctófagos podría alcanzar 

o superar los 40 cm s-1 (Webb y Skadsen, 1980). Teniendo en cuenta esta 

información, y a fin de obtener resultados más consistentes con el comportamiento 

real de los organismos, se sugiere priorizar la velocidad más rápida de captura aquí 

empleada tanto para las interpretaciones como para los estudios futuros ya 

propuestos. 

Finalmente, cabe destacar que, según nuestro conocimiento, este innovador 

ensayo constituye uno de los primeros estudios donde se analiza la sensibilidad de 

un comportamiento tan importante, como es el escape, en relación con xenobióticos. 

Sin embargo, lejos de ser una propuesta acabada, este trabajo intenta proponer una 

nueva línea de investigación, tendiente a detectar efectos tempranos y sensibles de 

diversos contaminantes.  

 

5.3.5.  Efecto de los xenobióticos sobre la MVD 

Tal como suponíamos, y en concordancia con las hipótesis de Dawidowicz y 

col. (1990) y Loose y col. (1993)3, cuando los organismos fueron sometidos a 

                                                 
3 Las hipótesis planteadas por estos autores sugieren que el impacto de estresantes antropogénicos, 
nuevos en términos evolutivos para los organismos, podrían alterar el comportamiento migratorio, 
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estresantes antropogénicos (cromo y endosulfán) manifestaron en numerosas 

ocaciones, cambios en su comportamiento natural.  

Como se mencionó anteriormente, bajo condiciones naturales, el cladócero 

ctenopodo P. variabilis manifestó un patrón simple, permaneciendo la mayor parte 

del tiempo en las zonas más profundas de la columna experimental, con un gran 

índice de agrupamiento y realizando breves excursiones vespertinas. Sin embargo, 

cuando fue sometido a los tóxicos, este patrón de migración no sólo fue alterado 

sino revertido. De modo similar, este cambio fue además opuesto en mayor 

magnitud a las respuestas inducidas frente a los infoquímicos de los peces (ver 

efecto de las kairomonas sobre la MVD). Por esta razón, la desagregación y 

reversión de un patrón cuyas ventajas son muy importantes para la defensa podría 

acarrear serias consecuencias, principalmente el incremento de la vulnerabilidad a 

los depredadores y la reducción de la eficiencia de los balances energéticos 

(Christensen y col., 2005).   

Entre los copépodos, A. falcifer del control se mantuvo posicionado durante 

todo el ciclo diario en el nivel más alto de la columna de agua, lo que podría 

favorecer la eficiencia de filtración del fitoplancton, que normalmente se establece en 

la zona fótica. Sin embargo, en presencia del cromo y endosulfán estos organismos 

realizaron movimientos migratorios que se reflejaron en variaciones importantes de 

la profundidad media. Es probable que la desorientación haya sido la principal causa 

de tales movimientos. 

En contraposición al copépodo A. falcifer, N. conifer realizó movimientos 

migratorios, manteniéndose disperso durante el día y agrupado durante las horas 

nocturnas. Sin embargo, el cromo y endosulfán causaron la imposibilidad de realizar 

tales movimientos migratorios. En ambos casos los organismos se mantuvieron en 

una posición estable y a diferencia de las otras especies, con una tendencia a 

mantenerse agrupados. Ha sido demostrado que en presencia de situaciones de 

estrés los costos de mantenimiento individual poseen gran prioridad en el 

presupuesto energético (Forbes y Callow, 1996). Por lo tanto, es razonable pensar 

que al enfrentarse con los tóxicos, la opción de no descender en la columna de agua 

podría estar asociada con un menor input disponible de energía para estos 

movimientos. En términos comparativos con las proporciones humanas, el descenso 

                                                                                                                                                         
dado que sus mecanismos fisiológicos aún no están naturalmente adaptados para compensar los 
efectos tóxicos. Una mayor explicación se desarrolla en la página 33 del apartado Introducción. 
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de la longitud total de la columna de agua experimental para un organismo de 1,4 

mm, implicaría caminar aproximadamente 1,37 km, pero si las condiciones 

fisiológicas son inapropiadas como consecuencia de una intoxicación, tales 

migraciones serían muy costosas e inapropiadas.  

Como se mencionó durante la descripción de los patrones normales de 

migración, los cladóceros anomopodos C. dubia y  D. magna se mantuvieron en una 

posición media en la columna de agua: C. dubia, realizando excursiones una hora 

previa al encendido de luz y D. magna realizando un lento pero continuo ascenso 

entre las 06:00 y 18:00. Sorpresivamente, ambas especies no fueron severamente 

afectadas por cromo, sin embargo, el endosulfán causó un ascenso hacia los niveles 

más altos durante las horas diarias (en algunos casos se observó a los organismos 

estrechamente asociados a la película de agua superficial).  

Uno de los rasgos más notables de la exposición a los tóxicos fue la 

intensificaron de las alteraciones durante las horas diurnas. Una posible 

interpretación reside en que las actividades metabólicas y nerviosas son mayores 

durante el día (como consecuencia de un incremento de la temperatura, 

alimentación o mayor estado de alerta), lo que podría haber activado los 

mecanismos de ingreso y acción de los tóxicos sensu Castañé y col. (2003). Sin 

embargo, pese a la necesidad de mayores investigaciones en esta línea, es 

razonable asumir la existencia de alguna fuerza o restricción etológica, que induce 

mayor constancia en la MVD durante la noche, aún bajo situaciones de estrés 

químico. 

A pesar del conocimiento sobre los efectos del endosulfán como importante 

neurotóxico y desorganizador hormonal (Palma y col., 2009) y del cromo como 

compuesto capaz de alterar numerosas funciones metabólicas (Eisler, 1986), los 

mecanismos por los cuales estos xenobióticos afectan los comportamientos 

complejos, tales como MVD, requieren mayor claridad. Sin embargo, nuestros 

resultados permiten hipotetizar, en línea con otros autores, que la reducción en la 

actividad natatoria y la desorientación podrían ser las principales causas de estas 

alteraciones, impidiendo a las especies alcanzar el fitness óptimo y el mantenimiento 

de la dinámica poblacional (Goodrich y Lech, 1990; Christensen y col., 2005).  

Finalmente, el presente trabajo constituye el primer registro de alteración en la 

MVD del zooplancton a causa de concentraciones subletales de xenobiótcos, como 

son el cromo y el endosulfán. Pese a que la mayoría de los trabajos toxicológicos 
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emplean tests de toxicidad estándar (sobrevivencia y reproducción) por su 

simplicidad, se ha demostrado que frecuentemente tienden a subestimar el riesgo 

real que los contaminantes representan (Heugens y col., 2001). Por lo anteriormente 

mencionado y dada la importancia ecológica, sensibilidad, y a priori, gran capacidad 

de generalización  a una amplia variedad de especies, la MVD podría ser un 

adecuado complemento en estudios ecotoxicológicos y una importante herramienta 

para evaluar los efectos de los contaminantes bajo escenarios más realistas.  

 

5.3.6.  Efecto de las mezclas (kairomonas y xenobióticos) sobre ambos 

comportamientos (escape y MVD) 

Los cambios observados sobre el comportamiento de escape y la migración 

de N. conifer y C. dubia permitieron reconocer que las interacciones entre el AP, 

conteniendo las señales químicas indicadoras de peligro, y los xenobióticos son 

capaces de generar más que simples efectos aditivos (Folt y col., 1999). Similares 

resultados fueron registrados en el comportamiento fototáctico de D. magna en 

presencia de kairomonas de peces y sometida a distintas concentraciones de cobre, 

cadmio y el plaguicida pentaclorofenol (Yuan y col., 2003) y en la selección de 

hábitat en diversos organismos contaminados con PCBs (Bernatowicz y Pijanowska, 

2010). Estos últimos autores encontraron alteraciones muy complejas en este 

comportamiento, pero estrechamente ligadas a la sensibilidad específica. 

En nuestro caso, la aplicación del Cr en presencia del AP inhibió 

significativamente la capacidad de los copépodos de reaccionar a las señales de 

alarma e incrementar su escape, mostrando una respuesta completamente inversa a 

la manifestada sólo en presencia del AP. Dada la magnitud del cambio, se podría 

decir que el cromo actuó de manera independiente, siendo relevante y ejerciendo 

prácticamente el mismo efecto que cuando se lo adicionó solo. Similares respuestas 

fueron observadas por otros autores, quienes encontraron que la incidencia ciertos 

tóxicos, especialmente metales pesados, inhiben las respuestas fenotípicas de los 

organismos frente a sus depredadores (Jansen, 1995; Barry, 1999; Hanazato, 2001; 

Sakamoto y col., 2006; Coors y DeMester, 2008; Collen, 2008; Bernatowicz y 

Pijanowska, 2010). Por su parte, Mirza y Pyle (2009) mostraron que bajas dosis de 

Cu interfieren con la habilidad de Daphnia de responder mediante cambios 

morfológicos a las señales de alarma liberadas por Chaoborus. Ellos coinciden en 

que la inhibición de las respuestas a causa de los efectos tóxicos pueden tener 
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importantes consecuencias, en términos de mayor depredación, cuando los 

depredadores son más tolerantes que las presas (Preston y col., 1999). 

En nuestro trabajo, los organismos fueron enfrentados a las kairomonas de C. 

decemmaculatus, un pez zooplanctófago significativamente representativo de la 

fauna regional, cuya sensibilidad a diferentes tóxicos ha sido estudiada en 

numerosas ocasiones (Villar y col., 2000; Villar y col., 2001; Carriquiriborde y col., 

2007). Estos trabajos demuestran una relativa mayor tolerancia del mismo a los 

metales y otros plaguicidas, en comparación con la sensibilidad de sus presas 

zooplanctónicas. En este sentido, es posible suponer que el desequilibrio de 

tolerancias sea altamente desfavorable para éstos últimos en un corto plazo. Sin 

embargo, desde una perspectiva evolutiva, y a un mayor tiempo de exposición, es 

posible suponer que tal desventaja desfavorecerá también a los peces, debido a una 

progresiva e irreversible disminución de los recursos (Kerfoot y col., 1980).  

Contrariamente, al analizar la interacción del insecticida con el AP, se observó 

un efecto sinérgico sobre el comportamiento de escape de N. conifer a las VM y VR. 

La respuesta manifestada fue una mayor capacidad de escape respecto a la de 

ambos componentes adicionados individualmente, o a la simple sumatoria de cada 

uno de ellos. Trabajos previos indican que los plaguicida, y en especial los 

insecticidas, tienden a generar frecuentemente efectos aditivos o sinérgicos, tales 

como el observado en este trabajo. Esto se debe a que ambos componentes 

comparten el sitio de acción en los sistemas biológicos, interfiriendo de esta manera 

con las interacciones depredador- presa (Rose y col., 2001; Dodson y col., 2005).  

A modo general, los insecticidas neurotóxicos como el endosulfán pueden 

estimular los mismos nervios colinérgicos que inervan los receptores de las 

kairomonas, o los mismos nervios que estimulan las glándulas endocrinas que 

liberan las hormonas responsables de inducir las respuestas fenotípicas frente a las 

señales químicas de alarma (Barry y Logan, 1998). Se ha demostrado, por ejemplo 

que el endosulfán tiende a potenciar el desarrollo de la cresta en Daphnia a 

concentraciones subletales, mediante el bloqueo de ácido alfa-aminobutírico 

(GABA): un neurotransmisor que inhibe la transmisión de los nervios colinérgicos, es 

decir estimulando la transmisión colinérgica. En contraste, mayores concentraciones 

pueden disminuir la formación de la cresta, probablemente debido a un aumento de 

los costos energéticos que implica la detoxificación (Barry y Logan, 1998). En este 

sentido, estos autores remarcan la desventaja que genera la inducción de defensas 
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por estos compuestos en ausencia de depredadores, y sugieren que tales 

respuestas podrían ser “maladaptativas” para los individuos, y consecuentemente 

para la población.  

Similar efecto sinérgico de ambas mezclas se observó en el cladócero C. 

dubia a la menor velocidad de captura (VL). La escasa turbulencia, debido al suave 

descenso del tubo, probablemente generó una gran desorientación y la pérdida de 

noción del peligro, favoreciendo de esta manera, una mayor captura (Sutterlin, 

1974). Sin embargo, en las VM y VR, los efectos conjuntos del Cr y AP fueron 

aditivos, provocando una aceleración del metabolismo e incrementando la capacidad 

de escape. Contrariamente, el endosulfán generó una reducción en la magnitud de 

la respuesta hacia las kairomonas, lo que podría ser interpretado, según las 

hipótesis fisiológicas de los balances energéticos, como un efecto antagónico 

negativo para el fitness de los organismos. Si bien son escasos los trabajos que 

registran efectos antagónicos entre los plaguicidas y las señales químicas de alarma 

(Coors y col., 2004; Coors y De Meester, 2008), es muy probable que el 

comportamiento de las mezclas sea un fenómeno especie- específico, y, en este 

sentido, los organismos responderán de manera diferente según su historia de vida y 

patrones de distribución energética (Bernatowicz y Pijanowska, 2010).  

La migración vertical diaria esperada para ambas especies en relación al AP 

fue modificada por las mezclas de manera muy compleja, dependiendo de la mezcla 

y la especie analizada. Como primera aproximación, estas modificaciones estarían 

manifestando una importante desorientación a causa de una doble situación de 

estés químico. Sin embargo, considerando la importancia de los balances 

energéticos para las historias de vida, una gran reducción en la fuente de energía 

debido a  la necesidad de neutralizar los tóxicos, podría ser considerada la principal 

causa de las alteraciones observadas. En este sentido y coincidiendo con Preston y 

col. (1999), las interacciones entre varios estresantes conjuntos tienden a disminuir 

el fitness de mayor manera que cuando actúan individualmente. 
Notodiaptomus conifer, contrariamente al comportamiento de “mantenerse 

abajo”, manifestó un notable ascenso al medio día en presencia de la mezcla Cr + 

AP. Si tal  comportamiento ocurre en condiciones naturales, su vulnerabilidad ante 

los posibles depredadores se incrementaría notablemente. Sin embargo, seis horas 

posteriores se observó un descenso hacia la misma profundidad alcanzada ante la 

presencia del AP, permaneciendo aún más profundamente que los del control. Lo 
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mismo ocurrió con el insecticida durante todo el ciclo diario de N. conifer, ya que 

ante la presencia de la mezcla, los copépodos descendieron más profundamente 

que cuando fueron sometidos sólo al AP.  Dado que el descenso en la columna de 

agua frente al peligro de ser depredado confiere numerosas ventajas adaptativas 

(Lampert, 1989; Dodson, 1990; Loose y Dawidowicz, 1994), la potenciación de este 

fenómeno en presencia del endosulfán, podría sugerir un efecto notablemente 

sinérgico entre los componentes de la mezcla (endosulfán y AP), tal como 

observaron otros autores con plaguicidas similares (Hanazato, 1998).  

De igual manera que N. conifer, el cladócero C. dubia, mostró importantes 

alteraciones en la MVD al ser sometido a las mezclas. Cuando se incorporó el Cr al 

AP, no realizó movimientos verticales, manteniéndose en un nivel profundo y estable 

a lo largo del día. En presencia del endosulfán y el AP manifestó movimientos 

prácticamente inversos a los esperados, y en todos los casos se mantuvo más 

agrupado durante todo el ciclo diario. 

Estos resultados permiten observar, en concordancia con otros trabajos 

previos, que las concentraciones subletales de diversos xenobióticos pueden causar 

consecuencias serias en los organismos, no sólo mediante sus procesos directos 

sino también mediante procesos indirectos, provocando importantes disrupciones 

sobre las interacciones depredador- presa (Hanazato, 1998). Sin embargo éstos 

últimos constituyen los más relevantes para prever los riesgos sobre las poblaciones 

naturales y entender los cambios sobre los procesos evolutivos a causa de los 

xenobióticos (Boyd, 2010). 

En ciertos casos, los contaminantes pueden imitar el efecto de los 

comunicadores químicos y, en otras situaciones inhibir la inducción de las defensas, 

siendo capaces en conjunto de disturbar las interacciones necesarias para el 

funcionamiento integral de los ecosistemas (Dodson y Hanazato, 1995; Barry, 2010). 

Las respuestas fenotípicas implican grandes costos para el organismo, y si tales 

respuestas son inducidas por los xenobióticos, podrían ser consideradas 

“maladaptativas”, incrementando notablemente el riesgo de extinción local (Preston y 

col., 1999). 

 Por otra parte, dado que los procesos de detoxificación y reparo de los daños 

causados por los xenobióticos son altamente costosos, pueden restar la energía 

disponible para el desarrollo de las estrategias anti-depredación, tornando a los 

organismos más vulnerables (Barry, 2000). De manera inversa, las respuestas de los 
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individuos a la presencia de los depredadores podría  reducir la tolerancia a 

estresantes antropogénicos (Hanazato, 2001). 

Finalmente, considerando que la variabilidad genética constituye un 

componente clave en el mantenimiento de las poblaciones, especialmente por estar 

expuestas a múltiples factores de estrés, sería interesante analizar, desde un punto 

de vista evolutivo, en qué sentido actuaría la selección natural. A partir de recientes 

pero escasas investigaciones, una primera aproximación sería pensar que la 

selección favorecerá a aquellos individuos capaces de desarrollar estrategias 

defensivas, aún en presencia de contaminantes (Collen, 2008; Bernatowicz y 

Pijanowska, 2010). Es decir, serán potencialmente seleccionados aquellos 

individuos que desarrollen resistencia suficiente a los tóxicos, que les permita 

además sobrevivir a los depredadores y perpetuar en el ambiente. Teniendo en 

cuenta el carácter xenobiótico de los contaminantes, es también razonable pensar 

que tales individuos no sean justamente aquellos más frecuentes en la población, 

generando un proceso de empobrecimiento genético, con predominio parcial o total 

de los genotipos resistentes. Este fenómeno de “cuello de botella” tendría dos 

consecuencias principales: la reducción de la diversidad biológica y el aumento de la 

proporción de contaminantes alojados en el compartimiento biológico de los 

ecosistemas.  En conclusión, es posible afirmar que los trabajos (tales como esta 

tesis) tendientes a analizar los efectos de múltiples estresantes sobre los parámetros 

biológicos más sensibles los organismos, suelen arribar a resultados complejos para 

su interpretación, pero efectivamente más acordes a la realidad.  
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6. CONCLUSIONES 
 

6.1. Toxicidad aguda: 

 

• El presente trabajo constituye un aporte científico al conocimiento de la 

sensibilidad de Notodiaptomus conifer, Argyrodiaptomus falcifer y Pseudosida 

variabilis a los tres xenobióticos empleados. Esto se debe a que la 

información disponible sobre estas especies era inexistente, previo al 

desarrollo de esta tesis.  

 

• Entre los cinco microcrustáceos estudiados, el copépodo A. falcifer fue en 

general, el más tolerante. Los cladóceros P. variabilis, Ceriodaphnia dubia y el 

copépodo N. conifer fueron moderadamente sensibles y Daphnia magna 

manifestó gran sensibilidad al cromo pero no al cobre y endosulfán. 

 

• Comparando los resultados obtenidos con los publicados en trabajos previos 

nacionales e internacionales, D. magna resultó ser más sensible al cromo y al 

endosulfán que lo esperado. De igual manera, la sensibilidad al endosulfán de 

C. dubia fue mayor a la registrada con anterioridad y, respecto a los valores 

de toxicidad aguda de cromo y cobre, éstos se mantuvieron dentro de un 

rango similar a los obtenidos por otros investigadores. N. conifer mostró 

mayor sensibilidad a otras especies de copépodos de agua dulce, y en 

comparación con otros macrocrustáceos regionales, los cinco 

microcrustáceos estudiados resultaron mucho más sensibles a los tres 

tóxicos. 

 

6.2. Ciclo de vida del copépodo N. conifer y del cladócero P. variabilis: 

 

• El presente trabajo permite concluir que el copépodo N. conifer es tan 

sensible como los cladóceros a los comunicadores químicos (kairomonas) de 

sus depredadores vertebrados, en este caso, del pez C. decemmaculatus.   

 

• Ante la detección de las “señales de alarma”, éste es capaz de  manifestar 

cambios en su ciclo de vida, mostrando una amplia plasticidad fenotípica. 
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Dicha plasticidad constituye una respuesta positiva que se manifiesta en un 

menor tiempo de desarrollo, madurez temprana y menor tamaño corporal al 

alcanzar el estadio adulto.   

 

• Pese a tales cambios, su desarrollo no se desvía de la equiproporcionalidad, 

acorde a los modelos teóricos vigentes para los copépodos de vida libre. Es 

decir, mantiene inflexible la proporción del tiempo de cada estadio a lo largo 

del desarrollo ontogénico. 

 

• Considerando los efectos de los xenobióticos, el cobre y el cromo inducen 

respuestas negativas sobre el ciclo de vida de N. conifer, postergando el 

tiempo para alcanzar el estado adulto, reduciendo el número de hembras 

ovígeras y alterando el modelo de desarrollo equiproporcional. En líneas 

generales, el cromo es más tóxico que el cobre. 

 

• Respecto al cladócero P. variabilis, tanto los metales como el endosulfán 

(formulado) son altamente tóxicos para diversos parámetros de su ciclo de 

vida. En general, la sobrevivencia, longevidad, y tamaño medio de la camada 

constituyen los indicadores de efecto más sensibles. En este caso, entre los 

metales, el cobre resultó más tóxico que el cromo. 

 

• Dada la sensibilidad de N. conifer y P. variabilis, estas especies se podrían 

proponer como posibles bioindicadoras en futuros trabajos ecotoxicológicos. 

Esto se fundamenta en la gran sensibilidad aguda y crónica al cromo, cobre y 

endosulfán en relación con otros organismos tradicionalmente empleados en 

estudios ecotoxicológicos, así como por su alta representatividad en los 

ambientes neotropicales. 

 

6.3. Comportamiento: 

 

• Las modificaciones registradas en los  comportamientos de escape y 

migratorios de los microcrustáceos del zooplancton expuestos a  

comunicadores químicos (kairomonas) o contaminantes, permiten validar la 

hipótesis propuesta. 
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• Si bien las cinco especies aquí estudiadas manifestaron diferentes patrones 

de comportamiento, la presencia de kairomonas de C. decemmaculatus 

potenció la habilidad de escape, siendo C. dubia la especie menos capturada. 

 

• De igual manera, ante las señales de alarma, las cinco especies manifestaron 

cambios fenotípicos en la MVD. Sin embargo estos comportamientos no 

respondieron acorde al patrón esperado, lo que permite proponer nuevas 

líneas de investigación tendientes a analizar más detalladamente sus 

estrategias ante posibles depredadores. 

 

• Los efectos de los xenobióticos sobre la habilidad de escape fueron 

“bifásicos”: por un lado, generando hiperactividad, con un elevado estado de 

alerta, especialmente a las menores concentraciones, y por otro hipoactividad 

y pérdida de habilidad de escape. Este característico comportamiento bifásico 

sugiere la existencia de un umbral para cada xenobiótico, que podrán 

establecerse con investigaciones futuras. 

 

• De modo particular, la exposición de los organismos a los metales generó un 

mayor escape del tubo de captura. Sin embargo se registraron dos 

excepciones, donde esta habilidad fue inhibida: cuando los copépodos se 

sometieron a la interacción entre la mayor concentración de metales y la VR, 

y cuando los cladóceros se sometieron a la mayor concentración de metales y 

la VL.  

 

• La exposición al endosulfán (formulado) redujo la habilidad de escape de los 

cladóceros en todos los casos, pero la incrementó en los copépodos, 

exceptuando la interacción entre las mayores concentraciones y la VR, donde 

también fueron inhibidos. 

 

• Respecto a la MVD, tanto el cromo como el endosulfán (formulado) alteraron 

en diferente grado el comportamiento migratorio esperado, provocando 

principalmente  modificaciones en la profundidad media y en el nivel de 

agrupamiento de los microcrustáceos. En algunos casos, como en el de P. 
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variabilis, tales alteraciones fueron muy notorias por generar la reversión total 

del patrón esperado. En otras oportunidades, se observó una diferenciación 

según el tóxico, como lo ocurrido con C. dubia y D. magna, ya que la 

migración de ambas no fue severamente afectada por el cromo, pero sí por el 

endosulfán (formulado). 

 

• Las interacciones entre el AP y los xenobióticos generaron más que simples 

efectos aditivos tanto en el comportamiento de escape como en la migración 

de N. conifer y C. dubia. En algunos casos, imitando el efecto de los 

comunicadores químicos (principalmente las mezclas con endosulfán) y, en 

otras situaciones, inhibiendo la inducción de las defensas (principalmente las 

mezclas con cromo). Esto demuestra que los contaminantes pueden ejercer 

efectos indirectos interfiriendo en las relaciones interespecíficas.  

 

• Respecto a las normativas vigentes, y teniendo en cuenta sólo la toxicidad 

aguda, los niveles de cobre y cromo propuestos por la Secretaría Nacional de 

Recursos Hídricos para la protección de la fauna de agua dulce, serían 

adecuados para proteger la sobrevivencia de los microcrustáceos estudiados 

a corto plazo. Sin embargo, considerando la toxicidad crónica, si bien el nivel 

guía propuesto para cromo sería acorde a la sensibilidad registrada para N. 

conifer y P variabilis, el nivel guía propuesto para cobre supera las CENO y 

las CEM obtenidas en este trabajo. Esto indica claramente que dicho nivel no 

protege adecuadamente ambas especies. 

 

• Finalmente, las alteraciones en la habilidad de escape y los movimientos 

migratorios como indicadores de efecto, revelan que la toxicidad del cobre, 

cromo y endosulfán ocurre a concentraciones aún menores que las estimadas 

por las entidades nacionales e internacionales mencionadas. De igual 

manera, la sensibilidad de ambos comportamientos fue mucho mayor que la 

de otros indicadores tradicionalmente empleados. Cabe mencionar que dada 

la sensibilidad y relevancia ecológica de los comportamientos de escape y 

migratorio, la existencia de mínimas concentraciones de estos xenobióticos 

en el ambiente podría influir negativamente no sólo sobre los organismos sino 

también en la estructura y dinámica del ecosistema. 
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• Por lo anteriormente mencionado, podemos aceptar la segunda hipótesis 

propuesta, demostrando que los comportamientos de escape y migratorios de 

microcrustáceos son parámetros sensibles al efecto de xenobióticos. 

 

• En este sentido, se sugiere el estudio de ambos comportamientos como 

parámetros complementarios tanto en estudios ecológicos como 

ecotoxicológicos. Adicionalmente, entre estos comportamientos, se propone 

al escape como un potencial bioindicador de contaminación ambiental. Esto 

radica en su elevada sensibilidad, demostrada mediante su comparación con 

otros parámetros tradicionalmente considerados sensibles. Se sugiere 

además priorizar la velocidad de captura rápida (VR) a fin de obtener 

resultados más consistentes con el comportamiento real de los organismos. 

 

• Finalmente, el diseño de un dispositivo ad hoc para la cuantificación de las 

alteraciones en el comportamiento de escape permitió obtener información 

precisa y comparable sobre la habilidad de escape de los organismos. Dada 

su facilidad de manipulación, pequeño tamaño y  amplia capacidad de 

aplicación a diversas especies, se lo propone como una herramienta 

metodológica adecuada para futuras investigaciones en el campo de la 

ecología aplicada. 
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