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RESUMEN/SUMMARY 

 

ABUNDANCIA Y DISTRIBUCION DE ELEMENTOS TRAZA 

POTENCIALMENTE TOXICOS EN LAGOS NORPATAGONICOS 

 

Se estudiaron la trofodinámica y algunos aspectos vinculados al riesgo 

toxicológico para la biota y los seres humanos, de cinco elementos químicos 

potencialmente tóxicos en comunidades de tres lagos pertenecientes a los Parques 

Nacionales Nahuel Huapi y Los Alerces (PNNH y PNLA respectivamente) en la 

Patagonia Norte, Argentina. Los elementos son: cromo (Cr), cobalto (Co), plata (Ag) 

(único elemento no esencial), arsénico (As) y selenio (Se). En estudios previos, el Cr, 

el Co  y la Ag fueron asociados a contaminación antrópica en el área de estudio, y en 

el caso de este último metal, con niveles de concentración en hígados de peces 

situados entre los más altos informados a nivel global.   

El presente estudio se enfocó a dos niveles: a) la biota en general del lago Moreno 

(cubetas oeste y este)  (PNNH) y b) los peces de nivel trófico superior del mismo lago 

y de los lagos Futalaufquen (PNLA) y Nahuel Huapi (PNNH). Para ello, se realizaron 

entre 2004 y 2009 muestreos de las comunidades del  plancton, bentos y necton por 

métodos convencionales. Los análisis de concentraciones de elementos se realizaron 

con la técnica de Activación Neutrónica Instrumental, en el laboratorio del mismo 

nombre,  en el Centro Atómico Bariloche. La trofodinámica de los elementos se 

estudió mediante la técnica de cocientes isotópicos de isótopos estables de carbono  

(C)  y nitrógeno (N),  (que de notaremos 
13

C y 
15

N respectivamente), que se 

analizaron en el laboratorio canadiense Queen´s Facility for isotope Research, at The 

Stable Isotope and ICP/MS Laboratory.  

Del análisis de la fuente de C en la dieta de los organismos (bentolitoral o 

pelágica) del lago Moreno, surgió que no hay diferencias entre sus dos cubetas en 

relación con la trofodinámica de Ag, As y Co, pero sí en relación al Cr  y  Se  aunque, 

en este último caso, sujeto a pruebas ulteriores. La evidencia reunida permite postular 

por primera vez, que la morfología de un lago (Moreno) influye en la trofodinámica 

del Cr y, probablemente, del Se.   

En la biota del  lago Moreno se observó un patrón general de biodilución de la Ag 

entre productores primarios y el pez pequeño puyen.  Sin embargo, se encontró un 

patrón de biomagnificación  cuando se incluyeron datos de toda la biota, y las 

concentraciones hepáticas de peces predadores. El presente es el primer estudio que 

evalúa la trofodinámica de  la Ag e informa biomagnificación tejido-específica en un 

ecosistema de agua dulce. 

Las concentraciones  de Cr, Co y As  presentaron patrones de biodilución en las 

dos cubetas del lago Moreno, mientras que el Se no presentó ningún patrón. En la 

cubeta oeste hubo mayores [Cr] en peces, probablemente por una mayor proporción 

de presas bentolitorales en su dieta.  
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Algunas tendencias observadas en toda la trama trófica del lago Moreno,  se 

vieron reflejadas en el análisis por separado de los peces de nivel trófico superior del 

mismo lago y de los lagos  Futalaufquen y Nahuel Huapi, considerados en conjunto. 

Así, tanto en toda la biota del lago Moreno como en los peces de nivel trófico 

superior, la fuente de C resultó  importante para la trofodinámica del Cr; pero  no para 

la del  Co, As y Ag. Sin embargo, el patrón de biodilución observado en la biota del 

lago Moreno para Co y As, no se vio  reflejado  en los peces de los tres lagos 

considerados en conjunto. 

Con relación al riesgo, las concentraciones de elementos medidas en músculo de 

peces predadores de nivel superior de los diferentes lagos (fuente de exposición 

para seres humanos), permiten afirmar que, con las posibles excepciones del Cr 

(para el que no se han establecidos niveles de riesgo mínimo en términos de Cr total, 

sino de ciertos compuestos)  y del As (en exposiciones crónicas), no existe evidencia 

de riesgo para la salud humana. En el caso de la Ag, se requerirían estudios 

experimentales de alimentación de  vertebrados ictiófagos, como gaviotas y visones, 

con hígados de peces para evaluar su posible toxicidad. 

 

 

 

PALABRAS CLAVE: Isotopos estables de carbono y nitrógeno, trofodinámica, 

elementos traza, oligoelementos, contaminación por plata, Lago Nahuel Huapi, 

Futalaufquen, Moreno 
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In this work we studied the trophodynamics of five potentially toxic trace 

elements, chromium (Cr), cobalt (Co), silver (Ag), arsenic (As) and selenium (Se), in 

the biota of 3 lakes belonging to Nahuel Huapi and Los Alerces National Parks 

(NHNP and LNP respectively),  as well  as some aspects of the toxicological risk for 

humans and biota.  From the trace elements quoted above, Ag, Cr, and Co were 

associated in previous work with anthropogenic contamination, with concentrations of 

Ag in fish livers among the highest reported globally.   

This study was focused at 2 levels, a) the whole biota of Lake Moreno (NHNP) 

and b) the top predator fish from the same lake and from Lakes Futalaufquen (LNP) 

and Nahuel Huapi (NHNP). Samples from plankton, benthos and nekton communities 

were taken between 2004 and 2009 through conventional methods. Elements 

concentrations were measured by using Instrumental Neutron Activation Analysis in 

Centro Atómico Bariloche. The trophodynamics of elements was studied through the 

C and N stable isotopes ratios technique, en “Queen´s Facility for Isotope Research, at 

The Stable Isotope and ICP/MS Laboratory at Queen‟s University, Canada. 

 

Concerning the trophodynamics of Ag, As and Co, the C source (benthic- littoral 

or pelagic) analysis in the diet of organisms from Lake Moreno, showed no 

differences between its 2 basins. On the opposite, between-basins differences arose 

concerning Cr and probably Se. Based on supporting evidence, the present work 

hypothesizes, for the first time, that the morphology of a lake (lake Moreno) 

influences the trophodynamics of Cr, and probably Se.   

 

In the biota of Lake Moreno, a general pattern of biodilution of Ag was observed 

between primary producers and the forage fish G. maculatus when whole body [Ag] 

was analyzed.  Nevertheless when considering the whole  food web trend,  and hepatic 

[Ag] of top predator fish, a biomagnification pattern was observed. The present work 

evaluates the trophodynamics and reports tissue-specific biomagnification of Ag in a 

whole fresh water ecosystem for the first time. 

 

Chromium, Co and As showed biodilution patterns in the 2 basins of Lake 

Moreno whereas Se did not present any pattern. Furthermore, fish from the western 

basin had higher [Cr] that those from the eastern one, probably due to a higher 

proportion of benthic-littoral preys in their diets.  

Some trophodynamic trends observed in the whole food web of Lake Moreno 

were reflected in top predator fish from the same lake and from the lakes Futalaufquen 

and Nahuel Huapi considered together. Both in the whole biota from Lake Moreno, 

and in top predator fish from the 3 lakes, the C source was important for Cr 

trophodynamics but not for Co, As and Ag. On the opposite, the biodilution pattern 

observed in the whole food web of Lake Moreno for Co and As, was not reflected in 

top predator fish from the 3 lakes.  

Relative to risk, trace element concentrations measured in muscle tissue of top 

predator fish from different lakes (exposure source for humans) enable us to state that, 

with the possible exceptions of Cr (minimal risk levels are not set for total Cr) and 

chronic exposures to As, there is no risk evidence for human health. In the case of Ag, 
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experimental studies including fish eating vertebrates like the Kelp Gull and the 

endangered Southern River Otter,  could be of interest.  

 

 

KEY WORDS: Stable nitrogen and carbon isotopes, trophodynamics, trace elements, 

Silver pollution, lake Nahuel Huapi, Futalaufquen, Moreno.  
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CAPÍTULO 1 

INTRODUCCIÓN GENERAL  

 

 

El presente trabajo se centra en la transferencia trófica (pasaje desde  la dieta al 

consumidor) de cinco elementos traza potencialmente tóxicos (ETPT). Los elementos 

son: cromo (Cr), cobalto (Co), plata (Ag), arsénico (As) y selenio (Se). Estos 

elementos pueden tener, en un cuerpo de agua, un origen natural o antrópico. En el 

primer caso, la fuente pueden ser depósitos geológicos de la propia cuenca, 

transportados vía atmosférica a zonas más o menos distantes, o movilizados por 

actividad volcánica (Campbell et al., 2007). En el segundo, el origen pueden ser  

desechos cloacales, industriales o agropecuarios que alcanzan el cuerpo de agua por 

vertido directo o a través de una vía indirecta. Es interesante subrayar que en la gran 

mayoría de los desechos de origen humano que alcanzan un cuerpo de agua, cabe 

esperar la presencia de ETPT  (Luoma y Rainbow, 2008). Quizá esta presencia ubicua 

explique en parte que la cualidad de potencialmente tóxicos de diversos elementos 

químicos  sea frecuentemente subestimada.    

La  potencial toxicidad de altas concentraciones, en el agua o la dieta, de ETPT 

como los incluidos en el presente estudio, y otros como el mercurio (Hg), cobre (Cu),  

plomo (Pb), cinc (Zn), etc., sobre seres humanos y diversos organismos acuáticos, ha 

sido documentada en  numerosos estudios (de campo y de laboratorio) en las últimas 

décadas (ver por ejemplo Luoma y Rainbow, 2008; Mount, 2005). Cuando los efectos 

tóxicos se enfocan a nivel ecosistémico, sin embargo, subsiste cierta controversia 

(Luoma y Rainbow, 2008).  

Los lagos norpatagónicos son en general  ambientes con escaso impacto 

antrópico, excepto los lagos Nahuel Huapi y Lacar, que reciben desechos cloacales. 

En organismos acuáticos, se han  informado  concentraciones   incrementadas  de  

algunos elementos químicos como Cr  y As, en  zonas  más  próximos  a  

asentamientos  urbanos  (lagos Nahuel Huapi y Moreno)  que  en  un ambiente  

alejado  tomado  como control. Particularmente  las  concentraciones de Ag en el 

hígado de peces se encuentran entre las más altas informadas a nivel global (Ribeiro 



Capítulo 1. Introducción general 

2 

 

Guevara et al., 2005a). El presente estudio se propone enriquecer el conocimiento 

sobre la presencia de ETPT en lagos norpatagónicos. Las preguntas que lo guían son: 

¿las concentraciones de elementos en organismos de distintas comunidades son 

similares?; ¿qué relación existe entre las concentraciones observadas en la región y en 

otras partes del mundo, en organismos similares?; ¿son dichas concentraciones 

riesgosas para los seres humanos?;  ¿el pasaje de los elementos a través de las tramas 

tróficas, modifica su concentración?. 

Los conocimientos obtenidos en este trabajo pueden ser útiles para predecir 

efectos si el grado de contaminación aumenta Además, aportan información adicional 

sobre la presencia de la Ag, elemento cuya forma iónica se considera uno de los 

tóxicos más potentes para la biota acuática (Eisler, 1996; Ratte, 1999).    

 

1.1 LOS LAGOS NORPATAGÓNICOS 

 

Los lagos norpatagónicos constituyen importantes reservorios de agua dulce y 

tienen un alto valor socio-económico no solo para los habitantes de la región sino para 

todo el País.  Su aprovechamiento incluye actividades como la extracción  de agua 

potable, la pesca recreativa de  salmónidos y la  práctica de deportes náuticos y su 

presencia se asocia a la calidad paisajística de la región, que constituye  un polo de 

atracción turística a nivel nacional e internacional. Muchos de estos lagos, están 

además situados dentro de parques nacionales, por lo que  varias de las especies que 

los habitan tienen el estatus de “especie protegida”.  

Por  su  ubicación  en  una  región de baja  densidad poblacional  y  escaso  

desarrollo industrial los lagos norpatagónicos presentan, en general,  un escaso o nulo 

nivel de  contaminación a excepción de aquellos situados en zonas urbanas como el 

lago Nahuel Huapi, o periurbanas como el Lago Moreno. Sus aguas son en general 

muy transparentes, propias de su condición ultraoligotrófica (Queimaliños et al., 

1999) lo que les confiere un aspecto de ambiente prístino.  

Sin embargo, su condición de lagos de zona relativamente remota, no 

necesariamente impide su exposición a contaminantes, ya que existe una red de 

conectividades (a una escala espacial de cientos a miles de km) físicas, 
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biogeoquímicas, ecológicas, y económicas, todas con posibles impactos sobre los 

ecosistemas lacustres y las poblaciones humanas de sus riberas (ILEC, 2003;  Alcamo 

et al., 2008).  

En el caso del lago Nahuel Huapi, el mayor de los lagos norpatagónicos, los 

estudios ambientales deben considerar dos hechos principales. Por un lado, que 

abastece de agua a San Carlos de Bariloche, Villa La Angostura  y Dina Huapi, 

localidades que, en conjunto, albergan más de 100.000 habitantes según datos 

oficiales (INDEC, 2001) y más de 120.000 habitantes según datos provisionales del 

censo de  2010. Cabe destacar que la población viene aumentando en la región con 

alta tasa de inmigración durante los últimos años y que aumenta notablemente la 

cantidad de habitantes en temporadas de alta ocupación  turística. Por otro lado, el 

mismo lago recibe los efluentes de la planta de tratamiento de líquidos cloacales de 

S.C. de Bariloche. La calidad de sus aguas tiene también implicancias  en relación con 

los criaderos de truchas arco iris, situados aguas abajo, en el lago Alicura, sitio 

principal de producción de esa especie en el País.  

Distintos factores ambientales, ya sean naturales o culturales,  pueden modificar 

desfavorablemente los equilibrios en los ecosistemas lacustres y eventualmente 

constituir un riesgo para la salud humana.  

 

1.2  ELEMENTOS QUIMICOS EN LOS LAGOS 

 

1.2.1 ORIGEN. FUNCIÓN BIOLÓGICA. CONTAMINACIÓN  

 

Los elementos químicos presentes en la corteza terrestre están sujetos a ciclos 

biogeoquímicos naturales en los cuales son transportados entre la litósfera, la 

hidrósfera y la atmósfera. En los ecosistemas acuáticos,  diversos elementos están 

naturalmente presentes, no sólo en los organismos vivos sino en el agua y los 

sedimentos de los cuerpos de agua. De esta presencia surge el  concepto de 
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“concentraciones naturales” (=“concentraciones de base”). Dichas concentraciones 

están determinadas por las propiedades geoquímicas de la cuenca, la introducción de 

material orgánico natural, el material de erosión introducido por los afluentes y la 

deposición atmosférica  (ICMM, 2007; USEPA, 2007).  

Los elementos químicos desempeñan en los organismos vivos funciones 

estructurales, son además co-factores y centros activos de enzimas, y transportadores 

de electrones, iones, y gases atmosféricos. Intervienen también  en el almacenamiento  

de energía química, en los mecanismos de activación de las membranas celulares y en 

la  estabilidad conformacional de las biomoléculas (Toma, 1984). La presencia (cuali-

cuantitativa) de los elementos en los organismos vivos se relaciona con su eficiencia 

para cumplir su función biológica y con su abundancia relativa en la biosfera (TGMI, 

1978).  Respecto a la eficiencia, resultan de importancia las propiedades químicas 

como el potencial redox y la capacidad para intervenir en reacciones acido-base. En 

cuanto a la abundancia, en la biosfera  predominan en general elementos más livianos 

como hidrogeno (H), carbono (C), nitrógeno (N), oxígeno (O) y fósforo (P) (1-60 %); 

seguidos por sodio (Na), potasio (K), magnesio (Mg), calcio (Ca), azufre (S) y cloro 

(Cl) (0.01-1%). Otros elementos como vanadio (V), Cr, manganeso (Mn), Co, Cu, 

boro (B), silicio (Si), Se,  se encuentran a escala de “trazas” (< 0.01%) (Toma, 1984).  

Esta abundancia relativa promedio puede, sin embargo, ser drásticamente 

modificada por la actividad humana, al alterar la movilización natural de algunos 

elementos entre la litósfera, la hidrósfera y la atmósfera, como muestran diversos 

estudios en las últimas décadas (Bjerregaard y Andersen, 2007). Así se produce la 

contaminación de ecosistemas acuáticos en diferentes grados y a diferentes escalas 

espaciales y temporales (ver por ejemplo Howard, 1998) con riesgo para la salud de 

distintas comunidades, incluyendo al hombre. Entre estas actividades que depositan, 

directa o indirectamente, elementos en los cuerpos de agua, se pueden citar la 

combustión de combustibles fósiles, incineración de basura, metalurgia, minería, uso 

de herbicidas y eliminación de desechos urbanos.  

 

1.2.2 ESENCIALIDAD. TOXICIDAD. EXPOSICIÓN  
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Algunos de los elementos fueron seleccionados a través de la evolución, debido a 

su  mayor disponibilidad y eficiencia. Así se incorporaron a sistemas químicos más 

complejos representados, por ejemplo, por las cadenas proteicas, y adquirieron 

características mejoradas y más específicas para sus funciones (Toma, 1984). Este 

proceso se tradujo en la existencia de elementos esenciales (aquellos necesarios para 

diversos procesos vitales). Para  dichos elementos se observa un rango de 

concentración ([elementos]) adecuado a los organismos, denominado “ventana de 

esencialidad” (Hopkin, 1989). Dentro de esta ventana, los organismos han 

desarrollado mecanismos homeostáticos, variables según las especies, para  regular la 

concentración interna de elementos. Cuando la concentración externa es demasiado 

baja o demasiado alta, se presentan problemas de deficiencia o toxicidad 

respectivamente (ICMM, 2007). Los valores de las ventanas de esencialidad, están 

determinados tanto por el rango de concentración del elemento en el hábitat natural de 

la especie, como por su capacidad homeostática. De modo que para un mismo 

ecosistema, la ventana de esencialidad puede variar en las distintas especies y, para 

una misma especie, puede variar en diferentes ecosistemas. (Boudou y Ribeyre 1997;  

ICMM, 2007).  

Sean esenciales o no, la presencia de los elementos químicos en los organismos, 

además de estar sujeta a mecanismos de adaptación (evolutivos),  está sujeta a 

respuestas de  aclimatación, es decir  un aumento de tolerancia  a las bajas o altas 

concentraciones, operando a una escala de tiempo menor (que la evolutiva). Una 

consecuencia negativa tanto de la adaptación como de la aclimatación de ciertas 

especies a niveles altos de algunos elementos (esenciales o no esenciales), incluye la 

posibilidad de que sean transferidos, desde presas (dieta) resistentes a predadores 

(consumidores) no resistentes (ICMM, 2007). 

En cuanto a la exposición,  las  fuentes de elementos químicos para los 

organismos acuáticos, son el agua y la dieta. En relación con ello existe un consenso 

general en que la principal fuente de elementos químicos  para el plancton y otros 

organismos pequeños, debido a la alta relación superficie corporal/volumen es el agua 

y que, para los organismos de mayor tamaño, dicha fuente es la dieta (Fisk et al., 

2003; Kidd, 1998; Weis y Weis, 1993; 1999).  
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Hasta comienzos de los años 90, los estudios sobre los efectos tóxicos de diversos 

elementos, principalmente metales, se enfocaron en general, en aquellos que ingresan 

a los organismos provenientes del agua, “waterborne metals”. Es decir, aquellos 

elementos no asociados a partículas (Mount, 2005). Estudios más recientes, en 

cambio, han destacado los efectos negativos de metales provenientes de la dieta en 

vertebrados e invertebrados acuáticos.  A modo de ejemplos, Farag et al. (1995) Y 

Woodward et al. (1995) estudiaron la disminución del crecimiento de salmónidos 

alimentados con invertebrados expuestos a elementos como As, cadmio (Cd), Cu, Pb 

y Zn.  En ambiente marino, Hornberger et al. (2000) estudiaron la asociación entre 

acumulación de Ag y Cu y el estatus reproductivo de almejas. En estudios de 

laboratorio, Hook y Fisher (2001a,b) y Fisher y Hook (2002) estudiaron daños en la 

fisiología reproductiva de copépodos marinos y cladóceros de agua dulce, debidos a 

Ag, Cd, Hg y Zn.  

No obstante, en materia de efectos tóxicos, la complejidad de factores implicados, 

como se verá más adelante en esta misma sección, requiere precaución para realizar 

generalizaciones. Así lo reflejan estudios con resultados contradictorios respecto de 

los citados en el párrafo anterior. Por ejemplo, Metzler (2003) informó, a diferencia de 

Hook y Fisher (2001b), efectos tóxicos en Ceriodaphnia dubia  expuesta a Cd disuelto 

en el agua, pero dichos efectos no se incrementaron alimentando a los cladóceros con 

fitoplancton expuesto al metal. De Schamphelaere y Janssen (2004) encontraron que 

el aumento de contenido de Cu de la dieta algal de Daphnia magna no aumentó la 

toxicidad del Cu diluido en el agua. Otros estudios resaltan la importancia de las 

fuentes de metales en relación con distintas especies (Grey, 2002, 2003; Paquin, 

2002b; Reinfelder y Fisher, 1991).  

Cualesquiera sean la fuente y el elemento en cuestión, los elementos químicos 

sufren procesos complejos desde que alcanzan un ecosistema acuático, hasta que 

ejercen  efectos biológicos y/o son eliminados de un organismo  (Fig. 1.1).  

Estos procesos están regulados por múltiples variables, frecuentemente 

interconectadas. Según el lugar donde ocurren, y simplificando, podemos ordenar 

dichos procesos de la siguiente manera:  

a) Del exterior de los organismos. Se denominan también “especiación en el 

 ambiente”. 
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b) De interfase. Si la interfase es organismo–agua, los elementos  interactúan 

 con la membrana plasmática de los organismos unicelulares o con las  

 membranas de las  células branquiales de organismos pluricelulares. Si, en 

 cambio la interfase es organismo–contenido gastrointestinal, los elementos 

  

   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.1. Dinámica de los elementos traza en los ecosistemas acuáticos desde su 

ingreso hasta la producción de efectos.  

  

 interactúan con las membranas plasmáticas de las células del tracto  digestivo 

 de animales pluricelulares. 

 

c)  Del interior de los organismos. En este tipo de proceso, se da una especiación 

 de los elementos, ya no en el ambiente exterior,  sino  en el interior de los 

Ingreso al ecosistema 

Transformaciones 

    Medio abiótico    Medio biótico 

Biodisponibilidad 

Toxicidad 
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 organismos (Campbell, Chapman y Hale, 2006; Castañé et al., 2003; 

 Hamelink et al., 1994; Worms et al., 2006).   

 

1.2.2.1 Procesos en el exterior de los organismos: especiación 

 

El término “especiación” designa tanto la distribución de un elemento entre las 

diferentes formas químicas o “especies”  en las que puede existir en un determinado 

ambiente, como los procesos que conducen a dicha distribución. Las especies son 

compuestos químicos que difieren en composición isotópica, conformación, oxidación 

o estado electrónico (ICMM, 2007). Incluyen tanto  elementos libres (en forma neutra 

o ionizada), como complejos formados con ligandos orgánicos o inorgánicos de bajo 

peso molecular, complejos con  materia orgánica disuelta, y elementos asociados a 

material particulado en suspensión o sedimentario. En este último caso, las 

interacciones sólido-solución tienen lugar a través de fenómenos de adsorción-

desorción sobre grupos funcionales orgánicos o minerales, o reacciones directas de 

precipitación/disolución. (Campbell, Chapman y Hale., 2006 ; Castañé et al., 2003 ; 

Driscoll et al., 1994).  

Cuando el ambiente en el que tiene lugar la especiación es un lago u otro cuerpo 

de  agua, la calidad y cantidad de las especies químicas presentes están condicionadas 

por factores físicos (temperatura, presión atmosférica) y químicos (dureza, alcalinidad, 

pH), propios de cada cuerpo de agua. Así, para predecir los efectos biológicos de un 

elemento químico deberá contarse con la mayor cantidad posible de  información 

ambiental (Benson et al., 1994; Boudou y Ribeyre, 1997; Campbell, Chapman y Hale, 

2006; Castañé et al., 2003; Howard, 1998; Landrup et al., 1994; McKim, 1994; 

Newman y Jagoe, 1994; Worms et al., 2006).  

El concepto de  “ambiente” en el que tiene lugar la especiación de un elemento 

químico, puede extenderse en nuestra opinión,  al medio intradigestivo de los 

animales. En este medio, dicha especiación se da con procesos menos dependientes 

del medio acuático, y más dependientes de factores químicos del aparato digestivo. 

(Campbell, Clearwater  et al., 2005; Hogstrand et al., 2002).   
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Ya sea en el ambiente acuático o en el digestivo, la especiación será determinante 

de la calidad y cantidad de especies químicas de un elemento, disponibles para que un 

organismo las  pueda absorber. Es decir, la especiación influye en la 

biodisponibilidad, que definiremos como la susceptibilidad de un elemento  para ser 

absorbido por los organismos, independientemente de los metabolitos que resultaren 

de la interacción sustancia-organismo (Hrudey et al., (1995). A su vez, de esta 

biodisponibilidad y de la capacidad de un organismo para excretar/neutralizar el 

elemento en cuestión (ver sección 1.2.2.3), dependerá  la toxicidad. La 

biodisponibilidad varía además para las distintas especies biológicas (IUPAC, 2002; 

Luoma y Rainbow, 2005).  

Con respecto a la relación especiación-biodisponibilidad-toxicidad, conviene 

aclarar que la dificultad analítica para determinar  la concentración de cada especie 

química hace que, en general, se midan tanto en el ambiente acuático como en los 

tejidos vivos,  las concentraciones totales de los elementos químicos. Este 

procedimiento  brinda un primer  y muy importante nivel de información, pero debe 

ser complementado, siempre que sea posible, tanto con las mediciones de las 

sustancias que ingresan a un organismo, como de los metabolitos resultantes de la 

interacción sustancia-organismo.  

 

1.2.2.2  Procesos de interfase. Absorción  

Al entrar en contacto con los organismos, los elementos químicos pueden 

adherirse a las membranas celulares sin provocar reacción alguna. Este fenómeno se 

denomina  adsorción. En este caso los organismos no sufrirán consecuencias 

toxicológicas ellos mismos, pero podrían jugar un rol en la transferencia al próximo 

eslabón trófico, donde sí podría haber consecuencias. Otra posibilidad es que los 

elementos interactúen  con componentes de la membrana celular (por ejemplo 

enzimas), y desencadenen un efecto tóxico antes de ingresar a la célula (Castañé et al, 

2003).   

Sin embargo, en la mayoría de los casos, los efectos tóxicos se producen cuando 

los elementos han atravesado  las membranas celulares (Luoma y Rainbow, 2008). En 

metazoarios, estas membranas corresponden a las células epiteliales de revestimiento 
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exterior (branquias y tegumento), o interior (tubo digestivo). Se da entonces lo que 

denominamos absorción.  

Aunque existen mecanismos de absorción muy distintos entre sí, todos actúan de 

un modo similar, independientemente que lo hagan en células de branquias, de 

tegumento o de revestimiento intestinal (ICMM, 2007; Klinck et al., 2007; Luoma y 

Rainbow, 2008).  

En relación con estos mecanismos, hay que subrayar, en primer lugar, que debido 

a la naturaleza en general hidrofóbica de la membrana celular, sólo las moléculas no-

polares  pueden absorberse por difusión simple (sin gasto de energía). Para metales, 

este modo de transporte puede resultar importante solamente en casos particulares, 

como el de pesticidas que contienen complejos metálicos, el metil mercurio, y 

complejos neutros de cloruro de plata  (Aldrich et al., 2002; Croot et al., 1999; 

Phinney y Bruland, 1994, 1997a,b; USEPA, 2007). 

En segundo lugar, es necesario aclarar que la mayoría de los compuestos 

metálicos de interés ambiental están formados por moléculas polares, hidrofílicas. De 

ahí que el mecanismo generalizado en su absorción sea la difusión facilitada (Luoma 

y Rainbow, 2008). Este  mecanismo  tampoco consume energía y está mediado por 

proteínas que  pueden actuar como transportadoras o conformando canales iónicos, 

son más o menos específicas para distintos metales y varían con la especie biológica.  

La difusión facilitada exhibe propiedades similares a las reacciones enzimáticas, ya 

que no sólo tiene cierto grado de especificidad de sustrato, sino que presenta  una 

cinética de tipo Michaelis-Menten  (Campbell, Chapman et al., 2006; Worms et al., 

2006), es decir potencialmente saturable.  

Se han desarrollado modelos para predecir tasas de absorción en distintos 

organismos acuáticos, en relación con la difusión facilitada. Aunque en el presente 

trabajo no utilizaremos dichos modelos, haremos una breve referencia a algunos de 

ellos para   facilitar la comprensión del fenómeno de absorción y para brindar más 

información de contexto que pueda explicar diferencias sitio-específicas y especie 

biológica-específicas en las concentraciones de ETPT observadas en la presente tesis 

(capítulos 3,  4 y 5) .  
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En el proceso de difusión facilitada, tanto los iones libres como los complejos 

elemento-ligando pueden interactuar con las proteínas de membrana en las células. Sin 

embargo, son generalmente los iones metálicos libres los que se unen a las proteínas 

de trasporte y explican (permiten predecir) la tasa de absorción. En este concepto se 

sustenta el llamado modelo de actividad del ion libre (más conocido por su sigla en 

inglés FIAM, “Free Ion Activity Model”) (Morel, 1983). Este modelo fue 

desarrollado originalmente para metales en sentido estricto, pero  su concepto básico 

fue extendido mas tarde a metaloides (como el arsénico) y no metales como el selenio 

(ICMM, 2007; USEPA, 2007). Diversos trabajos experimentales han demostrado que 

funciona razonablemente bien para exposición a metales disueltos en el agua (no 

contenidos en la dieta), cuando el mecanismo predominante de ingreso son las 

proteínas transportadoras y los canales iónicos. Sin embargo su poder predictivo decae 

cuando el metal está unido a un nutriente (por ejemplo un aminoácido)  al atravesar 

una membrana, tal como suele ocurrir en el tracto digestivo (Luoma y Rainbow, 

2008). El FIAM debe ser desarrollado, en principio, para cada elemento y especie 

biológica (ICMM 2007; Paquin et al., 2002a,b). 

Posteriormente, se ha desarrollado el modelo de ligando biótico (Playle et al., 

1993), más conocido por su sigla en inglés BLM, “Biotic Ligand Model”,  que 

complementa el FIAM y por lo tanto representa un avance en la comprensión del 

fenómeno de absorción. Este modelo incorpora los efectos de otros cationes presentes 

en el ambiente (por ejemplo Ca), que entran en competencia por los sitios de 

membrana con los elementos en cuestión. Una síntesis aplicada del BLM fue realizada 

por Di Toro et al. (1999; 2000; 2001). La aplicación de este modelo ha encontrado 

buenos resultados  en algunos casos de toxicidad aguda de metales, pero necesita ser 

mejorado para toxicidad crónica. Además el BLM se desarrolló originalmente para la 

absorción de elementos (metales) disueltos en el agua, por lo que se necesita mayor 

investigación que incluya la absorción desde la dieta (Campbell, Clearwater et al., 

2005; Hogstrand et al., 2002; USEPA, 2007). Como en el caso del FIAM debe ser 

formulado para cada especie biológica y elemento (ICCM, 2007).  

El aporte más reciente a la comprensión de los procesos de absorción y también 

de eliminación -procesos cuya combinación determina la acumulación- de elementos 

químicos en los organismos, lo constituyen los modelos biodinámicos o biocinéticos 
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(Wang y Rainbow, 2008). Estos modelos se enfocan a un nivel más general que 

considera tanto los procesos fisiológicos de absorción (agua o dieta) y eliminación, 

como los procesos geoquímicos (especiación). Como se ve, la construcción de 

modelos ha ido evolucionando en los últimos años a medida que se ha ido 

incrementando el conocimiento del fenómeno de absorción (y de eliminación) de 

ETPT, conocimiento  que dista aún de ser completo.   

En la absorción, a la mencionada difusión facilitada se le puede añadir una ruta 

alternativa, que  resulta del fenómeno de competencia entre elementos no esenciales y 

esenciales por las vías de ingreso que utilizan estos últimos. Este es caso del Na, K y 

Ca, los iones fisiológicamente más importantes, que ingresan por  transporte activo a 

través de  ATP-asas  asociadas  a  membranas,  denominadas  bombas, como   la  

bomba  Na/K- ATPasa, vinculada a la absorción de Ag por ejemplo (Paquin et al., 

2002a, USEPA, 2007). También se han mencionado otros mecanismos de absorción 

de elementos metálicos  como la endocitosis (Luoma y Rainbow, 2008; USEPA, 

2007).  

Aunque la absorción de elementos químicos  se da por mecanismos diversos (que 

pueden actuar simultáneamente)  y sigue siendo materia de estudio, la información 

disponible sobre  aquellos más difundidos, es decir difusión facilitada y bomba Na/K -

ATPasa, muestra dos características que conviene subrayar desde el punto de vista del 

riesgo ambiental. La primera es que la velocidad de transporte depende de la 

concentración del metal en el medio externo. En este sentido, aunque el mecanismo es 

potencialmente saturable (cinética de tipo Michaelis-Menten), dicha saturación parece 

muy poco probable en condiciones ambientales razonables, aún de contaminación 

(Luoma y RAinbow, 2008). La segunda, es que si bien la cantidad de proteínas 

transportadoras de superficie, en la difusión facilitada, se supone  más o menos 

constante para una especie y ambiente, es de esperar que varíe entre especies de un 

ambiente (incluso entre poblaciones) y entre ambientes para una misma especie 

(ICMM, 2007; Luoma y Rainbow, 2008). Este hecho restringe los alcances de un 

estudio sobre la presencia de elementos químicos  a un ecosistema y situación 

particulares.  
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1.2.2.3  Procesos en el interior de los organismos. Eliminación 

 

Cuando un elemento químico ingresa a la célula se encuentra disponible para 

interactuar con cualquier sitio o ligando por el cual tenga afinidad. Frecuentemente,  

los efectos tóxicos son una consecuencia de la misma afinidad química por el S y el N 

que  explica que los elementos sean “esenciales” (Luoma y Rainbow, 2008).  Los 

mecanismos de  producción  de toxicidad pueden entrar en acción cuando hay un 

exceso de elementos esenciales o ante la presencia de elementos no-esenciales por 

sobre un “nivel umbral” que dependerá de la especie biológica y el elemento químico.  

Dichos mecanismos son complejos, pero su acción puede generalizarse en los 

siguientes tipos: (Castañé et al., 2003; Luoma y Rainbow, 2008; Worms et al., 2006):  

 

- Inactivación  de enzimas por acción del elemento  

- Acción estérica sobre proteínas con alteración de su estructura   

- Desplazamiento de iones metálicos esenciales en biomoléculas  

- Interferencia competitiva de un elemento en el transporte de membrana de 

otro. 

- Reacciones con formación de radicales libres oxígeno 

 

Ya sea debido a un exceso de elementos esenciales o la presencia de no 

esenciales, resultan necesarios mecanismos de excreción y/o detoxificación. La 

excreción es la pérdida, por mecanismos fisiológicos normales, de elementos que 

ingresan a la célula (y por lo tanto al organismo). La velocidad de excreción varía con 

la especie biológica y el elemento en cuestión (Luoma y Rainbow, 2008). Por su parte, 

se denomina detoxificación a la  formación de complejos inactivantes, que suelen 

permanecer  en el interior de las células. Estos complejos  en animales y bacterias 

suelen formarse con proteínas llamadas  metalotioneínas y en plantas, algas y  hongos 

con las fitoquelatinas (Ahner y Morel, 1995; Roesijadi, 1992). Otro mecanismo de 

detoxificación es la compartimentalización en vacuolas  o precipitados en formas 

insolubles, que permiten su eliminación  (Bardeggia y Alikhan, 1991; Campbell, 

Clearwater et al., 2005; Castañé et al., 2003; George y Pirie, 1979; Lowe y Moore, 

1979; Mason et al., 1984; Worms et al., 2006).   



Capítulo 1. Introducción general 

14 

 

En resumen, podemos afirmar que todos los elementos traza, sean esenciales o no, 

son potencialmente tóxicos, y que este carácter depende  de la concentración. El 

riesgo ambiental representado por dichos elementos está fuertemente influido por 

procesos externos a los organismos (especiación), que varían con los diferentes sitios.  

Está también influido por procesos de interfase, como los que incluyen proteínas 

transportadoras y canales iónicos, regulados por ligandos de membrana, y por 

procesos internos a los organismos como el de formación de metalotioneinas, y de 

vacuolas o precipitados insolubles. Dada la dependencia de los procesos mencionados 

con respecto al sitio y a las especies involucradas,  cada ecosistema particular brinda 

la oportunidad de ampliar los conocimientos sobre abundancia y distribución de 

elementos químicos en la biota y formular hipótesis de trabajo sobre posibles efectos 

tóxicos ante un incremento por contaminación. 

 

1.2.3 BIOACUMULACIÓN. DISTRIBUCIÓN 

 

Como se mencionó en la sección 1.2.1, las fuentes de elementos químicos para los 

organismos acuáticos son el agua y la dieta. En relación con estas fuentes se define 

“bioacumulación”, como  la acumulación neta de un ETPT (u otra sustancia)  en un 

tejido determinado o en todo un organismo, que resulta de la exposición a cualquier 

fuente ambiental (SAB, 2006).  Por esta razón resulta generalmente una buena medida 

integral de exposición  en ecosistemas contaminados (Luoma y Rainbow, 2008).  La 

bioacumulación resulta entonces de la integración en el tiempo de los procesos de  

absorción y de eliminación (excreción). Se debe destacar que  bioacumulación no 

implica necesariamente la acumulación de un elemento  en forma tóxica  para el 

organismo acumulador y para su predador, este es el caso cuando el metal permanece 

en un organismo en forma detoxificada (ver sección anterior). Es decir,  los productos 

de detoxificación son a veces depositados en órganos de almacenamiento sin riesgo 

para el organismo, aunque el riesgo para su predador  deberá ser evaluado en cada 

caso  (Luoma y Rainbow, 2008). 



Capítulo 1. Introducción general 

15 

 

La bioacumulación de ETPT se presenta en la naturaleza en grados muy 

variables, como resultado del interjuego de los factores mencionados en las secciones 

1.2.2.2 y 1.2.2.3  en relación con la absorción y a la eliminación, es decir:  a) la 

química del elemento en cuestión, b) el ambiente (agua y dieta) y c) la especie 

biológica (Luoma y Rainbow, 2008). Así, se presentarán concentraciones variables 

de elementos a nivel interespecífico,  intraespecífico,  e incluso a nivel individual 

(entre diferentes tejidos de un mismo individuo). A esta heterogeneidad de las 

concentraciones con las que se presenta un elemento la denominaremos, 

genéricamente, su distribución en la biota. 

La distribución  interespecífica puede presentar variaciones  drásticas aún bajo 

las mismas condiciones fisicoquímicas del ambiente acuático. Las variables que 

pueden explicar este fenómeno son de distinta naturaleza. Por un lado, se puede citar 

el número de transportadores de membrana (sección 1.2.2.2). En un estudio de 

Buchwalter y Luoma (2005), esta variable correlacionó positivamente con la tasa de 

absorción de Cd y Zn en insectos de los grupos Ephemeroptera y Trichoptera. En la 

misma línea de razonamiento se encuentran estudios de  Rainbow (1998), quien 

asoció mayores tasas de absorción de elementos en algunos cirripedios respecto de 

decápodos y anfípodos, con el mayor tamaño de la superficie corporal expuesta, 

resultado esperable dada la correlación positiva entre el número de transportadores de 

una membrana y la superficie de dicha membrana. Por otro lado, se puede mencionar 

la tasa de pasaje de agua a través de las branquias. Por ejemplo en peces, esta tasa 

suele relacionarse con la velocidad de natación (Luoma y Rainbow, 2008)  mientras 

que en bivalvos (relativamente sésiles),  con la velocidad de bombeo del agua (Lee et 

al, 1998; Wang, 2001).  En ambos casos, el caudal de agua en contacto con las 

branquias parece jugar un rol importante en las diferencias interespecíficas (Luoma y 

Rainbow, 2008).  

En cuanto a las variaciones intraespecíficas, el tamaño corporal parece tener 

mayor influencia para explicar diferentes grados de bioacumulación de ETPT, que en 

el caso de las diferencias interespecíficas (Buchwalter y Luoma, 2005), 

principalmente cuando la fuente es el agua. Los procesos fisiológicos dependientes 

del tamaño que podrían estar involucrados son, la tasa metabólica, la superficie 
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relativa de las branquias, y la tasa de filtración (Luoma y Rainbow, 2008). Como 

ejemplos, se pueden citar estudios en bivalvos con menores grados de 

bioacumulación a mayores tamaños (Lee et al., 1998; Wang y Fisher, 1997).  

La distribución de los elementos a nivel individual (concentraciones en los 

diferentes tejidos y órganos) no es homogénea excepto en organismos pequeños de 

morfología simple, en los que priman procesos de equilibrio (Campbell, Clearwater et 

al., 2005). En animales más grandes y de morfología más compleja, por el contrario, 

entran en juego factores como la vía de ingreso. Diversos estudios en invertebrados 

muestran mayores concentraciones de elementos  asociadas a las superficies externas 

(exoesqueleto de crustáceos planctónicos, valvas de moluscos) cuando ingresan por 

branquias, y a tejidos blandos internos, cuando lo hacen desde la dieta  (ver por 

ejemplo Campbell, Clearwater et al., 2005; Hook  y Fisher, 2001a,b; Fisher y Teyssié, 

1986). En peces, organismos con un sistema circulatorio más complejo,  cuando la vía 

de ingreso son las branquias, los ETPT tienden a ser rápidamente distribuidos a todos 

los demás órganos incluidos los músculos. Cuando en cambio, dicha vía es el 

intestino, desde allí pasan primero por la circulación portal al hígado, y luego al resto 

del organismo. Este factor fisiológico y la afinidad de dicho órgano por diversos 

elementos, se asocian a la acumulación hepática de varios ETPT (Hogstrand y Haux, 

1991). 

 

1.2.3.1  Transferencia trófica. Biomagnificación 

 

La dieta es una fuente importante, aunque en diferentes grados, de exposición a 

los ETPT en la mayoría de los organismos acuáticos y en casi todas las condiciones 

presentes en la naturaleza (Luoma y Rainbow, 2008).  Así, se acepta que existe una 

absorción relativa muy alta desde la dieta en relación al agua, para elementos como la 

Ag, Cr, Se, Cd, Cu, y Zn mientras que para otros  esta absorción relativa se considera 

menor (Luoma y Rainbow, 2008). Por otro lado,  se acepta que el agua es una fuente 

especialmente importante de exposición para organismos microscópicos con una alta 

relación superficie corporal/volumen (Kidd, 1998).  
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En un ecosistema, predadores y presas se integran en una red trófica. Recordemos 

que una “red trófica” es un conjunto de interacciones predador- presa (o consumidor-

dieta) en un ecosistema (Fig. 1.2). Para facilitar el análisis, estas redes pueden 

simplificarse en “cadenas tróficas” (trayectos verticales en la Fig. 1.2). Así en los 

lagos existen, por un lado, cadenas tróficas pelágicas, típicamente  fitoplancton 

(productores), zooplancton (consumidores primarios), peces zooplanctívoros 

(consumidores secundarios) etc. Por otro, existen cadenas bénticas o bentolitorales, 

constituidas     generalmente    por    perifiton    (productores),    organismos   bénticos  

consumidores de perifiton como caracoles (consumidores primarios), peces bentívoros 

(consumidores secundarios) etc. En términos de una cadena, los peces carnívoros se 

sitúan en el extremo opuesto de los productores, es decir  tienen el nivel trófico más 

alto. Frecuentemente, los peces carnívoros  consumen organismos de ambos tipos de 

cadenas y de esta manera integran la producción biológica de un lago (Vander Zanden 

et al., 2006).  

 Definimos transferencia trófica (= trofodinámica) como el pasaje de ETPT de 

un nivel trófico a otro en una red trófica (Luoma y Rainbow, 2008). Existen dos 

aspectos importantes en este pasaje, la tasa de trasferencia y la vía de trasferencia.  

Mientras el primer término alude a la cuantía en que un elemento es transferido, el 

segundo se refiere a qué organismos utiliza para dicha transferencia. Con relación a la 

tasa de transferencia, cobra importancia el nivel trófico de los organismos. Este factor 

ha sido  reconocido desde hace muchos años como importante  desde el punto de vista 

del riesgo toxicológico de diversos contaminantes (Woodwell et al., 1971) ya que, 

cada eslabón de una cadena trófica,  representa una oportunidad para el aumento de la 

concentración de un elemento. Así, los predadores de nivel superior, (generalmente de 

vida más larga que sus presas, y por lo tanto más expuestos) como ciertos peces, 

pueden aumentar el  riesgo para los seres humanos.  En cuanto a la vía de 

transferencia, resulta interesante destacar que en diferentes ecosistemas, un mismo 

ETPT puede ser transportado por diferentes especies, en su recorrido desde los niveles 

tróficos inferiores a los superiores, como se verá en detalle en el capítulo 4. 
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Figura 1.2 Representación de una red trófica. Cada esfera representa una población.  

Se observan varios niveles tróficos desde la base a la parte superior (imagen 

www.foodweb.org  con autorización) 

 

El fenómeno de aumento de concentración a lo largo de las cadenas tróficas, 

denominado biomagnificación, es siempre importante en relación con contaminantes 

orgánicos como los pesticidas organoclorados y el metilmercurio, pero para el resto de 

los contaminantes, incluidos los ETPT, la situación es más compleja y las 

generalizaciones se tornan más difíciles (Luoma y Rainbow, 2008). Mientras que para 

algunos elementos como el hierro (Fe), nunca se ha informado biomagnificación 

(Wang, 2002),  se observa un número creciente de ejemplos de otros elementos que sí 

la muestran, al menos en porciones de tramas tróficas. Ejemplo de ello son el Cd, Cu y 

Zn (Luoma y Rainbow, 2008). En cualquier caso, no es fácil generalizar respecto del 

incremento o disminución de [ETPT] a lo largo de las cadenas tróficas  (Bjerregaard y 

Andersen, 2007). El lugar, especie biológica, identificación de las relaciones tróficas, 

y consideraciones sobre el tejido corporal donde se mide la concentración del 

elemento ([elemento]), son factores que deben ser considerados en cada caso  (Luoma 

y Rainbow, 2008).  

Aunque la biomagnificación es motivo de atención en relación con la salud 

pública, conviene subrayar que existen en la transferencia trófica de ETPT (o 

http://www.foodweb.org/
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cualquier contaminante) otros dos resultados posibles (Newman y Unger, 2003). Ellos 

son:  

 

 Biodilución cuando, a la inversa de la biomagnificación, las 

concentraciones de una presa son mayores que las de su predador.  

 

 Invariación, caso en el que no difieren las concentraciones de predador y 

presa. Esta última posibilidad es frecuentemente ignorada en estudios de 

trasferencia trófica de sustancias en general (ver por ejemplo Luoma y 

Rainbow, 2008). 

 

La biomagnificación y la biodilución  resultan  de un proceso regulado por 4 

parámetros principales: tasa de ingestión (TI), de asimilación (TA), de dilución (TD) 

(por crecimiento de los organismos) y de eliminación (TE)  (Luoma y Rainbow, 2005; 

Reinfelder et al., 1998). Estos parámetros pueden estar influidos, además de por los 

factores mencionados en relación con la absorción y eliminación (secciones 1.2.2.2 y 

1.2.2.3),  por  la distribución del elemento en los tejidos de la presa, que puede afectar 

su biodisponibilidad para el predador (Luoma y Rainbow, 2008; USEPA, 2007).  

Cuando el efecto combinado de las tasas de ingestión y asimilación supera al de 

las tasas de dilución y eliminación, es decir, cuando TI × TA/(TD × TE) > 1, se genera 

una condición de inestabilidad cuyo resultado es la biomagnificación. Si este 

fenómeno se repite en varios niveles tróficos, los consumidores de los niveles 

superiores, como los peces carnívoros, podrán tener concentraciones de ETPT 

significativamente mayores  que las que presentan los organismos de  niveles 

inferiores. Cuando a la inversa, TI × TA/(TD × TE) < 1, la condición de inestabilidad 

generada conduce a la biodilución. La repetición de este fenómeno en varios niveles 

tróficos, puede significar  un menor riesgo para los consumidores de niveles 

superiores, incluido  el hombre. 

Esta dinámica ha promovido históricamente las comparaciones entre las 

concentraciones de metales de organismos de diferentes niveles tróficos. Sin embargo, 

es importante  subrayar que a veces no se toman  ciertos recaudos. Uno de ellos,  es 



Capítulo 1. Introducción general 

20 

 

contar con información suficiente sobre las redes tróficas de un ecosistema para saber 

cuándo  considerar las cadenas tróficas en forma separada, es decir,  no integrarlas de 

manera arbitraria y realizar comparaciones sin sentido (Stewart et al., 2004) (este 

tópico se desarrollará más adelante en la sección 1.3 sobre isótopos estables). Otro 

factor a tener en cuenta en los análisis de biomagnificación/biodilución, es dónde se 

miden las concentraciones. Frecuentemente en organismos pequeños  se utilizan 

concentraciones de todo el cuerpo, mientras que en peces se miden en algún tejido 

(generalmente músculo),  lo cual genera cierta ambigüedad en la interpretación de los 

resultados. La importancia de este punto se desarrollará en el capítulo 3 en relación 

con Ag.  

 

1.2.4  CLASIFICACIÓN. RIESGO ECOTOXICOLÓGICO  

 

Al considerar  los elementos químicos como contaminantes potenciales, no hay 

una clasificación sencilla. Si bien la clasificación química en “metales”, “no metales” 

y “metaloides” proporciona alguna información al respecto, cada elemento posee sus 

propias características fisicoquímicas que determinan sus propiedades biológicas y 

cómo se puede mover en el ambiente (IUPAC, 2002; Luoma y Rainbow, 2008). 

Resulta interesante resaltar además,  que aún  en el ámbito de la Química, subsiste 

cierta discrepancia en la clasificación de algunos elementos en una de estas categorías. 

En ecotoxicología, campo de estudio que integra los efectos tóxicos y ecológicos 

de los contaminantes químicos con el transporte, trasformación y degradación en el 

ambiente (Luoma y Rainbow, 2008), se utilizan frecuentemente los términos “metales 

pesados”,  “metales traza” y “elementos traza” (ICMM, 2007; Luoma y Rainbow, 

2008) que también presentan ciertos problemas. La denominación “metales pesados” 

se ha utilizado históricamente para designar metales tóxicos en el ambiente. Sin 

embargo resulta confusa ya que se acepta que la condición de “pesado” está dada por  

una gravedad específica mayor que 4 (Luoma y Rainbow, 2008) y  con este criterio se 

deberían incluir numerosos elementos (como Na, K, Mg, Ca y otros) que 

generalmente no presentan riesgos de toxicidad.  Por su parte, “metales traza” se 
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emplea en la literatura también con imprecisión ya que, por un lado, se utiliza en 

referencia a ciertos elementos presentes en organismos en concentraciones muy 

superiores a 0.01% (generalmente en peso seco en relación con peso corporal total), 

límite aceptado para cantidades “traza”, como en el caso del Zn en bivalvos, por 

ejemplo. Por otro, tal denominación ha sido empleada sólo para elementos esenciales 

por algunos autores pero no por otros. Esta última imprecisión vale también para  

“elementos traza” expresión que, sin embargo,  permite incluir elementos como el As 

y Se,  considerados  “semi metales” o “metaloides”  (Walker et al., 1996). Finalmente, 

merece una mención el término “oligoelemento”, frecuentemente utilizado en la 

literatura en español. El término es utilizado, en general,  con un significado 

equivalente al de “elemento traza” (Hernandez Rodriguez y Sastre, 1999) por lo que, 

como este último, adolece de cierta imprecisión.  

Para clarificar los conceptos, Nieboer y Richardson (1980) propusieron una 

clasificación basada en las propiedades ácidas de Lewis de los iones metálicos. Así, 

clasificaron estos iones, en última instancia, por su afinidad con otros elementos, en 3 

clases: “A” (con un orden de afinidad  O > N > S); “B” (S > N > O) y “de borde”  con 

propiedades intermedias.  De acuerdo a este agrupamiento, tres de los  elementos 

considerados en el presente estudio, Cr, Co y As, pertenecen a la clase “de borde”;  

uno (Ag) a la clase “B” y el restante (Se) no está incluido en la clasificación 

mencionada. Aunque este enfoque, por su objetividad química,  puede ser clarificador 

respecto de los anteriores,  ignora los términos “metales pesados”, “metales traza”, 

“elementos traza” y “oligoelemento” ampliamente establecidos en la literatura y aún 

vigentes (Luoma y Rainbow, 2008).  

Por esta razón, categorizaremos a todos los elementos incluidos en el presente 

estudio con un criterio pragmático similar al utilizado por Luoma y Rainbow (2008) 

pero, a diferencia de dichos autores, nos referiremos a  “elementos traza” y no a 

“metales traza”, dado que incluimos al As y Se.  

Tal como se mencionó en la sección 1.2.2, todos los  elementos considerados en 

el presente estudio: Cr, Co, Ag, As y Se, pueden comportarse como tóxicos para los 

organismos acuáticos, cuando superan cierto umbral de concentración (Castañé et al., 

2003; Driscoll et al., 1994; Eisler, 1985; Luoma y Rainbow, 2008; Tacon, 1987) y, por 

consiguiente, pueden tener efectos sobre los ecosistemas. Desde un enfoque 



Capítulo 1. Introducción general 

22 

 

ecotoxicológico,  resulta importante subrayar que un efecto tóxico puede ser 

provocado en forma directa sobre ciertos organismos “blanco”, o indirecta, por la 

disminución de abundancia de sus presas (Campbell, Chapman y Hale, 2006).  

En cualquier caso,  los ETPT considerados en el presente estudio  (y todos en 

general) comparten  algunas características relevantes. Una de ellas es que, una vez 

ingresados a un cuerpo de agua, no están sujetos a procesos de degradación  como 

ocurre con los contaminantes orgánicos, por lo que, aunque experimentan 

transformaciones químicas, y/o cambian de compartimiento dentro del ecosistema, su 

persistencia es ilimitada.  

Otra característica común a los elementos considerados en este estudio es su 

capacidad de ser transportados desde fuentes lejanas hasta los ecosistemas de agua 

dulce, por deposición atmosférica (por acción de las lluvias, nubes, partículas 

transportadas por el viento) (ver por ejemplo Heinrich y Mayer, 1980; Steinnes, 1987; 

TGMI, 1978). 

Sin embargo, los elementos aquí estudiados presentan diferencias importantes 

entre sí (ver sección siguiente) y con relación a los contaminantes orgánicos. Estos 

últimos, se originan como productos de síntesis provenientes de la industria y por lo 

tanto, a diferencia de los ETPT, los organismos no han evolucionado en su presencia 

desarrollando mecanismos homeostáticos. Además, los contaminantes orgánicos son 

generalmente liposolubles, lo que facilita su ingreso a los organismos por difusión 

simple (Luoma y Rainbow, 2008).  

 

1.2.5  ELEMENTOS QUIMICOS DE ESTE ESTUDIO   

 

Las diferencias que presentan entre sí los elementos estudiados en el presente 

trabajo, están dadas principalmente por su función biológica. Mientras el Cr, Co y Se 

son micronutrientes esenciales, la esencialidad del As se discute. Así, algunos autores  

lo consideran  probablemente beneficioso para ciertos organismos en pequeñas 
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cantidades (Eisler, 1988; Uthus, 1992) y otros lo consideran esencial (Luoma y 

Rainbow, 2008). Por el contrario, la Ag, no es un nutriente (Luoma y Rainbow, 2008).   

 

1.2.5.1 Cromo 

 

Los niveles de Cr se elevan en el suelo, aire agua y biota, en la vecindad de 

algunas industrias metalúrgicas, plantas de tratamiento municipales y  curtiembres, 

entre otras fuentes  antrópicas (Eisler, 1986). Aunque se conoce que el Cr hexavalente 

(Cr
+6

) es la especie química  biológicamente más activa, el conocimiento es escaso 

sobre compuestos organocromados,  especies hidrosolubles y sus interacciones en 

mezclas complejas. El Cr es un elemento químico considerado esencial para la 

mayoría de los vertebrados incluyendo peces (Eisler, 1986; Tacon, 1987). Es 

importante en el metabolismo de los hidratos de carbono, es un componente del factor 

de tolerancia de glucosa y actúa como cofactor para la insulina (Tacon, 1987). En 

cuanto a su exceso, existen datos sobre efectos tóxicos en la dieta de peces (Tacon, 

1987) y se han informado efectos mutagénicos  teratogénicos y carcinógénicos en 

mamíferos (Eisler, 1986).   La sensibilidad al exceso de Cr varía aún entre especies 

cercanas. Niveles tisulares de Cr en peces y otros organismos de agua dulce de 4.0 mg 

de Cr total/kg (peso seco) deberían ser observados como indicador de posible 

contaminación por Cr (Eisler , 1986).  

Como en relación al resto de los ETPT incluidos en el presente trabajo, no existe 

unanimidad en los resultados sobre la tasa de transferencia del Cr en  ecosistemas 

acuáticos (ver capitulo 4, sección 4.1).  Sin embargo,  trabajos previos de revisión 

sugirieron biodilución de Cr (Co y As)  en ambientes de agua dulce (Eisler, 1986, 

1988; Driver, 1994). En el mismo sentido, Arribere et al. (2010) informaron una 

tendencia general a la biodilución del Cr  (Co y As) en el bentos del lago Moreno.  

En la región, Ribeiro Guevara et al. (2004) encontraron un incremento de 

concentración de Cr en almejas Diplodon chilensis,  capturadas en las proximidades 

de S.C. de Bariloche, respecto de aquellas de sitios más alejados del lago Nahuel 

Huapi. 
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1.2.5.2 Cobalto 

 

El Co es un elemento escaso en la corteza terrestre (0.001 % de la corteza), donde 

se encuentra frecuentemente asociado a minerales que contienen níquel (Ni), Ag, Pb, 

Cu y Fe. Se encuentra normalmente presente en suelo, agua, plantas y animales  

(Lison, 2007). El Co puede llegar a los ambientes acuáticos desde fuentes cercanas 

por lixiviado de suelos, vertidos de la actividad minera o de aguas residuales 

municipales, o desde fuentes lejanas a través del trasporte atmosférico producido por 

incendios forestales o combustión de combustibles fósiles. Algunas actividades 

humanas que utilizan Co y pueden contribuir a la contaminación, son la  fabricación 

de aleaciones para motores de avión, imanes y herramientas diversas y la industria del 

coloreado de vidrio, cerámicas y pinturas.   El Co  radioactivo (
57

Co, 
60

Co), por otra 

parte,  es usado para fines comerciales y de atención médica (ATSDR, 2011). El Co es 

un elemento esencial (Campbell Chapman et al., 2006),  componente de la vitamina 

B12 (cianocobalamina), interviene en la eritropoyesis y el funcionamiento del sistema 

nervioso de vertebrados, posiblemente tiene también un rol activador para varios 

sistemas enzimáticos (Tacon, 1987). En el hombre, la mayoría del Co es ingerido 

como Co inorgánico (Lison, 2007), no se acumula en el cuerpo y es rápidamente 

excretado en la orina. Las  exposiciones ocupacionales a polvos conteniendo Co son 

las que representan riesgo para la salud humana, incluyendo el cáncer. Este tipo de 

exposiciones respiratorias se da, por ejemplo,  en la  industria metalúrgica de 

aleaciones y metales duros (Lison, 2007). El Co es fácilmente absorbible desde el 

tracto intestinal y el agua por peces y crustáceos (Tacon, 1987).  La carencia se asocia 

a anemia, su exceso a la policitemia (aumento exagerado de glóbulos rojos) (Toma, 

1984).  

En relación con la transferencia trófica del Co, algunos estudios previos sugieren 

una tendencia a la biodilución (Eisler, 1986; Driver, 1994).  En cuanto a la biota de los 

lagos de la región, no se han detectado hasta ahora niveles aumentados de Co  

(Arribere et al., 2010). 
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1.2.5.3 Plata 

 

Los niveles altos de Ag en la biota son comunes en las inmediaciones de las 

descargas de aguas residuales. Otras fuentes antrópicas son plantas de 

electroenchapado, desechos de la extracción minera, e industria de la fotografía con 

película (Eisler, 1996). Se han informado  niveles muy altos de Ag en la biota de 

diversos ecosistemas acuáticos y terrestres, ellos son: 6 mg/kg de peso seco en huesos 

de peces, 185 mg/kg en bivalvos (tejido blando), 1.5 mg/kg en mamíferos (hígado), y 

44 mg/kg en aves, entre otros  (Eisler, 1996).  

Por otro lado, en relación con la salud de diversos organismos, Eisler (1996) 

informa  que niveles de Ag < 50 g Ag total/L en el agua potable  o 10 g Ag total/m
3 

de aire, no son riesgosos para la salud pública y que en ecosistemas acuáticos, los 

iones libres de Ag fueron  mortales para algunas plantas,  invertebrados y teleósteos 

en concentraciones de 1.2-4.9 g/L  mientras que se observaron efectos adversos ya 

entre 0.17 y 0.6 g/L.  

Aún cuando los estudios previos sobre trofodinámica de la Ag no arrojaron 

resultados consistentes,  se ha informado biodilución para este elemento tanto en un 

ecosistema de agua dulce  (Watanabe et al., 2008) como en uno marino (Campbell, 

Norstrom et al., 2005). 

En la región se han informado [Ag] muy elevadas en hígados de peces de los 

lagos Moreno y Nahuel Huapi y también en otros organismos. Estas altas 

concentraciones fueron asociadas a contaminación antrópica (Ribeiro Guevara, 

2005a).  

Dado que en el presente estudio se ha otorgado a la Ag, el elemento con mayor 

potencialidad tóxica, un tratamiento exclusivo y más extenso en el capítulo 3, se 

agregan en dicho capítulo más datos introductorios para facilitar la lectura. 

 

1.2.5.4 Arsénico 
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El As es un elemento relativamente abundante en el aire, el agua y el suelo, que 

también está presente en la biota. La  característica más importante de su ciclo en el 

ambiente es el cambio constante, ya que permanentemente está siendo oxidado, 

reducido o metabolizado. El As adsorbido a pequeñas partículas puede permanecer en 

el aire durante varios días o meses y viajar grandes distancias. Muchos compuestos 

comunes de As son hidrosolubles. Así el As puede llegar a los lagos, ríos y napas 

subterráneas disolviéndose en agua. Parte del As se adherirá a partículas  suspendidas  

o  sedimentadas. La mayor parte del As finalmente se deposita en el suelo o los 

sedimentos (ATSDR, 2011).   

Su ingreso a los ecosistemas acuáticos puede ser natural, por  aporte de  roca 

naturalmente rica en este elemento o aporte de erupciones volcánicas (ATSDR, 2011), 

mientras que el As de origen antrópico que contamina los ecosistemas proviene de la 

manufactura de productos agrícolas como insecticidas, herbicidas, fungicidas, 

alguicidas y preservantes para madera. También de la minería del   oro (Au), Ag,  Cu, 

Zn, uranio (U) y  minerales de Pb; la combustión de combustibles fósiles como el 

carbón y la nafta;  el uso de herbicidas, pesticidas, y de agentes defoliantes 

arsenicales; el vertido de lodos de aguas residuales municipales, el uso de detergentes 

domésticos y la fabricación de cristal.  El As se introduce en el ambiente acuático con 

la deposición atmosférica de los productos de la combustión. 

En cuanto a su esencialidad, no hay un acuerdo definitivo,  pero se acepta que en 

pequeñas dosis, resulta al menos beneficioso para el crecimiento y el desarrollo de  

diversas especies de plantas y animales (Eisler, 1988). A dosis elevadas se considera  

un agente carcinogénico y teratogénico,  que no sólo puede atravesar la barrera 

placentaria y producir malformaciones sino incluso la muerte fetal en diversas 

especies de mamíferos (Eisler, 1988). 

Las células acumulan As utilizando un mecanismo de transporte activo 

normalmente utilizado en el transporte de fosfatos. En vertebrados, los compuestos de 

As son rápidamente absorbidos luego de la ingestión y la mayor parte excretados por 

orina en pocos días. La toxicidad de los compuestos arsenicales está relacionada con 

su solubilidad en el agua y varía con la amplia gama de especies químicas con las que 

se presenta, desde un máximo para  los arsenitos inorgánicos hasta  un mínimo para el 
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As elemental (Eisler, 1988). En general, los compuestos inorgánicos son más tóxicos 

que los orgánicos y las especies trivalentes lo son más que las pentavalentes (Eisler 

1988). La química acuática del As está dominada por la formación de oxianiones tales 

como arsenato. Quizá por la similitud química con aniones de nutrientes de no metales 

como fosfato y nitrato, el As es incorporado a veces en las rutas metabólicas de los 

nutrientes (Howard, 1998). Se han informado efectos adversos sobre invertebrados 

acuáticos con concentraciones  de As en el agua de 19 a 48 g/L en ecosistemas de 

agua dulce (Eisler, 1988). El As es  uno de los elementos que suele considerarse en el 

análisis de carne para consumo humano. En este sentido se han reportado niveles 

peligrosos,  por ejemplo,  en peces cultivados en agua de mar contaminada con niveles 

altos de As (Lin et al., 2002). 

La [As] en la flora y fauna terrestre y de agua dulce es generalmente menor a 1.0 

mg/kg peso húmedo (Eisler, 1988). El As es bioconcentrado por los organismos y la 

información disponible sobre su tasa de transferencia sugiere una tendencia a la 

biodilución o a la falta de un patrón (Eisler, 1988; Hopkins et al., 2004; Evans et al., 

2005).   

En un estudio de sedimentos del lago Nahuel Huapi,  Ribeiro Guevara et al. 

(2002, 2005b),  encontraron un leve  enriquecimiento de As en las zonas más 

próximas a la ciudad de S.C. de Bariloche. En forma consistente,  fue informado en un 

estudio posterior (Ribeiro Guevara et al., 2004), un incremento de As en tejidos  de   

almejas  D. chilensis, en zonas próximas a dicha ciudad. 

 

1.2.5.5 Selenio 

 

El Se puede introducirse en los ecosistemas acuáticos desde suelos que cubren 

áreas seleníferas  próximas o, como otros elementos, introducirse por deposición 

atmosférica, proveniente de zonas alejadas. Las fuentes  antrópicas de Se pueden ser 

la industria de refinamiento del cobre,  la explotación de minerales de sulfuro,  la  

fundición de distintos metales  o la generación eléctrica por C. Se lo utiliza en la 

construcción de rectificadores de baja tensión y otros equipamientos eléctricos, 



Capítulo 1. Introducción general 

28 

 

industria del vidrio, del caucho y otras (Hogberg y Alexander, 2007). El Se es 

considerado un elemento esencial (Luoma y Rainbow, 2008), componente de  diversas 

enzimas tales como la glutatión peroxidasa, útil como la vitamina E, en la protección 

de los tejidos  contra el daño oxidativo,  y la selenoproteína P, importante en distintos 

procesos intracelulares (Hogberg y Alexander, 2007). Se ha asociado  también al Se 

con la buena absorción y retención de vitamina E  y, al igual que el As,  el Se puede 

incorporarse a las rutas metabólicas de algunos nutrientes (Howard, 1998). La 

mayoría de los compuestos de Se inorgánicos y orgánicos de bajo peso molecular son 

solubles en agua y pueden ser absorbidos fácilmente por vía digestiva.  El exceso de 

Se hasta ciertos niveles, puede ser eliminado en humanos y otros mamíferos, a partir 

de compuestos detoxificantes formados en el hígado (Hogberg y Alexander, 2007).  

Las respuestas biológicas documentadas tanto para la deficiencia como el exceso 

de Se varían  notablemente, incluso entre grupos taxonómicamente próximos. Se ha 

informado distrofia muscular e incluso la muerte en peces por carencia de Se y 

disminución del crecimiento,  mortalidad y malformaciones larvales por exceso 

(Tacon, 1987;  Muscatello et al., 2006). No existen datos definitivos hasta el presente 

sobre las concentraciones de Se en el agua, seguras para la biota. Existen 

recomendaciones de no superar  niveles de 0.035 partes por millón (ppm)  promedio 

de concentración diaria de selenito inorgánico, pero otros estudios asocian cantidades 

de  0.009-0.012 ppm con  inhibición de la reproducción en teleósteos de agua dulce 

(Eisler, 1985).  

En humanos, los casos fatales informados por envenenamiento agudo con Se son 

escasos y asociados a la absorción tanto por vía digestiva como por inhalación. 

También se han informado envenenamientos por exposición crónica en áreas 

seleníferas en ganado y en  humanos  (Hogberg y Alexander, 2007).  En cuanto a la 

capacidad carcinogénica, mientras sólo el sulfuro de Se en altas dosis orales ha 

mostrado esta capacidad en animales de experimentación,  otros compuestos de Se 

han demostrado prevenir el desarrollo de cáncer (Hogberg y Alexander, 2007).   

La tasa de trasferencia del Se en ecosistemas acuáticos no escapa a la dificultad 

para  generalizar observada en otros ETPT, situación que se refleja en los resultados 

contrastantes hallados en la literatura (ver capitulo 4, sección 4.1). No obstante 
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existen antecedentes de biodilución en tramas tróficas de agua dulce  como lo 

informan estudios de Hopkins et al. (2004) en la región del río Savannah, EEUU y 

Rogowsky et al. (2009) en el río Mississippi, EEUU. 

  En la región,  en un estudio sobre concentraciones de diversos elementos 

químicos (bromo (Br), cesio (Cs), Fe, rubidio (Rb), Se, Na y Zn) en percas, bagres y 

truchas de los lagos Traful, Espejo Chico,  Nahuel Huapi y Moreno, Arribére et al. 

(2006) encontraron patrones propios de cada lago de origen en los que el Se fue un 

elemento distintivo. Llamativamente, su concentración en peces del lago Nahuel 

Huapi (sujeto a contaminación) fue claramente menor (aproximadamente la mitad) 

que en peces de los sistemas Traful-Espejo Chico y Futalaufquen-Rivadavia, más 

remotos y alejados de la influencia antrópica. Por ello, los niveles enriquecidos de Se 

en la biota de los lagos Nahuel Huapi-Moreno no pudieron ser asociados a 

contaminación. 

  

1.3  ISÓTOPOS ESTABLES DE C Y N  EN EL ESTUDIO DE 

ETPT 

 

1.3.1  PROPIEDADES QUÍMICAS DE LOS ISÓTOPOS. MEDICIONES. 

ESTÁNDARES INTERNACIONALES  

 

Los elementos químicos C y N,  existen en la naturaleza en las formas isotópicas 

estables 
12

C y 
13

C, y 
14

N y 
15

N respectivamente. Sus proporciones son  98.89%, (
12

C), 
 

1.11% (
13

C), 99.64%, (
14

N) y 0.36% (
15

N). Los isótopos de un elemento comparten  

propiedades químicas fundamentales, pero difieren en propiedades físicas que 

dependen de sus (diferentes) masas atómicas,  tales como densidad de gas, densidad 

de fase condensada y tasas de difusión y evaporación. Además, las diferentes masas 

atómicas influyen en el comportamiento químico diferencial de los isotopos en 

diversas reacciones. Como resultado de ello, se produce un cambio en las  
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proporciones de las distintas formas isotópicas entre productos y sustratos (o 

consumidores y fuente de energía) (Dawson y Brooks, 2001). El proceso que conduce 

a dicho cambio se denomina fraccionamiento isotópico (ver sección siguiente) y sobre 

este fenómeno se fundamenta el uso de isópotos estables en Biología. Así, los tejidos 

vivos  portan una  proporción o “señal isotópica” identificatoria, por ejemplo de 

especie, o de individuos dentro una misma especie,  que permite su estudio con 

tecnología de isótopos. 

 Para comparar adecuadamente composiciones isotópicas de diferentes muestras, 

se establecieron estándares para cada elemento, con materiales que mostraron valores 

consistentes después de varias mediciones. Para los isótopos de C,  se acepta como 

estándar el cociente isotópico (
13

C/ 
12

C) del  dióxido de carbono (CO2)  obtenido del 

carbonato de calcio (CaCO3) de una belemnita cretácica, Belemnitella americana, de 

la formación Peedee en el sur de Carolina, EEUU (PDB). Dado que este material se 

agotó,  posteriormente se han utilizado otros. Desde 1983 se utiliza el llamado PDB de 

Viena (VPDB) cuyo cociente 
13

C/
12

C difiere levemente del material original (< 

0.01‰) (IGM, 2002).  A este estándar se refieren actualmente los datos de isótopos de 

C, a menos que se especifique lo contrario. Para los isótopos de N, se acepta como  

estándar el cociente isotópico (
15

N/ 
14

N)  del N2 del aire.  

Con relación a la medición de isótopos estables, la espectrometría de masas de 

cocientes isotópicos facilita la tarea, y favorece el uso de la técnica de iótopos. Dicha 

tecnología  expresa los datos como  X (donde X representa el isótopo más pesado),  

notación que representa  la medida de la diferencia entre la señal isotópica de una 

muestra y la del material  estándar, expresadas en partes por mil (‰). Su cálculo se 

realiza mediante la fórmula:  

X=[(Rmuestra / Restándar) -1] 1000 

donde el factor 1000 expresa el resultado en partes por mil (‰). Usando el C como 

ejemplo, Rmuestra = 
13

C/
12

C de la muestra, y Restándar =
13

C/
12

C de PDB. Dado que 

Ambos isótopos pueden formar CO2 con 
16

O, 
17

O y 
18

º, resulta necesario aplicar 

facores de corrección para las moléculas de masa 44, 45 y 46  (Brand et al., 2010). En 

forma similar, dado que el 
14

N puede unirse tanto a otro 
14

N como a 
15

N, resulta 
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neceario aplicar un factor de corrección para  los iones de masa 29 respecto a los de 

masa 28  (Jardine et al., 2003). 

 

1.3.2  FRACCIONAMIENTO ISOTÓPICO 

 

1.3.2.1 Carbono 

El C entra en la biota desde la atmósfera como CO2, que es fijado en la 

fotosíntesis. Según el tipo de fijación en el ciclo de Calvin, los productores 

eucariontes acuáticos se denominan, vegetales C3 y C4. Los C3 fijan el CO2 

directamente,  mientras que los C4 lo incorporan en otros compuestos primero, como 

adaptación a las bajas concentraciones de este gas en el ambiente. Las enzimas de los 

vegetales con ruta metabólica  C4, son menos discriminantes contra el 
13

C  que las de  

aquellas con ruta metabólica C3, lo que genera una diferencia de aproximadamente 8 

‰ en los valores de δ
13

C entre ambos tipos de vegetales (Kidd, 1998). En ecosistemas 

lacustres, particularmente en los oligotróficos, las tramas tróficas basadas en  la 

producción a partir de perifiton y detritus (zona bentica o bentolitoral), tienden a estar 

enriquecidas con 
13

C (valores 
13

C mas altos)  respecto a las basadas en el fitoplancton 

(zona pelágica), debido a la limitación en la difusión de CO2 atmosférico hacia las 

algas bénticas, que favorece la ruta C4  (Hecky  y  Hesslein, 1995). 

Estas señales isotópicas distintivas generadas en la bases de las tramas tróficas 

béntica o bentolitoral por un lado, y planctónica por otro, se mantiene  hacia los 

niveles tróficos superiores, dado que los valores δ
13

C generalmente no varían entre 

predador y presa (Peterson y Fry, 1987; Hobson y Welch, 1995) o lo hacen 

escasamente (Focken y Becker 1998, Post 2002). Esta escasa variación se denomina 

fraccionamiento isotópico. Estudios cuantitativos sobre el fraccionamiento isotópico 

del C realizados en organismos terrestres y acuáticos, carnívoros o 

herbívoros/detritívoros, en el medio natural o el laboratorio, arrojaron  una diferencia  

promedio  de 0.39 ± 1,3 ‰ entre consumidor y su dieta (Post, 2002). Es interesante 

destacar que en cuanto a los mecanismos que pueden explicar el escaso 
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fraccionamiento del C, cuando ocurre, se ha mencionado el de una respiración de 

algunos animales con eliminación de CO2 disminuido en 
13

C, en relación con sus 

tejidos (De Niro y Epstein 1978).  

Es necesario tener en cuenta  que en el fraccionamiento isotópico puede existir 

influencia de cada  ecosistema en particular  (del Giorgio y France 1996, France y 

Peters 1997, Vander Zanden y Rasmussen 2001). No obstante, dentro de un mismo 

ecosistema se mantiene una relativa estabilidad en los valores 
13

C entre los 

consumidores y sus dietas,  y es esa estabilidad la que permite analizar los hábitos 

alimentarios y rastrear la fuente del C orgánico (bentolitoral ó pelágica)   digerido por 

los consumidores. 

1.3.2.2  Nitrógeno 

 

A diferencia de los isotopos de C, a medida que se produce la transferencia de 

energía en los ecosistemas, los valores  δ
15

N de los tejidos de un  consumidor resultan 

claramente aumentados respecto a los de su dieta. Así, en el caso del N, el 

fraccionamiento isotópico está siempre presente y se produce durante el metabolismo 

de aminoácidos,  probablemente debido a que el isótopo más pesado (
15

N) tiende a 

retenerse y el más liviado (
14

N) a excretarse (De Niro y Epstein, 1981; Minagawa y 

Wada, 1984).  Como resultado, los valores δ
15

N se van incrementando un 2-5‰  en 

cada nivel trófico respecto al anterior (Minagawa y Wada 1984, Post, 2002). Además, 

por razones aún no claramente establecidas, los organismos amoniotélicos (por 

ejemplo peces óseos, algunas larvas de insectos acuáticos) parecen estar menos 

enriquecidos en 
15

N que los uricotélicos (reptiles, aves etc.) y que los ureotélicos 

(anfibios, mamíferos etc) (Vanderklift y Ponsard
 
2003). Es importante destacar que 

aunque el rango de  valores de enriquecimiento 2-5‰ (promedio = 3.4 ± 1.0‰) (Post, 

2002)  es aceptado en general  tanto en estudios de laboratorio como de campo 

(DeNiro y Epstein 1981, Minagawa y Wada 1984, Post, 2002), existen diferencias de 

especie y sitio que deben considerarse en estudios particulares  (Vander Zanden y 

Rasmussen 2001), como se verá en el capítulo 2, sección 2.4.1. 
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Las relaciones predecibles entre los consumidores y sus dietas, para los valores 

δ
13

C (diferencia 0.39 ± 1.3‰) y δ
15

N (diferencia 3.4 ± 1.0‰) han hecho posible el 

estudio de las tramas tróficas mediante el uso de isótopos estables (Jardine et al., 

2003). Este hecho, y el desarrollo en los últimos años de la tecnología de 

espectrometría de masas,  han transformado a  la técnica de isótopos estables  en una 

herramientas poderosa para el estudio de  relaciones tróficas en ecosistemas marinos, 

de agua dulce y terrestres, (ver por ejemplo Barton et al., 2005; Gorokhova et al., 

2005; Hart et al., 2003; Koch y Phillips, 2002; Phillips, 2001; Phillips y Gregg, 2001; 

Phillips y Koch, 2002; Phillips et al., 2005;  Post, 2002; Power et al., 2003; Robbins et 

al., 2002). 

 

1.3.3  ISÓTOPOS Y TRASFERENCIA TRÓFICA  

 

Los estudios trofodinámicos de ETPT mediante el uso de isótopos estables de C y 

N se han multiplicado en los últimos años (Cabana y Rasmussen, 1994; Campbell et 

al., 2003, 2004; Campbell, Fisk et al., 2005; Campbell, Norstrom et al., 2005; 

Campbell, Hecky et al., 2006; Campbell et al., 2008; Dehn et al., 2006; Ikemoto et al., 

2008; Kidd, 1998; Revenga et al., 2011; Watanabe et al., 2008). Dichos estudios se 

centran tanto en el análisis de hábitos alimentarios (vía de transferencia, sección 

1.2.3.1) como en la relación entre  nivel trófico y [elementos] (tasa de trasferencia), 

y se han realizado en  distintos organismos acuáticos. Algunos antecedentes, y 

aclaraciones necesarios con respecto a este tipo de estudios se citan a continuación, 

primero  en relación al C, luego  al N  y finalmente  a la relación entre ambos.  

 

1.3.3.1 Carbono 

 

Tal como se mencionó en la sección anterior, los valores 
13

C pueden ser usados 

como indicadores, en la dieta de un consumidor, de las contribuciones relativas de las 

cadenas tróficas béntica o béntolitoral por un lado, y pelágica por otro. Este hecho 

resulta de importancia en el análisis de trasferencia trófica, ya que la zona litoral es 
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frecuentemente la de mayor contacto directo entre organismos y ETPT que suelen 

estar asociados al sedimento (Driscoll, et al., 1994; Herbert  y Haffner, 1991). 

Además, si se dispone de información cuantitativa previa sobre la dieta de un 

consumidor, basada en estudios de contenido estomacal, los datos de 
13

C pueden ser 

utilizados, junto con los de 
15

N, para construir  modelos matemáticos simples 

(modelos de mezcla, “mixing models”)  que  estimen  la  contribución relativa de los  

diferentes componentes de la dieta, sin tener que  repetir análisis de contenido 

estomacal  (Gorokhova et al., 2005; Koch y Phillips, 2002; Phillips, 2001; Phillips y 

Gregg, 2001; Phillips y Koch, 2002; Phillips et al., 2005; Robbins et al., 2002). Estas 

estimaciones pueden asociarse con las concentraciones de elementos en los ítems 

dietarios, y así analizar su posible rol en la vía de transferencia de  ETPT. 

 

1.3.3.2 Nitrógeno 

 

Los valores 
15

N resultan de gran utilidad para cuantificar con precisión el nivel 

trófico de los organismos y poder correlacionarlo con las concentraciones de ETPT en 

sus tejidos. Antes del uso de isótopos de N, los primeros estudios al respecto  se 

basaron en el enfoque tradicional de la cadena trófica, que asigna  en forma más o 

menos arbitraria, un valor discreto (desde 1 para los productores, hasta 5 para los 

consumidores cuaternarios) a todos los individuos (Cabana et al., 1994; Rasmussen et 

al., 1990). Este método, si bien brinda cierto nivel de información,  resulta insuficiente 

dado que no considera  la omnivoría (consumo de organismos de distintos niveles 

tróficos). Posteriormente, el enfoque de trama trófica, se basó en identificar un 

conjunto de especies interconectadas por relaciones tróficas, pero sin cuantificar 

dichas relaciones (Vander Zanden y Rasmussen, 1996; 1999).   

Una alternativa a las cadenas tróficas o a las tramas tróficas, es la utilización de 

datos cuantitativos de contenido estomacal de un consumidor utilizando  promedios 

ponderados para las contribuciones relativas de cada ítem a su dieta. De esta manera, 

se logra  asignar a los consumidores una medida continua (y ya no discreta) de su 

nivel trófico (Vander Zanden y Rasmussen, 1996; 1999). Sin embargo, con la técnica 
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tradicional de análisis de dieta, requerida para el procedimiento anterior, no siempre es 

posible identificar y medir el volumen de las presas, especialmente las consumidas por 

invertebrados, que suelen no tener partes duras y por lo tanto presentarse 

desintegradas por la digestión. El uso de isótopos de N se presenta entonces como una 

alternativa más simple y exacta para medir  el nivel trófico y, mediante análisis de 

regresión,  relacionarlo con las concentraciones tisulares de contaminantes en estudios 

de trasferencia trófica (Cabana y Rasmussen, 1994; Kling et al., 1992; Peterson y Fry, 

1987;  Vander Zanden y Rasmussen, 1996). Así, la pendiente de la recta de regresión 

obtenida representa, en general, una buena medida de biomagnificación/biodilución en 

una trama trófica.  Las mediciones de 
15

N facilitan, incluso, cuantificar el nivel 

trófico de algunos individuos dentro de una misma población con  heterogeneidad en 

la dieta  (Kidd, 1998). Otra ventaja importante que ofrece  esta metodología,  sobre 

todo cuando las mediciones se realizan en tejidos isotópicamente más estables como el 

músculo,  es que  integra información sobre lo que es digerido y asimilado por un 

consumidor durante un período más largo  (a veces meses o años) que el que muestra 

el análisis de contenido estomacal, más detallado,  pero a la vez muy  restringido en el 

tiempo.  

 

1.3.3.3 Relación N vs C 

 

Resulta conveniente aclarar aquí algunos términos. En la literatura se utiliza 

generalmente la expresión  “posición trófica” como equivalente de “nivel trófico” 

(Cabana y Rasmussen, 1994; Campbell, Fisk et al., 2005; Campbell, Norstrom et al., 

2005; Dehn et al., 2006; Ikemoto et al., 2008, Kidd, 1998; Post, 2002; Revenga et al., 

2011;Vander Zanden y Rasmussen, 1996).  Sin embargo, para mayor claridad, en el 

presente trabajo reservaremos “posición trófica” para designar el lugar que ocupa un 

organismo, población o comunidad, en un espacio bidimensional definido por la 

relación 
15

N vs  
13

C (Jardine et al., 2006)  es decir,  un lugar determinado tanto por  

el nivel trófico como por la fuente de C (bentolitoral-pelágica). Por otro lado, la 

expresión “nivel trófico” se mantendrá estrictamente con el significado que 

introdujimos en la sección 1.2.3.1, es decir en relación al lugar que ocupa un 
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consumidor en una cadena: productor, consumidor primario, secundario etc. Así, un 

diagrama de 
15

N vs 
13

C  determina la posición trófica (coordenadas de los puntos 

en el diagrama) de los organismos y caracteriza la estructura trófica (posición 

relativa de los puntos)  de un ambiente (lago u otro ecosistema)  (Vander Zanden and 

Rasmussen, 1999). Estos conceptos se desarrollarán en el capítulo 4 (Sección 4.1).   

El presente, constituye  uno de los  primeros estudios en Argentina que utiliza 

isótopos estables para analizar la transferencia trófica de sustancias potencialmente 

tóxicas.  

 

1.4 HIPOTESIS (PRINCIPALES) 

 

1.4.1. PARA LAS COMUNIDADES DEL LAGO  MORENO  

 

1) Existen antecedentes, a partir de estudios con isótopos estables de C y N, de 

una mayor contribución de presas bentolitorales con relación a las pelágicas,  

en la dieta de peces de un lago de montaña en California (Vander Zanden et 

al., 2006).  Este predominio de presas bentolitorales (valores 
13

C más altos) 

en peces (valores 
15

N intermedios y altos) podría generar un patrón de 

correlación en la estructura trófica analizada con isótopos estables de C y N. Se 

establece entonces la hipótesis que  los valores 
15

N y 
13

C en tejidos de 

organismos de diferentes comunidades, están significativa y positivamente 

correlacionados.  

 

2) Dadas las observaciones previas en el lago Moreno, de concentraciones más 

 altas de varios ETPT en el biofilm y varios organismos bentolitorales, en 

 relación a los  organismos planctónicos (Arribere et al., 2010), se propone la 

 hipótesis   que  las concentraciones  de ETPT en los tejidos de organismos 

 de diferentes comunidades, están positivamente  correlacionadas con la 
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 proporción de presas bentolitorales que ingieren (indicada  con 

 valores  
13

C). 

 

3) Aunque los estudios previos sobre la tasa de trasferencia de todos los ETPT 

 considerados  en la presente tesis, en diversos ambientes acuáticos del mundo,  

 muestran resultados inconsistentes, se ha informado biodilución de la Ag  en 

 un ecosistema de agua dulce (ver sección 1.2.5.3). Además, varios trabajos 

 previos sugirieron biodilución de Cr, Co, As y Se en ambientes de agua dulce 

 (ver secciones 1.2.5.1, 1.2.5.2, 1.2.5.4, 1.2.5.5). Estos antecedentes, 

 sumados a la tendencia general a la biodilución de Cr, Co y As observada en el 

 bentos del lago Moreno (Arribere et al., 2010), permiten establecer la 

 hipótesis  que las concentraciones de ETPT en los tejidos de organismos 

 de diferentes comunidades están negativamente correlacionadas con el 

 nivel  trófico de dichos organismos (estimado con valores 
15

N). 

 

1.4.2  PARA PECES DE LOS LAGOS FUTALAUFQUEN,  NAHUEL HUAPI Y 

MORENO 

 

4) Estudios previos  indicaron un alto grado de superposición de ítems 

alimentarios en las dietas de salmónidos y percas del lago Moreno (Macchi, 

1991; Vigliano et al., 2003). Además, datos cuantitativos recientes (Vigliano et 

al., 2009),  mostraron una proporción considerable de cangrejos, camarones, 

caracoles y larvas de insectos en la dieta de truchas arco iris del mismo lago. 

En base a estos antecedentes y en forma consistente con la hipótesis 2),  se 

establece la hipótesis que las concentraciones de ETPT en el tejido 

muscular de peces, presentan correlación positiva con la proporción de 

presas bentolitorales en su dieta (indicada por valores 
13

C).   

 

5) Teniendo en cuenta los antecedentes que sustentan la hipótesis 3), cabe esperar 

en  peces de distintos lagos, que aquellas poblaciones y/o individuos dentro de 

una misma población, que se alimentan de organismos de niveles tróficos 



Capítulo 1. Introducción general 

38 

 

inferiores se expongan a mayores concentraciones de metales que aquellos que 

se alimentan de niveles tróficos superiores. De aquí se establece la hipótesis 

que las concentraciones de ETPT en el tejido muscular de peces, 

presentan correlación negativa con su nivel trófico (estimado  con valores  


15

N).   

 

6) Considerando las características anatómicas del sistema circulatorio de los 

 peces  (y otros vertebrados)   y la afinidad del tejido hepático  por diversos 

 elementos químicos (sección1.2.3),  resulta esperable que dicho órgano  actúe 

 como   acumulador. Establecemos  entonces la hipótesis que las 

 concentraciones de ETPT en el tejido muscular de peces no están 

 correlacionadas con las  concentraciones hepáticas.  

 

7) Dada la importancia tanto del ambiente, como de la especie biológica  en la 

bioacumulación de elementos químicos (ver sección 1.2.3), se establece la 

hipótesis  que los peces de diferentes lagos presentan un patrón distintivo 

(por especie y/o por lago de origen) según las concentraciones en tejido 

muscular de ETPT, consideradas en conjunto.  

 

 8)  Debido a la importancia del ambiente en la bioacumulación  mencionada en la 

 hipótesis anterior, se establece la hipótesis que las concentraciones de ETPT 

 en músculo de peces de la misma especie y distintos lagos, difieren 

 significativamente. 

 

1.5 OBJETIVOS 

 

1.5.1 GENERAL 
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Determinar la abundancia y distribución, y analizar los patrones de circulación 

de ETPT, en distintas comunidades de los lagos Moreno, Nahuel Huapi y 

Futalaufquen.  

 

1.5.2 PARTICULARES 

 

1.5.2.1 Para las comunidades del lago Moreno  

 

1. Determinar el grado de correlación entre las proporciones isotópica de N 

(
15

N),  y de C (
13

C ),  en organismos de diferentes comunidades.   

 

2. Establecer las relaciones funcionales que mejor describan la variación de 

concentraciones de ETPT en los tejidos de organismos de diferentes 

comunidades,  en función de sus  valores 
13

C (tomados como indicadores de 

la fuente de C orgánico).  

 

3.  Analizar, utilizando la proporción isotópica de C (
13

C),  la contribución 

relativa de distintos ítems alimentarios, a las concentraciones de ETPT de un 

consumidor.  

 

4.  Establecer las relaciones funcionales que mejor describan la variación de 

 concentraciones de ETPT, en los tejidos de organismos de diferentes 

 comunidades,  en función  de su  nivel trófico  (medido con 
15

N). 

 

1.5.2.2 Para peces de los lagos Moreno, Nahuel Huapi y Futalaufquen  
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5. Establecer las relaciones funcionales que mejor describan  la variación de 

concentraciones de ETPT en el tejido muscular de peces, en función  de sus 

valores 
13

C (tomados como indicadores de la fuente de C orgánico).  

 

6. Establecer la relaciones funcionales que mejor describan la variación de 

concentraciones de ETPT en el tejido muscular de peces, en función  de su 

nivel trófico (medido con 
15

N).  

 

7.  Determinar el grado de correlación de las concentraciones de ETPT en los 

tejidos muscular y hepático de peces.    

 

8.  Determinar la existencia de posibles patrones que agrupen peces por especie o 

por lago de origen, según las concentraciones en el tejido muscular de ETPT   

considerados en conjunto.  

9.  Determinar  y comparar las concentraciones de ETPT en el músculo de peces 

de la misma especie y distintos lagos. 

 

1.6 PLAN DE LA TESIS 

En el presente capítulo se ha expuesto en forma sucinta toda la información de 

contexto que consideramos necesaria, con un mayor peso en el análisis  de  la  

trofodinámica de los ETPT a través de la técnica de isótopos estables de C y N, 

importante para contrastar la mayoría de las hipótesis. En el capítulo 2, se brindan los 

datos sobre los lagos estudiados y su biota que consideramos más relevante en 

relación con la tesis, pero  sin abundar en información biológica  fácilmente 

disponible a través de diversas publicaciones. 

En los capítulos 3, 4 y 5 se desarrollan los temas principales. El concepto de 

“trofodinámica”, está en el centro del análisis en todos ellos. Los capítulos 3 y 4, se 

centran en el lago Moreno, único lago en el que se muestrearon todas las 

comunidades,  y por lo tanto, del que se obtuvo más información para la comprensión 

de la trofodinámica de los elementos.  
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El capítulo 3 se dedicó en forma exclusiva a la Ag, dado que es el único de los 5 

elementos estudiados que no es esencial; su forma iónica tiene, entre los elementos 

estudiados,  el mayor potencial de toxicidad, y las concentraciones  informadas con 

anterioridad para peces de la región (Ribeiro Guevara et al., 2005a) se encuentran 

entre las más altas informadas a nivel global.  En este capítulo, además, se explicita la 

aceptación o el rechazo de las hipótesis 1- 3 (sección 1.4.1). 

En el capítulo 4,  se aborda la presencia de Cr, Co, As y Se, también en la biota 

del lago Moreno y se presentan características trofodinámicas distintivas entre dichos 

elementos y en relación con la Ag. En este capítulo, como en el capitulo 5, se 

comparan  concentraciones de ETPT medidas en distintos tejidos de peces con los 

registros de otras   partes  del  mundo y, cuando resulta  posible, se  hacen  

comparaciones con  los  

 

 

valores de riesgo para el consumo humano. En este capítulo se contrasta  también la 

hipótesis 3, esta vez en relación con los 4 elementos químicos que aborda. 

En el capítulo 5,  se aborda la presencia de los cinco elementos (Cr, Co, Ag, As y 

Se)  solamente en peces (y ya no en toda la biota) de los lagos Moreno (cubetas oeste 

y este), Nahuel Huapi y Futalaufquen. En este capítulo se realizan análisis 

comparativos entre sitios y especies. Agregamos además, el análisis de 

concentraciones de ETPT en el tejido muscular de los peces en función de las 

concentraciones en el tejido hepático. La aceptación o el rechazo de las hipótesis 4- 8 

es materia de este capítulo. Finalmente, en el capítulo 6, exponemos la Discusión 

General y Conclusiones.    
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CAPÍTULO 2 

MATERIALES Y METODOS  

 

 

La presente tesis se realizó con datos de muestreos llevados a cabo entre los 

años 2000 y 2009, en los lagos Moreno (Oeste y Este),  Nahuel Huapi y Futalaufquen.  

Algunos de los valores de las concentraciones elementales (excluyendo C y N) de 

algunas de estas muestras se han publicado anteriormente (Vigliano et al., 2003; 

Ribeiro Guevara et al., 2004, 2005a; Arribere et al.2006, 2010).  

 

2.1. AREA DE ESTUDIO  

 

2.1.1 LOS LAGOS  

Los lagos incluidos en el presente estudio son Nahuel Huapi, NH, Moreno (Oeste 

y Este) MO, ME, y Futalaufquen, FU. Los 2 primeros pertenecen a la cuenca 

Atlántica, y se sitúan en el Parque y Reserva Nacional Nahuel Huapi (40º 8´-41º 35´S, 

71º 2´-71º 57´O),  al sur oeste  de las provincias de Neuquén y Río Negro,  mientras 

que  el último pertenece a la cuenca Pacífica y se sitúa en el Parque Nacional Los 

Alerces (42º 56´-43º 12´ S, 71º 34´-72º 07´ O), al noroeste de la Provincia de Chubut, 

sobre la cordillera de los Andes, en la Norpatagonia argentina (Figs. 2.1, 2.2). El 

clima de la región  es templado frío con temperaturas medias anuales mínimas de 3ºC 

en zonas altas y de 8ºC en valles más protegidos (Díaz et al., 2007). La región tiene un 

amplio gradiente de precipitaciones pluviales que va desde unos 2700 mm anuales al 

oeste, hacia el límite con Chile, hasta 500 mm anuales a sólo 50 km hacia el este de 

dicho límite, y unos 150 mm anuales en la estepa (Díaz et al., 2007). El suelo de la 

región andino-patagónica es de origen volcánico y rico en alofano (Díaz et al., 2007).  



Capítulo 2. Materiales y métodos 

 

45 

 

 

F igura 2.1. Mapa de ubicación de los lagos Nahuel Huapi,  Moreno (Parque Nacional Nahuel Huapi) y Futalaufquen (Parque Nacional  

Los Alerces). Sitios de muestreo de peces: lago Nahuel Huapi, BR, BH, BL, PC, BRC; lago Futalaufquen , LF. 
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Figura 2.2 Mapa del lago Moreno en mayor detalle. ME, PP, MW y LL: sitios de 

muestreo de plancton. N, S y GP: sitios de muestreo de macrófitas, organismos 

bénticos y peces pequeños  G. maculatus . 

 

 

 

Todos los lagos son de origen glaciar, y han sido caracterizados como 

ultraoligotróficos,  monomícticos, con estratificación durante la primavera tardía y el 

verano (Balseiro et al., 2007). Las temperaturas del agua, en época de estratificación 

(primavera-verano), son de aproximadamente 7ºC  en el hipolimnion y 16-18 ºC en el 

epilimnion, pudiendo alcanzar más de 24ºC en el caso del lago Futalaufquen, mientras 

que en invierno (época de mezcla) las temperaturas rondan los 7ºC en toda la columna 

de agua (Díaz et al., 1998; Díaz et al., 2000; Modenutti, et al., 2000). La 

concentración de oxígeno disuelto permanece próxima a la saturación en toda la 

columna de agua durante todo el año (Balseiro et al. 2007).  En todos los casos, las 

aguas son transparentes (profundidad de Secchi promedio 17 m), con un rango de 

temperaturas de -0.1ºC (Septiembre) a  21ºC (Enero-Marzo) y un promedio anual de 
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8ºC. Químicamente, se consideran como muy diluidas (Quiros, 1988; Diaz et al., 

2007).  

Toda la región se caracteriza por bajos densidad poblacional e impacto antrópico, 

a excepción del área de influencia de Carlos de Bariloche, la ciudad más grande de la 

región con unos 120.000 habitantes, la que obtiene su provisión de agua potable del 

lago Nahuel Huapi que, a la vez,  recibe sus efluentes cloacales  tratados (y a veces no 

tratados).  

El lago NH es el de mayor superficie, tiene unos 357 km de línea de costa, y su 

eje mayor  oeste-este es de 55 km, por lo que cubre gran parte del rango de 

precipitaciones mencionado (Ribeiro Guevara et al., 2005a). En la Tabla 2.1 se 

muestran sus principales características físicas y químicas (Diaz et al., 2007).   

El lago Moreno está conformado por dos cubetas denominadas  lago Moreno 

Oeste MO, (profundidad máxima 90 m) y lago Moreno Este ME, (profundidad 

máxima 180 m) que están conectadas entre sí por un corto arroyo, mientras que el MO 

se conecta, a su vez (desagua) con el NH.  El MO  está rodeado de bosque nativo 

andino patagónico tupido, cuyas especies dominantes son  coihues, Nothofagus 

dombeyi, y ciprés  Austrocedrus   chilensis   (Queimaliños et al.  1999).   Presenta   

una  línea  de  costa  muy irregular con penínsulas y bahías abrigadas en donde se 

observan características de micro hábitats con vegetación semi-sumergida, 

principalmente juncos, Schoenoplectus californicus. A diferencia del MO, la 

vegetación que rodea al ME es menos densa en general y va adquiriendo, en gradiente 

suave,  características de ecotono hacia la estepa (Arribere et al., 2010). La línea de 

costa del ME es más regular que la del MO, con playas rocosas o acantilados y 

escasas áreas litorales con vegetación semisumergida.  En las márgenes del lago 

Moreno (ambas cubetas) existen escasos asentamientos humanos y, en el ME, 

funciona un pequeño criadero de truchas arco iris con sistema de jaulas flotantes, con 

una producción actual de unas 12 toneladas/año (comunicación personal con su 

propietaria). En la Tabla  2.1 se dan características físicas y químicas del lago Moreno 

(ambas cubetas).    
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El lago Futalaufquen presenta costas  pobladas de bosques nativos principalmente 

de alerce Fitzroya cupressoides, y coihue Nothofagus spp. (SRHN, 2012). En la Tabla 

2.1 se muestran datos físicos y químicos. En el área circundante al lago no existen 

asentamientos humanos permanentes,  salvo pobladores muy escasos y dispersos. 

Para los tres lagos mencionados (como para todos los de la región), son muy 

escasos los datos publicados sobre la presencia de elementos traza en el agua. Markert 

et al. (1997) midieron concentraciones de elementos traza en las aguas y el plancton 

de los  lagos Nahuel Huapi, Gutiérrez y Mascardi  y encontraron concentraciones de 

Cr,  Co y As similares a los promedios mundiales para aguas dulces 

 

2.1.2. LA BIOTA 

 

La biota de los lagos presenta características comunes a todos ellos. En la zonas 

litorales protegidas del viento, se desarrollan ambientes ricos en organismos en los 

que son comunes las  macrófitas emergentes como juncos, S. californicus  y 

sumergidas como Isoetes sp.,  Potamogeton linguatus  y Myriophyllum elatinoides. En 

la zona limnética del lago Moreno se presenta una carófita: Nitella sp. 

 

2.1.2.1 Plancton 

  

En relación al plancton, la fracción más pequeña (< 53 μm) está dominada en 

número, al menos en el lago Moreno,  por  Chrisochromulina parva 

(prymnesiophyceae) seguida por Rhodomonas lacustris (cryptofyceae) (Queimaliños, 

2002), ambas informadas como ítems alimentarios importantes para el zooplancton 

(Modenutti et al., 1998). Por el contrario, dinoflagelados como Gymnodinium 

paradoxum  y Gymnodinium aff. Varians se presentan en menor abundancia pero 

representan   la  mayor  proporción  del  volumen,  particularmente  G. paradoxum. De  

 

../../../../../../AppData/AppData/Roaming/Microsoft/Word/Fitzroya%20cupressoides
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Tabla 2.1 Parámetros físicos y químicos (promedios) medidos en los lagos Nahuel 

Huapi, Moreno (Parque Nacional Nahuel Huapi) y Futalaufquen (Parque Nacional 

Los Alerces) (Diaz et al., 2007). Zmax: profundidad máxima, DS: profundidad de 

Secchi, Cond.: conductividad, PT: fósforo total, PSR: fósforo soluble reactivo, NT: 

nitrógeno total, NID: nitrógeno inorgánico disuelto. 

 

 

 

Tabla 2.1 (cont.) 

 

 

estas especies  C. parva, R. lacustris y G.aff.varians han sido informadas con la 

capacidad de combinar fototrofía  con fagotrofía  (Queimaliños, 2002, Queimaliños et  

al., 2002). La fracción (f) de plancton de tamaño intermedio (53 μm < f <  200 μm) 

está dominada por el ciliado Ophridium naumanni (Modenutti et al., 1998). Este 

ciliado desarrolla poblaciones importantes en lagos profundos hasta una profundidad 

de 40-50 m (Modenutti, 1997) en asociación simbiótica con el alga verde Chlorella 

sp.  (Modenutti et al., 1998; Modenutti et al., 2000). Chlorella sp., y G. paradoxum 

Lago Altitud 

(msnm) 

Area 

(km
2
) 

Zmax 

(m) 

DS 

(m) 

p

H 

Cond. 

(µScm-1) 

PT 

µg 

L
-1

 

PSR 

µg 

L
-1

 

NT 

µg L
-1

 

NID 

µg L
-1

 

Nahuel 

Huapi 

 

765 

 

557 

 

464 

 

7.0 

 

7.5 

 

39.3 

 

9.0 

 

1.9 

 

71.0 

 

9.8 

Moreno 765 10.6 180 7.0 6.8 37.1 8.8 6.2 50.2 13.3 

Futalauf- 

quen 

 

510 

 

44.6 

 

168 

 

14.0 

 

7.8 

 

66.0 

 

6.2 

 

3.4 

 

- 

 

7.1 

Lago Na
+
 

mgL
-1

 

K
+
 

mgL-1 

Ca
++

 

mgL-1 

Mg
++

 

mgL
-1

 

Cl
-
 SO


4 

mgL
-1

 

HCO
3- 

mgL
-1

 

SiO2 

mgL
-1

 

Cla 

gL
-1

 

Nahuel 

Huapi 

1.8 0.5 3.3 0.9 1.12 1.2 18.7 15.1 1.4 

Moreno 1.2 0.3 4.8 1.4 1.12 1.3 22.7 10.0 0.4 

Futalaufquen 1.0 0.8 5.8 0.4 1.12 2.7 30.0 6.8 0.5 
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(integrante de la fracción más pequeña) han sido  citados como los principales 

responsables de las máximas concentraciones de clorofila medidas en el lago Moreno 

(Queimaliños 2002). Es interesante entonces subrayar que, tanto organismos  de la  

fracción menor, como de la intermedia, tienen un rol autótrofo. Como integrantes de la 

comunidad de tamaño intermedio se han encontrado también copépodos en estadio de 

nauplios (Modenutti et al., 1993). La fracción de mayor tamaño (f > 200  μm) está 

compuesta por adultos de los copépodos calanoideos Boeckella gracilipes y los 

cladóceros  Bosmina longirostris y Ceryodaphnia dubia como especies dominantes. 

También se encuentran presentes el ciliado Stentor araucanus  y los rotíferos 

pertenecientes a los generos  Synchaeta, Polyarthra, Keratella y  Onochilus  (Balseiro 

et al., 1997, Modenutti et al., 1998; Modenutti et al., 2000). Para mayor claridad, de 

aquí en más nos referiremos a las distintas fracciones de tamaño, atendiendo a su 

composición específica dominante,  como fitoplancton (10 μm < f < 53 μm), 

plancton mixto (53 μm < f <  200 μm) y zooplancton (f > 200 μm). 

 

2.1.2.2 Bentos  

 

Los productores primarios del bentos litoral están representados por macrófitas, 

principalmente Potamogeton sp. y Myriophyllum sp. y perifiton, este último dominado 

por diatomeas que se desarrollan sobre variedad de sustratos (Modenutti et al., 1998). 

El macrozoobentos está representado por platelmintos, anélidos, moluscos, 

crustáceos e insectos sobre los que la información biológica disponible es escasa (ver 

Añón Suárez, 1991, Miserendino 2001). 

Entre los moluscos, se encuentran pelecípodos como la almeja de agua dulce 

Diplodon chilensis  y  Piscidium sp.; también gasterópodos como Chilina dombeiana, 

Gundlachia concentrica y Heleobia hatcheri. Información biológica sobre la primera 

especie puede encontrarse en Lara et al. (2002) y sobre  las 3 últimas en Gaillard y 

Castellanos (1976) y Castellanos y Gaillard (1981). Entre los crustáceos son 

frecuentes Aegla riolimayana, Samastacus spinifrons  e Hyalella patagónica 

(Trochine, 2000). 
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2.1.2.3 Peces 

 

La fauna íctica de los lagos incluye las siguientes especies  autóctonas: puyen 

chico (Galaxias maculatus), puyen grande (Galaxias platei), perca criolla 

(Percichthys trucha), pejerrey patagónico (Odonthestes hatcheri), y bagre 

aterciopelado (Diplomystes viedmensis). Están presentes además las introducidas 

trucha arco iris (Oncorhynchus mykiss), trucha de arroyo (Salvelinus fontinalis),  

trucha marrón (Salmo trutta) y salmón encerrado (Salmo salar sebago). Los  

salmónidos fueron introducidos en la Patagonia argentina a partir de la primera década 

del siglo pasado (Espinos y Blasetti, 1999). Distintos aspectos sobre su biología 

pueden encontrarse  en Baigun y Ferriz, (2003); Espinos y Blasetti, (1999); Espinos et 

al., (1993); Mendoza y Espinos, (1993); Roa y Espinos, (1993);  Urbanski et al., 

(1997).  Estas especies ocupan el nivel más alto en las tramas tróficas de los lagos de 

la región, y la trucha marrón el más alto grado de piscivoría (Ribeiro Guevara et al., 

2006). 

El puyen chico es un pez pequeño, generalmente no mayor de 10 cm, que habita 

el sur de Sur América y Oceanía. En la Patagonia se han reportado algunas 

poblaciones con migración al mar  y otras sin ella (formas encerradas) (Azpelicueta et 

al. 1996). Puede encontrarse información sobre movimientos intralacustres y otros 

aspectos de su biología en Barriga et al., (2002),  Cussac et al., (1992), Reissig et al., 

(2003); Revenga y Scheinert., 1999a, 1999b; Revenga et al., 2005.  Su dieta en la 

región  incluye fitoplancton, zooplancton, y larvas de insectos, fundamentalmente 

quironómidos,  en cantidades que varían con la edad (Cervellini et al., 1992; Ferriz, 

1984; Macchi, 1991; Modenutti et al., 1993; Reissig et al., 2003). 

El bagre aterciopelado alcanza poco más de 30 cm de longitud. Aunque su 

biología es poco conocida se sabe que generalmente se lo encuentra en lagos asociado 

al fondo, a profundidad  de hasta 30m, y que se alimenta de organismos del 

macrozoobentos entre otros (Pascual et al., 2002; Vigliano et al., 2003).  

La   perca  criolla se  encuentra en  ríos y  lagos  y  tiene  hábitos tanto bénticos 

como pelágicos. Las relaciones entre su dieta y la de los salmónidos han sido 

estudiadas por Machi et al. (1999) y Machi et al.  (2007). 
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2.2. ANÁLISIS DE ELEMENTOS  

 

Todas las muestras se trasladaron refrigeradas al laboratorio de Análisis por 

Activación Neutrónica Instrumental (AANI) en forma inmediata después de la captura 

o al cabo de pocas horas, según la distancia.  Allí se conservaron congeladas a -34ºC 

hasta su procesamiento ulterior  (para cada  grupo de especies ver detalle más abajo, 

sección 2.5). Parte  de cada muestra se utilizó para AANI y parte se reservó para el 

análisis de isótopos estables.  

Las concentraciones de elementos traza (desde ahora anotada como [elementos]) 

en plantas, invertebrados y peces pequeños (puyen) se midieron en tejidos de todo el 

organismo a excepción de  moluscos (se eliminaron conchas de caracoles y valvas de 

almejas) y macrocrustáceos (se eliminaron exoesqueletos y órganos digestivos).  

Para la mayor parte de los análisis estadísticos que incluyeron peces predadores 

de nivel superior (salmónidos, perca, bagre), se utilizaron las determinaciones de 

elementos (y de isótopos estables, ver sección siguiente) del  tejido muscular, dado 

que su tasa de renovación es más lenta y así refleja la asimilación dietaria durante un 

periodo más largo que el tejido hepático (y de otros órganos). Los análisis de 

elementos en el hígado se realizaron en forma separada para relacionarlos con los de 

músculo. 

El AANI se realizó utilizando el método paramétrico absoluto (Kolthoff et al., 

1986). Se tomaron alícuotas de hasta 100 mg  del material homogeneizado se sellaron 

en ampollas de  cuarzo SUPRASIL AN
®

 (Ribeiro Guevara et al., (2004, 2005a,b) y se 

irradiaron durante 24 hs. en el reactor nuclear de investigación RA-6, en el Centro 

Atómico Bariloche. Las mediciones de radiación gamma de las muestras se realizaron 

sobre la base del sistema de espectrometría gamma de alta resolución que consta de un 

detector de HPGe tipo n, con electrónica  asociada.  Las concentraciones medidas se 

expresan en g g
-1

 peso seco, PS. Para el control de calidad de los análisis se 

utilizaron  patrones estándar  certificados por  “National Research Council” de Canadá 

(NRCC DORM-2 “Dogfish muscle”; NRCC DOLT-2 “Dogfish liver”; NRCC TORT 

“lobster hepatopáncreas”), las mediciones en dichos materiales mostraron similitud 
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con los valores certificados, como se muestra en la Tabla 2.2.  La variabilidad de las 

réplicas, además,  estuvo dentro del rango de incerteza analítica (15-20%). 

 

2.3. ANALISIS DE ISÓTOPOS ESTABLES 

 

Los análisis de isótopos estables de C y N se realizaron en alícuotas de las mismas 

muestras utilizadas para el análisis de elementos traza. Las mediciones se realizaron 

en  “Queen´s Facility for Isotope Research, at The Stable Isotope and ICP/MS 

Laboratory”, Kingston, Ontario, Canadá. Para ello, una alícuota del material 

liofilizado y re-homogeneizado de cada muestra fue pesada en cápsulas de estaño y 

quemada en analizador elemental a 1800 ºC. Los gases resultantes, CO2 y N2, se 

analizaron con  un espectrómetro de masas de cocientes isotópicos  DELTA
PLUS

XP 

(Campbell, Fisk et al., 2005a). Las abundancias de isótopos estables se expresan en 

notación  como desviaciones de las mediciones estándar expresadas  en partes por 

mil (‰)  de acuerdo a la siguiente ecuación:  

 

X = (Rmuestra/Restándar  1).1000, 

 

donde  X es 
13

C o 
15

N y R es el cociente correspondiente 
13

C/
12

C ó 
15

N/
14

N  

 

Los valores Restándar se basaron en el material denominado “PeeDee Belemnite” 

para el 
13

C y el N2 atmosférico para el 
15

N. Las medidas replicadas en el laboratorio 

indicaron errores de medición de 0.1‰ y 0.3 ‰ para 
13

C  y  
15

N respectivamente.  
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Tabla 2.2. Control de calidad para análisis de concentraciones de Cr  Co, Ag,  As y Se 

en tejidos biológicos.  Patrones de referencia certificados por el “National Research 

Council of Canada” (NRCC DORM-2 “Dogfish muscle”; NRCC DOLT-2 “Dogfish 

liver”; NRCC TORT “lobster hepatopáncreas”). Todos los valores en g g
-1

 PS.  

Muestra Cr Co Ag 

 Certificado Medido Certificado Medido Certificado Medido 

 

NRCC 

DORM-2 

 

 

34.7 ± 5.6 

 

 

31.6 ± 

3.6 

 

 

0.182 ± 

0.031 

 

 

0.221 ± 

0.022 

 

 

0.041 ± 

0.013 

 

 

0.045 ± 

0.010 

NRCC 

DOLT-2 

 

- 

 

- 

 

- 

 

- 

 

0.608 ± 

0.032 

 

0.595 ± 

0.101 

NRCC 

TORT 

 

0.77 ± 0.15 

 

0.62 ± 

0.19 

 

0.510 ± 

0.092 

 

0.554 ± 

0.050 

 

- 

 

- 

 

Tabla 2.2 (cont.) 

Muestra As Se 

 Certificado Medido Certificado Medido 

 

NRCC 

DORM-2 

 

 

18.0 ± 1.1 

 

 

16.8 ± 1.5 

 

 

-- 

 

 

- 

NRCC  

DOLT-2 

 

- 

 

- 

 

- 

 

- 

NRCC 

TORT 

 

21.6 ± 1.8 

 

21.2 ± 1.9 

 

- 

 

- 
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2.4. DISEÑO EXPERIMENTAL Y TRATAMIENTO 

ESTADÍSTICO 

 

En un estudio reciente, Arcagni et al. (en prensa) observaron, mediante la técnica 

de isótopos estables de C y N,  estructuras tróficas similares en ambas cubetas del 

lago Moreno. Sin embargo, observaron también que los valores 
13

C de peces, fueron 

mayores en el lago Moreno Oeste (MO) y que los 
15

N de toda la biota fueron 

mayores en el lago Moreno Este (ME). Es decir, mientras la estructura trófica general 

fue similar en ambas cubetas, la posición trófica  de varias poblaciones (o 

comunidades) fue diferente (ver capítulo 1, sección 1.3.3). Este hallazgo tiene 

implicancias en el diseño experimental debido a que si la dieta de algunas poblaciones 

o comunidades difiere entre MO y ME, la trofodinámica de los ETPT debería ser 

estudiada en cada cubeta por separado. Así, para el diseño resulta necesario contar con 

cierta  información previa sobre la vía de transferencia de cada elemento (fuente de 

carbono). A este respecto, hemos incluido el análisis de dicha información previa, es 

decir de la relación entre las [elementos] y la fuente de C (
13

C),  en las secciones 

“Resultados y Discusión” de los capítulos 3 y 4, en lugar de incluir  una sección 

separada de “análisis preliminar”. De esta manera se muestra  mejor la importancia de 

dicho análisis, cuyos resultados  determinaron que  la Ag se estudiara en el lago 

Moreno considerado como un todo mientras que el Cr, Co, As y Se, se estudiaran 

primero dentro de cada cubeta por separado y luego entre cubetas.  70 

 

Los datos de la presente tesis fueron explorados y reordenados con el programa 

Microsoft Excel 2007
®
, las pruebas estadísticas se realizaron con el programa “PAST 

Statistics” (Hammer et al., 2001) y los gráficos se realizaron con Origin Pro 8 versión 

2007 (Origin Lab, 2007) 

Para la realización de pruebas estadísticas, resulta ideal considerar a los 

organismos individuales como las unidades experimentales (Robinson et al., 2006). 

Sin embargo, dadas las restricciones analíticas que limitan el número de muestras,  en 
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el presente estudio consideramos como unidades experimentales a los individuos 

siempre que fue posible o, en su defecto, a homogenatos de varios individuos. Estos 

homogenatos, por un lado, resumen la información de varios individuos,  lo cual los 

robustece pero, a su vez, reducen el tamaño muestral y en consecuencia la posibilidad 

de conclusiones categóricas en algunos test. En el presente trabajo se calcularon 

medias, desviaciones estándar DE y coeficientes de variación CV (%),  sobre datos 

individuales y sobre homogenatos. Los tamaños muestrales y el uso de individuos u 

homogenatos se  aclara en los resultados de los capítulos siguientes. La normalidad de 

las distintas variables se analizó con la prueba de Shapiro-Wilk. Las distribuciones 

observadas de las concentraciones de elementos traza potencialmente tóxicos ETPT, 

en las distintas poblaciones (por ejemplo peces),  o comunidades (por ejemplo 

plancton), resultaron significativamente (p < 0.05) apartadas de la normalidad, a 

diferencia de las distribuciones de valores de isótopos estables de C y N que resultaron 

normales. Las pruebas estadísticas que se detallan más abajo se aplicaron teniendo en 

cuenta este análisis preliminar.  

 

2.4.1 COMUNIDADES DEL LAGO  MORENO 

La relación entre los valores 
15

N como estimadores de nivel trófico,  y los 

valores 
13

C como indicadores de origen de C orgánico en la dieta de los organismos 

de distintas comunidades,  se estudiaron con análisis de correlación paramétrica de 

Pearson.   

La relación entre [elementos] y valores  
15

N y 
13

C respectivamente,  se estudió 

con análisis de regresión simple modelo II (Sokal y Rohlf, 1981), con las 

concentraciones  de elementos logarítmicamente transformadas (log10). Estas 

regresiones se realizaron con valores tanto de individuos como de homogenatos. El 

modelo II de regresión no es de uso frecuente en estudios de trasferencia trófica de 

contaminantes, en los que se encuentran mayoritariamente (quizá exclusivamente) 

datos analizados con el modelo I, que determina la recta de regresión mediante el 

método de mínimos cuadrados. Sin embargo, cuando la variable independiente o 

“explicatoria” (
15

N o 
13

C en este caso)  no se fija bajo condiciones de laboratorio, o 
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sea, no puede ser manipulada por el experimentador de manera que ambas variables, 

explicatorias (
15

N, 
13

C) y explicada ([elemento]) se miden con error, el modelo II 

es el más adecuado. El procedimiento de modelo II  utilizado fue  el de eje principal 

reducido, según Miller y Kahn (1962). Resulta de interés subrayar que el modelo I 

tiende a subestimar la pendiente (Sokal y  Rohlf, 1981), lo que en estudios de 

trofodinámica de contaminantes significa subestimar la biomagnificación/biodilución. 

Las regresiones se calcularon incluyendo [elementos] tanto de individuos como de 

homogenatos.   

Para evaluar los posibles items alimentarios responsables de cambios dietarios en 

peces de las distintas cubetas del lago Moreno, se utilizó análisis de modelos de 

mezcla de isótopos (“isotope mixing model analysis”) con el que se pueden estimar 

las proporciones de distintos ítems alimentarios (presas)  que conforman la dieta de un 

consumidor (predador) (Phillips, 2001; Phillips y Gregg, 2001). La especie de pez 

elegida para este  análisis fue la trucha arco iris,  dado que es la única especie de 

predador de nivel trófico superior  sobre la que existen datos cuantitativos de dieta  en 

el lago Moreno (Vigliano et al., 2009). No obstante, dada la superposición de nichos 

respecto a los otros predadores de nivel superior, trucha marrón, trucha de arroyo y 

perca (Macchi, 1991; Vigliano et al., 2003)  es probable que los resultados hallados 

puedan extenderse a dichas especies. El número de ítems alimentarios que contribuyen 

a la dieta de la trucha arco iris en el lago Moreno es de aproximadamente 10 (Vigliano 

et al, 2009), número que excede la máxima cantidad de proporciones de ítems (n + 1),  

que pueden ser estimadas a partir de dos isótopos estables (n), en este caso C y N. Es 

decir, excede la cantidad de tres items cuyas proporciones pueden ser estimadas a 

partir de dos isótopos (Phillips, 2001; Phillips and Gregg 2001).  Cuando se presentan 

estos casos, comunes en estudios de dietas, una solución posible es combinar las 

fuentes alimentarias, con una lógica trófica, para  reducir su número  (Phillips et al., 

2005). En el presente trabajo adoptamos este criterio pero reduciendo el número de 

fuentes alimentarias a dos, en lugar de tres,  por las siguientes  razones: a) nuestro 

enfoque difiere del enfoque de Phillips et al. (2005) porque nuestro interés primario 

fue  comparar la contribución relativa de G. maculatus (presa principal, valores  
13

C 

intermedios) y de organismos bentolitorales  (valores 
13

C más altos) a la dieta de las 

truchas arco iris en cada cubeta del lago Moreno, antes que estimar las verdaderas 
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proporciones de dichas fuentes; b) no hay datos experimentales en la región  sobre la 

variabilidad del fraccionamiento isotópico del N entre niveles tróficos, dato necesario 

para utilizar los modelos de mezcla  de “2 isótopos-3 fuentes”.     

Entonces, utilizamos la fórmula: 
13

CM = fA
13

CA + fB
13

CB; 1 = fA + fB;  donde 


13

CM, 
13

CA  y 
13

CB representan los valores medios  de isótopos de C de la mezcla M 

(consumidor), y las fuentes alimentarias A y B, mientras que fA,  fB  son las 

proporciones de A y B en M (Phillips, 2001). Con esta fórmula se compararon entre 

cubetas, las proporciones de distintas fuentes alimentarias que en conjunto representan 

aproximadamente el 70% de la ingestión total anual de las truchas arco iris de edades 

2+ a 6+ en el lago Moreno (Vigliano et al., (2009). Dichas fuentes fueron (entre 

paréntesis se incluye el % estimado del consumo dietario anual en peso húmedo): 

[G.maculatus, GM (36%)], [Chilina sp. CH (19%)] y [Aegla sp.+ Samastacus sp, AeS 

(13%)]. Con ellas se realizaron combinaciones de a pares,  manteniendo en cada par la 

presa principal (G. maculatus, valores intermedios de 
13

C, “A” en la fórmula) y 

variando las presas bentolitorales (valores mayores de 
13

C, “B” en la fórmula). Los 

pares así conformados fueron: GM + Ch  y GM + AeS.  Las larvas de insectos se 

excluyeron del análisis. En el caso de Trichoptera y Plecoptera, porque presentaron 

valores 
13

C fuertemente influidos por la cadenas tróficas pelágicas, por lo que no 

fueron representativas de las presas bentolitorales (capitulo 4, Fig. 4.1).  Las larvas de  

Odonata y Ephemeroptera, por su parte, se excluyeron por bajo  tamaño muestral.   

 

2.4.2  PECES DE DISTINTOS LAGOS  

En forma similar a lo descripto en la sección anterior, la relación entre los valores 


15

N y los valores 
13

C con [elementos], así como la relación entre ambos cocientes 

isotópicos entre sí, se estudiaron mediante análisis de regresión modelo II y análisis de 

correlación de Pearson respectivamente.    

Para obtener una visión de conjunto de todos los peces según las [elementos]  (Cr, 

Co, Ag, As, y Se), se utilizó análisis de componentes principales (PCA). Para ello, 

sólo se incluyeron en el análisis individuos u homogenatos con los 5 elementos 

medidos. Estas mediciones fueron hechas en tejido muscular (resume condiciones de 
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un periodo mayor de tiempo) en todos los casos a excepción de la Ag que se midió en 

hígado, debido a que las concentraciones musculares estuvieron por debajo del límite 

de detección. Los puyenes, peces pequeños que se homogeneizaron enteros, fueron 

excluidos del análisis multivariado, para reducir al mínimo la heterogeneidad de los 

datos. Se consideraron tratamientos estadísticos, “lago” y “especie” 

respectivamente. Las unidades experimentales fueron los peces individuales u 

homogenatos. El tratamiento “lago” se replicó en “especie” y el tratamiento “especie” 

en  “lago”. Es decir, el análisis se realizó sólo con especies presentes en todos los 

lagos (trucha arco iris y trucha de arroyo en los lagos Nahuel Huapi, Moreno y 

Futalaufquen).  Dado que, además, la [elementos] traza en los peces está 

probablemente  influida  por la talla,  para asegurar condiciones de verdadera réplica 

(Hurlbert, 1984), las tallas de los peces de cada especie en cada ambiente fueron 

similares.  

Para comprobar diferencias significativas en las [elementos] traza en tejidos de 

peces de la misma especie, entre diferentes lagos, se definió como tratamiento 

estadístico “lago”. Las unidades experimentales fueron peces u homogenatos. Para 

asegurar condiciones de verdadera réplica (Hurlbert, 1984), tanto en el primer caso 

como en el segundo se analizaron peces con tallas similares. Los datos se analizaron 

primero con la prueba no paramétrica de Kruskall-Wallis y, cuando esta resultó 

significativa, se utilizó la prueba no paramétrica a posteriori  de Mann Whitney 

con nivel de significación corregido según Bonferroni.   

 

2.5 TÉCNICAS DE MUESTREO Y ACONDICIONAMIENTO 

Las especies de peces capturadas fueron trucha arco iris (Oncorhynchus mykiss), 

trucha marrón (Salmo trutta), trucha de arroyo (Salvelinus fontinalis), perca criolla 

(Perichthys trucha), y bagre aterciopelado (Diplomystes viedmensis). Las capturas se 

realizaron con redes tipo agalleras de distintas distancias entre nudos, caladas a 

diferentes profundidades de acuerdo a Vigliano et al., (1999). Los peces fueron 

posteriormente medidos, pesados y se determinó la edad de los salmónidos y las 

percas cuando fue posible mediante la lectura de escamas. Se introdujeron 
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individualmente en bolsas de polietileno y se congelaron inmediatamente después de 

capturados para ser enviados al Laboratorio de Análisis por Activación Neutrónica 

Instrumental (Centro Atómico Bariloche) donde permanecieron congelados a -34ºC.  

Antes de las determinaciones analíticas, los peces se descongelaron y se extrajeron 

sub muestras de músculo axial de aproximadamente 10 g con cuchillo de titanio. En 

los análisis individuales, las sub-muestras de músculo y los hígados de cada individuo 

se homogeneizaron en forma separada con un procesador con cuchillas de titanio, 

luego se liofilizaron hasta peso constante. La homogeinización subsiguiente del 

material secado, se realizó con  morteros de teflon
®
 (Ribeiro Guevara et al., 2006; 

Arribere et al., 2006). Para los análisis de homogenatos de varios individuos, se juntó 

material de aquéllos que no difirieran en más de 10 mm de longitud. Parte del material 

se reservó para el análisis de metales y parte se envió para la medición de isótopos 

estables.  

Se colectaron también ejemplares de Diplodon chilensis mediante buceo y 

recolección manual, se lavaron en agua del mismo sitio y se congelaron 

inmediatamente. Para su análisis posterior los ejemplares se descongelaron, lavaron en 

agua ASTM grado uno para eliminar partículas clásticas y se separó la glándula 

digestiva del resto de los tejidos blandos mediante disección con instrumentos de 

titanio, para ser analizada por separado. Luego, con 15 individuos de similar talla por 

sitio de muestreo,  se realizaron homogenatos con instrumentos de teflón o titanio, 

separando las glándulas digestivas del resto de los tejidos blandos. Las muestras así 

obtenidas se liofilizaron durante 5 días, hasta peso constante y se homogeneizaron 

nuevamente hasta obtener un polvo fino. Alícuotas de ese material se destinaron al 

análisis de elementos traza y al de isótopos estables.  

Se muestrearon también en MO y ME, durante seis estaciones del año 

consecutivas (primavera, verano, otoño, invierno, primavera, verano) entre 2004 y 

2009, los peces pequeños Galaxias maculatus, organismos del macrozoobentos que 

incluyen los siguientes taxones: Trichoptera, Plecoptera, Ephemeroptera, Odonata, 

Coleoptera, Chilina sp., Aegla Sp., y Samastacus sp.; macrófitas y biofilm. Los peces 

y algunos macrocrustaceos se muestrearon mediante trampas cebadas. El resto de los 

organismos mediante recolección manual.  
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Finalmente, durante este último período se muestreó plancton con redes cónicas 

de plancton, de nylon, de 10, 53 y 200  de tamaño, con recipiente colector de acrílico 

de 200 cc. Se realizaron arrastres verticales a distintas profundidades (50 m hasta 

superficie en zonas profundas, 0.5-1 m sobre el fondo hasta la superficie para zonas 

más someras) y por lo tanto filtrando diferentes volúmenes. Las fracciones colectadas 

con red de 10  se filtraron adicionalmente a través de un filtro de red de 53  para 

remover la fracción intermedia. De manera similar, la fracción colectada con red de 53 

 fue pasada a través de filtro de 200  para remover la fracción mayor. En el 

laboratorio, todas las muestras de la fracción menor fueron concentradas mediante 

filtrado con filtros Nucelopore
 

de policarbonato, de 0.2  de poro, prelavados con 

ácido, hasta un volumen de agua no mayor a 200 cc. Todos los frascos utilizados 

fueron de plástico, previamente sometidos a baños con ácidos clorhídrico y nítrico. 

Una   alícuota  del  material   se   preservó   en   formalina   amortiguada-sacarosa  

para observaciones taxonómicas.  El resto  de   las   muestras concentradas se liofilizó 

hasta peso constante. La masa mínima reservada para estos análisis fue de 

aproximadamente 1 mg  para  IE  y  de  50  a  100 mg  para   AANI de acuerdo a los 

requerimientos de la metodología analítica utilizada.
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CAPÍTULO 3 

LA PLATA EN EL LAGO MORENO 

 

3.1. INTRODUCCION  

 

La plata (Ag) en su forma iónica, junto con el cadmio (Cd), cromo hexavalente 

(CrVI), cobre (Cu) y metilmercurio, está considerada entre los metales más tóxicos 

para la biota acuática  (Eisler, 1996; Ratte, 1999). No obstante ello, la presencia de 

este elemento en aguas naturales ha recibido mucho menos atención científica que la 

de los otros elementos mencionados (Flegal at al., 2007), probablemente debido a su 

capacidad para unirse en forma covalente o coloidal, o para complejarse con una 

variedad de reactivos que disminuyen su biodisponibilidad y toxicidad  (Ratte, 1999).  

En la región, las concentraciones de plata, [Ag], en el sedimento, líquenes, 

almejas Diplodon chilensis e hígados de salmónidos de lagos del Parque Nacional 

Nahuel Huapi, resultaron significativamente mayores (varios órdenes de magnitud) 

que las medidas en el lago Traful, lago considerado como control (Ribeiro Guevara et 

al., 2002; Ribeiro Guevara et al. 2004; Ribeiro Guevara et al., 2005a,b). En estos 

estudios, los niveles aumentados de Ag se relacionaron en general con un gradiente de 

distancia al punto de vertido de aguas residuales de S.C. de Bariloche, y fueron 

asociados con desechos no tratados de la industria del revelado de películas 

fotográficas. De hecho, las [Ag] informadas en hígados de peces (0.06- 21.96 µg g
-1

  

PS) se encuentran, hasta donde sabemos, entre las más elevadas que se hayan 

informado a nivel global  (Ribeiro Guevara et al., 2005a).  

En relación con la trofodinámica de la Ag en tramas tróficas acuáticas, no hay 

hasta el presente conclusiones consistentes en la literatura sobre la tasa de 

transferencia (Luoma y Rainbow, 2008). Se ha informado potencial de 
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biomagnificación (capítulo 1, sección 1.2.3.1) y alta eficiencia de asimilación de Ag 

radio-marcada en abalones (Haliotis diversicolor) alimentados con plancton en un 

estudio de laboratorio  (Huang et al., 2008). Además, existe  evidencia de incremento 

de [Ag] en el hígado de ballenas (“belugas” y “bowheads”) de mayor nivel trófico en 

el oeste de la región ártica, auque no se observó tendencia a la biomagnificación en la 

trama trófica completa  (Dehn et al., 2006).  

Por otro lado, se ha informado biodilución de Ag para macroinvertebrados de una 

trama trófica de un arroyo contaminado en Japón (Watanabe et al., 2008). En forma 

similar, se ha descripto bioconcentración de Ag absorbida desde el agua en 

invertebrados (concentraciones de todo el cuerpo) de una trama trófica del Mar Artico, 

mientras que en la misma trama trófica se observó biodilución en el tejido muscular de 

vertebrados  (Campbell, Norstrom et al., 2005). 

Se reescriben a continuación los objetivos planteados en el capítulo 1  sección 

1.5.2 en relación con la Ag, de manera simplificada para facilitar la lectura. Son 

entonces objetivos del presente capítulo (1) evaluar la trodinámica de la Ag en la biota 

del lago Moreno y  (2) describir un cuadro general de su distribución.  

Hasta donde sabemos, el presente es el primer estudio que evalúa la 

trofodinámica de la Ag y describe su biomagnificación tejido-específica, incluyendo 

las principales comunidades de  toda una trama trófica de agua dulce.   

 

3.2  RESULTADOS Y DISCUSION  

 

3.2.1 ISÓTOPOS ESTABLES Y TROFODINAMICA 

 

3.2.1.1 En (toda) la biota  
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El estudio de la fuente de C en relación con la [Ag] en organismos del lago 

Moreno, mostró falta de correlación significativa entre 
13

C y Log([Ag]) en 

invertebrados y en peces, tanto en la cubeta oeste como en la este. En consecuencia, se 

supone que no hay influencia de la fuente de C en la transferencia trófica (vía de 

transferencia) de la Ag en el lago Moreno. Es decir, el hecho de que los organismos se 

alimenten de la trama trófica bentolitoral o de la pelágica, no influye en sus niveles de 

Ag. Teniendo en cuenta este resultado, los análisis que siguen, incluyendo la 

estructura trófica y las relaciones entre la [Ag] y el nivel trófico (estimado con 
15

N), 

se realizan con las muestras de ambas cubetas tomadas en conjunto, en forma 

aleatoria, con un número similar de organismos de cada cubeta. De esta manera sus 

resultados reflejan valores promedio representativos de todo el lago.  

En cuanto a la estructura trófica, no hubo correlación significativa entre los 

valores 
15

N y 
13

C  en el lago Moreno, como se muestra en la Figura 3.1. Para un 

análisis de las cubetas por separado ver Arcagni et al. en prensa, Revenga et al. 

(2012), y el capítulo 4. La estructura observada para el lago en su conjunto muestra 

una forma aproximadamente triangular, donde los peces predadores de nivel superior 

presentan los valores 
15

N más altos, mientras que sus valores  
13

C resultaron 

intermedios entre los de consumidores primarios litorales (el caracol Chilina sp., -

19.84 ± 1.36 ‰) y los de consumidores primarios pelágicos (la almeja Diplodon sp., -

26.09 ± 0.87‰) (Fig. 3.1, Tabla 3.1). Este resultado es similar al observado por 

Vander Zanden et al. (2006) en un lago de California, EEUU, donde los peces 

predadores de nivel superior, incluyendo trucha arco iris, integraron las tramas tróficas 

pelágica y bentolitoral, aunque con un mayor predominio de presas de este último 

origen en relación al presente estudio.  

La estructura trófica que observamos en el lago Moreno sin embargo fue muy 

diferente a la observada en ecosistemas marinos. Estos últimos  muestran o sugieren 

correlación positiva entre valores 
15

N y 
13

C. Este fue el caso de la estructura trófica 

descripta por Campbell, Norstrom et al. (2005) en un estudio  de trofodinámica de 

metales en una trama trófica ártica que incluyó algas, invertebrados, peces, mamíferos 

y aves acuáticas. En la misma dirección, Gorokhova et al., (2005) observaron en una 

trama trófica del mar Báltico datos que también sugieren correlación positiva.  
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Nuestros resultados y los de la literatura, muestran que la forma en que se relacionan 

la fuente de C y el nivel trófico es altamente variable en cada ecosistema.  

Dada la estructura trófica observada en el lago Moreno, para el análisis de la 

relación [Ag] vs. 
15

N en toda la biota, se incluyeron los organismos de ambas 

cadenas tróficas en lugar de analizar por separado las cadenas bentolitoral y pelágica 

(Luoma and Rainbow, 2008). Además se revisaron previamente  algunas relaciones 

predador-presa en la trama trófica,  a partir de los datos disponibles en la literatura y 

de nuestros valores de isótopos estables. La diferencia entre los valores medios 
15

N 

del zooplancton y el fitoplancton fue 2.93‰, muy próxima al fraccionamiento 

promedio de 
15

N de 3.4‰, aceptado en varios estudios tanto de laboratorio como de 

campo (Post, 2002). Este resultado es consistente con estudios basados en dieta 

realizados por Modenutti et al. (1998), y constituye evidencia adicional del vínculo 

trófico  entre  el  fitoplancton y el  zooplancton  muestreados  en  el  lago  Moreno. Sin  
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Figura 3.1 Relación entre isótopos estables de N y C en la biota del lago Moreno, 

utilizando valores promedio de las cuencas oeste y este. Para simplificar la lectura, las 

larvas de insectos y muestras de peces con N ≤ 2 fueron excluidos).   

 

embargo, la diferencia relativamente alta ( > 2‰) encontrada entre 
13

C del 

fitoplancton y del zooplancton (Fig. 3.1) contradice un vínculo trófico estrecho entre 

estas comunidades, pero esta contradicción podría explicarse por C recalcitrante 
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comúnmente encontrado en el fitoplancton (Post, 2002), y por la alta variabilidad 

diaria de valores 
13

C, muy frecuente también en dicha comunidad (O´Reilly et al., 

2002).  

Otros valores 
15

N y 
13

C observados en el presente estudio,  son consistentes con 

estudios de dieta, particularmente de peces predadores de nivel superior (Macchi et 

al., 1999, Vigliano et al., 2003). Estos son los casos de los decápodos  Aegla sp. y 

Samastacus sp. y del puyen, pez forrajero. La diferencia de valores 
15

N entre estas 

presas y los peces predadores superiores estuvo cercana al 3.4‰, es decir, el 

equivalente a 1 nivel trófico. Las diferencias de valores 
13

C entre los mismos 

predadores y presas, por su parte, estuvieron cercanas al 2‰, sobre todo respecto a 

truchas arco iris y percas, como era de esperar. Para analizar vínculos tróficos en 

niveles más bajos de la trama, a la luz de los valores de isótopos estables, serían 

necesarios más datos experimentales sobre dieta, razón por la que en este trabajo no se 

avanzó en esa dirección.  

El análisis de bioacumulación de la Ag de toda la biota muestreada comenzó con 

los niveles tróficos más bajos. Para asegurar la homogeneidad de los datos, 

analizamos en primer lugar la [Ag] en todo el cuerpo de organismos plantónicos, 

bénticos y del pez forrajero puyen. Los peces predadores de nivel superior fueron 

excluidos  debido a que se encontraron niveles detectables de [Ag] solamente en los 

hígados. En la porción más baja de la trama trófica se encontró regresión lineal 

significativa negativa, que sugiere una tendencia a la biodilución de la Ag, aunque con 

un bajo grado de ajuste (pendiente = -0.27, ordenada al origen = 1.14, r
2 

= 0.08, p < 

0.004, N = 98) (Fig. 3.2A). Este resultado es similar a la biodilución de Ag (medida 

en todo el cuerpo) observada en otras relaciones predador-presa informadas, que 

incluyen crustáceos y peces de agua dulce (Ikemoto et al., 2008); macroinvertebrados 

de un arroyo de agua dulce (Watanabe et al., 2008) y una comunidad béntica marina 

de profundidad (Asante et al., 2010). Sin embargo, la tendencia a la biodilución en la 

porción más baja de la trama trófica del lago Moreno mostrada por nuestros 

resultados, contradice la tendencia a la biomagnificación observada por Asante et al. 

(2010) en una comunidad demersal de crustáceos.   
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Resulta interesante destacar que, dado que la [Ag] en el tejido muscular de peces  

estuvo por debajo del límite de detección, el patrón de biodilución encontrado podría 

ser acentuado incorporando datos del tejido muscular (si esto fuera posible). Sin 

embargo, los datos de músculo podrían también resultar en no-correlación (falta de 

una tendencia trofodinámica), como la observada por Campbell, Norstrom et al. 

(2005) en una trama trófica pelágica en el Artico (midiendo [Ag] en tejido muscular 

de peces).  

Mientras utilizar la [Ag] de todo el organismo fue útil para demostrar la tendencia 

general de la tasa de transferencia de la Ag en la biota del lago Moreno, esto no 

necesariamente proveyó alguna pista sobre la transferencia de la Ag a niveles tróficos 

superiores (vertebrados ictiófagos). La Ag (y otros metales) no se distribuyen en 

forma homogénea en los tejidos animales. Dado su carácter de metal no esencial, 

puede ser almacenada en el hígado y otros órganos de peces, como un mecanismo de 

detoxificación (Luoma and Rainbow, 2008). Como consecuencia, esos órganos de 

detoxificación pueden resultar importantes en la vía de transferencia de los metales 

hacia vertebrados ictiófagos como la gaviota cocinera (Larus dominicanus) o el huillín 

(Lontra provocax), especie esta última declarada vulnerable. 

En un paso posterior de análisis, revisamos los datos de la trama trófica completa, 

incluyendo esta vez los datos de hígados de peces, para determinar el incremento 

promedio que podría tener la [Ag] desde los niveles tróficos inferiores hasta dichos 

órganos. Hubo, nuevamente regresión significativa, pero esta vez positiva, aunque con 

un bajo nivel de ajuste (pendiente = 0.21, ordenada al origen = -2.14, r
2 

= 0.04, p < 

0.006, N = 151). Luego, realizamos un paso más de refinamiento en el análisis de 

regresión, eliminando los organismos con el mayor grado de dispersión en la [Ag], es 

decir el fitoplancton, (CV = 164.3 %), plancton mixto (207.8%) y perca (CV= 99.5%)  

El fitoplancton ha sido informado como un mal integrador de la concentraciones de 

metales en el tiempo, ya que presenta un ciclo de vida corto, de pocos días (O´Reilly 

et al., 2002). Por su parte la perca, aunque comparte ítems alimentarios con las truchas 

(Macchi et al., 1999, Vigliano et al., 2003), probablemente difiera en las proporciones 

de algunas presas. (ver sección siguiente). Luego de estas exclusiones, la regresión 

resultante fue también significativa y positiva pero con un mayor nivel de ajuste 
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(pendiente = 0.24, ordenada al origen = -2.57, r
2 

= 0.34, p < 1.21×10
-9

 , N = 92; Fig. 

3.2B). Es interesante destacar que este segundo enfoque podría resultar de interés 

incluso fuera del ámbito de la ecotoxicología. Por ejemplo, los lagos cercanos a minas 

y sitios de procesado de plata, podrían estar expuestos a niveles elevados del metal. 

Observar las concentraciones hepáticas y de otros órganos, y las tendencias 

trofodinámicas de la Ag, permitirían monitorear esos lagos potencialmente 

impactados, e incluso dar pistas prospectivas de la localización de minerales de alto 

contenido de Ag y otras fuentes contaminantes por dicho elemento.   

 

3.2.1.2 Dentro de cada Especie   

 

El análisis dentro de cada especie de pez se realizó porque las variaciones 

individuales de nivel trófico, entre los individuos de una misma población, pueden 

influir las concentraciones de ETPT (Kidd, 1998). No hubo correlación significativa 

entre [Ag] (de todo el cuerpo)  y 
15

N en el puyen (N=10). 

 Cuando el análisis se realizó en predadores de nivel superior, es decir con 

concentraciones hepáticas de Ag, resultó que no hubo correlación significativa entre 

Log([Ag]) y 
15

N de músculo en trucha arco iris y en perca (N = 14 y N = 13 

respectivamente); sin embargo, inesperadamente esta regresión fue significativa en la 

trucha de arroyo  (pendiente = 0.25, ordenada al origen = -2.97,  r
2 

= 0.41,  p < 0.017, 

N = 13) (Fig. 3.3).  

El interjuego de las 4 tasas que gobiernan el proceso de transferencia trófica 

(ingestión TI, asimilación TA, dilución TD, y eliminación TE) puede resultar en 

biomagnificación o biodilución (Reinfelder et al. 1998; Luoma y Rainbow, 2008) 

(capitulo 1, sección 1.2.3.1). Tanto el proceso de asimilación como el de eliminación 

pueden estar influidos por factores ambientales o propios de la especie. La TI está 

influida por la disponibilidad de alimento y la conducta del predador (elección del 

alimento); la TA por factores fisiológicos tanto del predador (capacidad de extraer 

metal de su alimento) como de la presa (fraccionamiento del metal en sus tejidos 
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corporales). Por  otro  lado   la TE y/o TD están influidas por factores fisiológicos, que 

frecuentemente explican la mayoría de las diferencias en las concentraciones de 

metales entre las especies (Luoma and Rainbow, 2008). Existe en el lago Moreno un 

alto grado de superposición en las dietas de trucha arco iris, trucha de arroyo y perca 

sugerido por sus valores de isótopos estables (Fig.3.1)  y confirmado por estudios de 

contenido estomacal (Macchi et al., 1999, Vigliano et al., 2003). Sin embargo, la 

dispersión más alta de valores de [Ag] en la perca (CV = 99.5%), en relación con los 

otros   predadores  de  nivel  superior  (truchas  arco  iris  y  de  arroyo,  CV = 39.0% y 

62.1% respectivamente)   sugiere  un  patrón  dietario  específico  y consecuentemente  

una TI diferente para esa especie.. Es  probable  que  las  truchas  arco  iris y de arroyo 

tengan patrones dietarios más parecidos entre sí, que favorezcan TI similares para 

ambas especies. En relación con la TD, no hubo diferencias significativas en la 

longitud total entre truchas de arroyo y truchas arco iris, lo que indica que el efecto de 

dilución no pudo ser importante. Así, los factores fisiológicos asociados con TA y/o 

TE de la Ag, resultan una buena hipótesis de trabajo para explicar el incremento de la 

concentración hepática de Ag asociada al nivel trófico, en truchas de arroyo del lago 

Moreno. Estudios de laboratorio podrían aportar al entendimiento del patrón distintivo 

de acumulación de Ag que presentaron las truchas de arroyo. 

 

3.2.2 DISTRIBUCIÓN DE LA PLATA   

 

3.2.2.1  Invertebrados   

 

Las [Ag] (media ± DE) medidas en diferentes invertebrados del lago Moreno fue 

muy variable (Tabla 3.1). Entre los organismos bentónicos (larvas de insectos,  

crustáceos y moluscos) el caracol Chilina sp y el cangrejo Aegla sp.  mostraron los 

valores más altos (0.60 ± 0.28 g g
-1

 y 0.47 ± 0.03 g g
-1

 respectivamente) (Tabla 

3.1). La [Ag] difirió significativamente (p < 3.25 × 10
-6

) entre las fracciones de 

plancton   (ver   capítulo  2  sección  2.1.2.1   sobre   tamaño  y  c omposición  de   las  
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Fig. 3. 2 Log [Ag] vs. 
15

N en la biota del lago Moreno. A. Concentración de Ag 

de todo el cuerpo de organismos del plancton, bentos y puyenes (pendiente = -0.27,  

ordenada  al  origen = 1.14, r
2
 = 0.08, p < 0.004, N = 98).  B.  Concentraciones  de  Ag  

incluyendo el hígado de los peces predadores de nivel superior. Los organismos con 

mayor dispersión en la `[Ag] (fitoplancton, plancton mixto y perca) fueron eliminados 

(ver texto) (pendiente = 0.24, Ordenada al Origen = - 2.57, r
2
 = 0.34, p < 1.2 × 10

-9
, N 

= 92). Notar que la pendiente representa el incremento promedio de la [Ag] desde los 

consumidores primarios hasta los hígados de los peces, órgano potencialmente 

portador hacia el próximo nivel trófico.  
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Figura 3.3.  Log ([Ag]) en hígado vs. 
15

N (músculo) en trucha de arroyo del lago 

Moreno (pendiente = 0.25, ordenada al origen = -2.97, r
2 
= 0.41,  p = 0.017,  N = 13) 

 

La prueba a posteriori de comparaciones apareadas de Mann Whitney, con nivel de 

significación corregido según Bonferroni, mostró [Ag] en el fitoplancton (1.82 ± 3.00 

g g
-1

) significativamente mayor que la [Ag] en el zooplancton (0.25 ± 0.13 g g
-1

; p 

< 5.39 × 10
-5

). Otro tanto ocurrió con el plancton mixto (1.07 ± 2.23 g g
-1

) en 

relación al zooplancton (p = 1.0 ×10
-4

), pero no se observaron diferencias entre 

plancton mixto y fitoplancton.  

En copépodos marinos alimentados con protozoos fagótrofos, se han demostrado  

tasas de excreción más altas para diferentes metales, incluida la Ag, que las de 

copépodos alimentados con diatomeas autótrofas (Twining and Fisher, 2004). Estos 

resultados fueron explicados por un contenido mayor de Ag soluble en los organismos 

fagótrofos que en los autótrofos (algas). La mixotrofia, se ha informado como una 

conducta fisiológica prevalente en organismos de diferentes taxones que conforman 

nuestro “fitoplancton” (capitulo 2, sección 2.1.2.1) (Queimaliños et al., 1999). Así, la 
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[Ag] significativamente menor hallada en el “zooplancton”, compuesto 

principalmente por copépodos, podría explicarse por una tasa de excreción aumentada.   

No obstante esta disminución, la [Ag] en el zooplancton del lago Moreno merece 

cierta atención. Ello debido a que se han iformado efectos tóxicos, letales y subletales, 

en microcrustáceos marinos y de agua dulce, a concentraciones inferiores a las 

observadas en algunas muestras de zooplancton durante  el presente trabajo. Así, en 

un estudio de exposición dietaria a Ag, Hook y Fisher (2001a) encontraron 

disminución en la producción y en la viabilidad de los huevos cuando la [Ag] alcanzó 

0.3 μg g
-1

  PS  en cladóceros,  y 0.5 μg g
-1

  PS  en copépodos. En el mismo sentido, en 

un trabajo experimental, Bielmyer et al. (2006) observaron una disminución del 20% 

en la tasa de sobrevivencia del copépodo  Acartia tonsa alimentado con algas 

expuestas a Ag en una concentración de 1.6 μg Ag g
-1

 alga PS. En el presente estudio, 

la concentración media de Ag en el fitoplancton excedió ese valor y alcanzó un 

máximo de 12.6 μg g
-1

 (Tabla 3.1).  

En los estudios de Hook y Fisher (2001a) y Bielmyer et al. (2006),  los 

mecanismos de toxicidad no fueron investigados. A este respecto, se acepta que el 

mecanismo patogénico de la intoxicación por Ag en peces y crustáceos acuáticos, es 

una reducción en la absorción de Na
+
 debida al bloqueo de la Na

+
/K

+
 ATPasa (Grosell 

et al., 2002; Paquin et al., 2002a), con la consecuente disminución en la [Na] corporal 

en forma concomitante con un aumento en la [Ag] (Marchall y Grosell, 2006) Si bien 

este mecanismo de inhibición de la Na
+
/K

+
 ATPasa está documentado en exposiciones 

agudas de peces e invertebrados a la Ag disuelta en el ambiente acuático, el 

mecanismo parece ser similar en las exposiciones crónicas a través de la dieta (Luoma 

y Rainbow, 2008). La inhibición de la Na
+
/K

+
 ATPasa sí ha sido descripta en otros 

estudios, por ejemplo en  dáfnidos de agua dulce (Bianchini et al. 2002; Bianchini y 

Wood, 2003) y en  especies de copépodos eurihalinos (Pedroso et al., 2007). Con estos 

antecedentes, serían interesantes futuros estudios sobre la relación entre [Ag] y [Na] 

en zooplancton del lago Moreno. 
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3.2.2.2 Peces  

 

La [Ag] promedio en puyenes de diferentes clases de edad en el lago Moreno 

(medida en todo el cuerpo de individuos separados u homogenatos de varios 

individuos) alcanzó 0.03 ± 0.01 g g
-1

 (Tabla 3.1). Por su parte, la concentración en 

el tejido muscular de todos los peces predadores de nivel superior, resultó por debajo 

del límite de detección, como se mencionó en la sección 3.2.1.1.  La [Ag] fue 

particularmente elevada en el hígado de trucha arco iris (2.85 ± 1.1 g g
-1

). En trucha 

de arroyo fue de 0.98 ± 0.61 g g
-1

 y en perca de 0.81 ± 0.80 g g
-1

 (en todos los 

casos, valores para todas las clases de tamaño consideradas en conjunto). El bagre 

aterciopelado mostró las menores concentraciones hepáticas de Ag (0.02 g g
-1

). 

Con relación al riesgo toxicológico humano, en el Código Alimentario Argentino 

no se citan concentraciones de referencia para la Ag en carnes. Además, en contraste 

con lo que ocurre con la toxicidad de este elemento sobre diversos organismos 

acuáticos, no abundan estudios sobre la salud pública. En EEUU la “Agency for Toxic 

Substances and Disease Resgistry” (ATSDR) no menciona estudios que documenten 

efectos perjudiciales para la salud humana por exposiciones dietarias de corta (≤ 14 

días) o larga ( 14 días) duración, ni fija niveles de riesgo mínimo para la exposición 

humana a la Ag, a diferencia de lo que ocurre con otros ETPT (ATSDR, 2011). 

 

3.3 CONCLUSIONES 

 

3.3.1 ISÓTOPOS ESTABLES Y TROFODINAMICA 

 

La mayor o menor proporción de ítems alimentarios bentolitorales (estimada con 

valores 
13

C)  en los  consumidores  del lago Moreno no fue un factor importante en la 

trofodinámica de la Ag.  La forma en que se relacionan la fuente de C (
13

C) y el nivel 

trófico (
15

N) en la biota del lago Moreno tomado como un todo, es similar a la 
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observada en otros sistemas lacustres,  ya que adopta una forma triangular con los 

peces predadores en el vértice superior. Así, en relación con la Ag, se rechazan las 

hipótesis Nº 1 y Nº 2 de la presente tesis  (capítulo 1, sección 1.4.1). La 

trofodinámica de la Ag en el lago Moreno mostró un patrón general de biodilución 

considerando concentraciones de todo el cuerpo de invertebrados y tejido muscular de 

peces,  por lo tanto se acepta  para  este  elemento la  hipótesis  Nº 3  (sección 

1.4.1).  Cuando  se  incluyó  en  el  análisis  el contenido   de  Ag  de   los   hígados  de 
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   Tabla 3.1. Concentraciones de Ag  y cocientes de isótopos estables de C y N en la biota del lago Moreno 
a
. 

 

Organismo N [Ag]  g g
-1 

(PS) N 
15

N 
13

C 

  Mínimo Media ± DE Máximo  Media ± DE Media  ± DE 

 

Fitoplancton 

 

17 

 

0.17 

 

1.82 ± 3.00 

 

12.60 

 

17 

 

4.81 ± 1.04 

 

26.68 ± 2.32 

Plancton mixto 17 0.20 1.07 ± 2.23 9,70 17 5.62 ± 1.25 -26.40 ± 2.84 

Zooplancton 25 0.07 0.25 ± 0.13 0.69 24 7.74 ±  0.81 -28.74 ± 1.49  

Myriophyllum sp. y 

Potamogeton sp. 
3 0.07 0.17 ± 0.13 0.32 2 3.00 ± 0.99 -30.90 ± 2.04 

Biofilm 0 - - - 2 1.28 ±  0.09 -20.84 ± 3.34 

Trichoptera  7 0.08 0.28 ± 0.39  1.15 7 4.70 ±  1.90 -26.90 ± 1.50 
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Organismo  N [Ag]  g g
-1 

(PS) N 
15

N 
13

C 

  Mínimo Media ± DE Máximo  Media ± DE Media ± DE 

 

Odonata  

 

2 

 

0.03 

 

0.06 ± 0.05 

 

0.10 

 

6 

 

4.36 ± 1.08 

 

-22.90 ± 3.12 

Plecoptera  1  0.07    0 - - 

Ephemeroptera  1  0.07  1 6.33 -23.70 

Diplodon sp. 2(15) < 0.05 - 0.11 6(5-15) 4.88 ± 0.24 -26.09 ±0.87 

Chilina sp. 5 0.32 0.60 ± 0.28 1.02 2 5.00 ± 2.40 -19.84 ± 1.36 

Hyalella sp. 5 0.10 0.12 ± 0.02 0.15 4 5.22 ± 3.64 -26.59 ± 2.04 

Samastacus sp.
 b

 9 0.08 0.14 ± 0.05 0.24 9 7.35 ± 1.22 -22.66 ± 0.90 

Aegla sp. 
b 

3 0.43 0.47 ± 0.03 0.49 3 7.86 ± 2.50 -20.94 ± 2.90 
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Organismo N [Ag]  g g
-1 

(PS) N 
15

N 
13

C 

  Mínimo Media ± DE Máximo  Media ± DE Media ± DE 

 

Galaxias maculatus  
       

30-40 mm 3(30)  0.03 ± 0.00  3 9.38 ± 0.04 -26.46 ± 0.27 

40-50 mm 2(30) 0.02 0.03 ± 0.00 0.03 2 8.91 ± 0.02 -25.38 ± 0.08 

50-60 mm 1(30) - 0.04 - 1 8.44 -23.70 

50-60 mm 2 0.06 0.06 ± 0.01 0.08 2 9.00 ± 2.20 -23.03 ± 0.54 

60-70 mm 1  0.03  1 7.73 -23.10 

> 70 mm 1  0.02  1 8.47 -23.70 

Salmo trutta
c
 1  9.87  1 11.50 

-23.50 
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Organismo N  [Ag]  g g
-1 

(PS) N 
15

N 
13

C 

  Minimo Media ± DE Máximo  Media ± DE Media ± DE 

 

Oncorhynchus mykiss
c
 

      

330-380 mm 3(2-5) 1.70 2.49 ± 0.70 2.94 3(2-5) 11.43 ± 0.90 -23.90 ± 1.90 

380-430 mm 1(12)  2.13  1(12) 11.90 -24.80 

380-430 mm 2 1.86 1.92 ± 0.08 1.97 2 12.06 ± 0.93 -24.10 ± 1.10 

430-480 mm 5(4-9) 1.84 3.28 ± 1.13 3.92 5(4-9) 11.13 ± 0.79 -22.90 ± 1.80 

430-480 mm 2 1.93 3.60 ± 2.30 5.20 2 10.24 ± 0.37 -22.59 ± 0.99 

> 480 mm 1(10)  2.91  1(10) 12.30 

-24.09 
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Organismo N [Ag]  g g
-1 

(PS) N 
15

N 
13

C 

  Minimo Media ± DE Máximo  Media ± DE Media ± DE 

        

Salvelinus fontinalis
c
       

240-290 mm 1  0.37  1 10.00 -24.50 

240-290 mm 1(2)  0.96  1(2) 11.10 -25.33 

290-340 mm 1(2)  0.68  1(2) 12.40 -26.05 

340-390 mm 1  0.82  1 11.00 -23.87 

340-390 mm 3(2) 0.49 1.60  ± 1.00 2.70 3(2) 12.37 ± 0.42 -26.90 ± 2.30 

390-440 mm 3 0.33 0.31 ± 0.66 0.76 3 11.00 ± 1.20 -24.60 ± 3.30 

440-490 mm 1  0.96  1 12.30 -28.40 
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Organismo N [Ag]  g g
-1 

(PS) N 
15

N 
13

C 

  Mínimo Media ± DE Máximo  Media ± DE Media ± DE 

 

440-490 mm 

 

1(4) 

 

 

0.76 

 

 

1(4) 

 

12.10 

 

-28.80 

>490 1  0.96  1 10.50 -21.90 

Percichthys trucha
c
        

310-350 mm 2 0.28 1.60 ± 1.40 2.60 2 10.38 ± 0.40 -25.50 ± 1.30 

310-350 mm 1(4)  0.08  1(4) 12.80 -25.80 

350-390 mm 6 0.08 1.14 ± 0.95 2.30 6 10.90 ± 1.10 -25.40 ± 2.10 

350-390 mm 3(4-11) 0.06 0.37 ± 0.43 0.86 3(4-11) 10.10  ± 1.60 -21.60 ± 2.90 

390-430 mm 2 0.08 0.19 ± 0.16 0.30 2 11.53 ± 0.29 -24.90 ± 3.60 

390-430 mm 9(4-10) 0.13 0.96 ± 0.68 2.30 9(4-10) 10.55 ± 0.94 -22.70 ± 2.30 
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Organimo N [Ag]  g g
-1 

(PS) N 
15

N 
13

C 

  Mínimo Media ± DE Máximo  Media ± DE Media ± DE 

>430 mm 2 0.17 0.18 0.18 2 10.70 ± 2.30 -22.50 ± 7.20 

Diplomystes viedmensis 
c
       

179-260 mm 1(7)  0.02  7 8.74 ± 0.55 -26.40 ± 1.50 

 

N: tamaño de muestra. Si las muestras son homogenatos, el número de individuos por cada muestra se indica junto a 

N entre paréntesis. DE: desviación estándar. 
 

a
Todas las Concentraciones corresponden a todo el cuerpo, excepto para 

b 
exoesqueleto y glándula digestiva 

eliminados. 

c 
Concentración de Ag en el hígado tomada de Ribeiro Guevara et al. (2005a). Los valores de cocientes isotópicos 

fueron medidos en músculo.  



80 

 

peces predadores de nivel superior, como órganos primarios de acumulación del 

metal, la [Ag] se incrementó fuertemente desde los consumidores primarios hasta los 

hígados de los peces, lo que representa una biomagnificación tejido-específica, que 

podría tener consecuencia ecotoxicológica. El presente estudio mostró la importancia 

del factor específico (especie-específico) en la trofodinámica de la Ag como lo 

informa el trabajo previo (Ribeiro Guevara et al., 2005a) pero en dos formas 

adicionales, a) entre los peces predadores de nivel superior del mismo lago, una 

población puede exhibir una asociación entre el nivel trófico y un incremento tejido-

específico en la [Ag], mientras que otras no; b) para modelar la trofodinámica de la 

Ag, no necesariamente se deben incluir todas las especies muestreadas en un lago; la 

eliminación cuidadosa de especies clave no incluidas en la cadena trófica (por ejemplo 

la perca) o que exhiben una alta variación temporal en las [Ag] (por ejemplo 

fitoplancton) podría aumentar el poder predictivo del modelo, en este caso, de 

regresión lineal.     

 

3.3.2 DISTRIBUCIÓN DE LA PLATA   

 

El cuadro general de distribución de la Ag en organismos del lago Moreno mostró 

datos diversos, con las mayores concentraciones en  fitoplancton y plancton mixto en 

un extremo de la trama trófica, y en hígados de peces predadores de nivel superior 

(trucha y perca) en la otra, con valores intermedios en  organismos bentónicos como  

los caracoles Chilina sp. g g
-1

 y el decápodo Aegla sp.  

Por otro lado, en relación  a posibles efectos tóxicos sobre seres humanos, la falta 

de estudios sobre exposición dietaria y la ausencia de niveles de riesgo mínimo 

establecidos por la “Agency for Toxic Substances and Disease Resgistry” de EEUU 

(ATSDR, 2011) sugieren que la exposición a la Ag por dicha vía, no es un problema 

para la salud pública. Menos aún teniendo en cuenta que las mayores concentraciones 

estuvieron en hígados de peces del lago Moreno (no consumidos por personas en la 

región). Así, resultarían interesantes estudios posteriores sobre este elemento, pero 

sobre sus posibles consecuencias en el zooplancton antes que en seres humanos.  
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CAPÍTULO 4 

CROMO, COBALTO, ARSENICO Y SELENIO 

EN LA BIOTA DEL LAGO MORENO  

 

 

4.1 INTRODUCCION  

 

En un estudio previo, Ribeiro Guevara et al (2004) encontraron niveles elevados 

de Cr y As en almejas Diplodon chilensis de los lagos Moreno y Nahuel Huapi. Los 

valores medidos en el lago Moreno (29.3 g g
-1

 ± 2.7; 38.5 g g
-1

 ± 3.4 PS, para Cr y 

As respectivamente) fueron significativamente mayores que en el lago Traful (8.88 g 

g
-1

 ± 0.86; 13.9 ± 1.2 g g
-1

), un lago más remoto tomado como control. Aunque no se 

han identificado fuentes especificas para cada elemento, los autores asociaron los 

niveles incrementados al vertido sin tratamiento de efluentes cloacales de la ciudad de 

Bariloche al lago Nahuel Huapi, conectado con el lago Moreno (Ribeiro Guevara et al. 

2004). 

Como se mencionó en el capítulo 1 (sección  1.2.3.1) no resulta fácil generalizar 

sobre la tasa de transferencia de los ETPT.  En este sentido, en el capítulo 3 se 

mostró, por ejemplo,  la importancia de los tejidos donde se miden concentraciones. 

Así, resultó  biomagnificación de la Ag cuando se incluyeron las concentraciones 

hepáticas de peces en una trama trófica como la del lago Moreno que, en general, 

tendió a la biodilución de este elemento.  

Con respecto al As, Cr y Co, una revisión de la literatura, sobre todo de 

ecosistemas de agua dulce, muestra resultados contrastantes. Driver (1994) informó 

mayores concentraciones de As, Cr y Co en niveles tróficos inferiores en lagos 

cercanos a Hanford Site, EEUU. De manera similar, se observó tendencia a la 

biodilución del As en tramas tróficas que incluyeron plancton y varias especies de 

peces en 20 lagos de EEUU (Chen et al., 2000). Más recientemente, se encontró 
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regresión significativa negativa entre [As] y [Cr] por un lado, y el nivel trófico 

(medido con valores 
15

N) por otro, en una cadena trófica que incluyó gasterópodos, 

crustáceos, insectos y peces de una laguna contaminada por la minería de Fe en Brasil 

(Pereira et al., 2010). Por el contrario no se encontró correlación significativa entre  

[As], [Cr] y [Co] y nivel trófico (
15

N) en una cadena trófica compuesta por 

fitoplancton, gasterópodos, crustáceos y peces en el delta del río Mekong, Vietnam del 

Sur  (Ikemoto et al. (2008). De manera similar, las [As] y [Cr] no presentaron 

correlación significativa con el nivel trófico en moluscos, crustáceos y peces del delta 

del río Amarillo en China (Cui et al., 2011). Finalmente, existen en la literatura 

estudios que sugieren la biomagnificación del Cr (Altindag y Yigit, 2005; Ali 

Mohamed y Fishar Mohamed, 2005). 

Por su parte, el Se no escapa al cuadro general de resultados contrastantes 

disponibles en la literatura. Ikemoto et al. (2008) encontraron un aumento 

significativo en la [Se] en organismos de nivel trófico superior (mayores 
15

N) en el 

delta del río Mekong mientras que Hopkins et al. (2004) informaron una tendencia a la 

biodilución entre invertebrados bentónicos  y peces  del río Savannah en EEUU. 

En cuanto al lago Moreno, Arribére et al. (2010) informaron una tendencia 

general a la biodilución para distintos elementos como Cr, Co y As en el bentos. 

Dentro de un contexto general de semejanza en las estructuras tróficas de las 

cubetas oeste y este de dicho lago, Arcagni et al. (en prensa) observaron diferencias en 

las posiciones tróficas de algunos organismos (definiciones en capitulo 1, sección 

1.3.3.2) . Tales diferencias se muestran aquí (Fig.4.1) para facilitar la lectura, tal como 

se anticipó en el capítulo 2, sección 2.4. Resulta importante destacar que las 

diferencias en las posiciones tróficas de algunas poblaciones y comunidades pueden 

influir en los dos aspectos de la trofodinámica, es decir,  tanto en la tasa de 

transferencia como en la vía de transferencia (ver capítulo 1, sección 1.3.3). Esta 

influencia puede darse de distintas maneras. Por ejemplo, en un contexto comparativo 

de dos poblaciones de peces, valores más altos de 
13

C en una de ellas, implicarían 

una mayor proporción de presas bentolitorales en su dieta (y un posible cambio en la 

vía de transferencia de un ETPT). Por su parte, valores 
15

N más elevados en una 

población que en otra podrían resultar si las presas bentolitorales,  
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Figura 4.1. Relación entre valores promedio de 
15

N (como indicadores de nivel 

trófico), vs. 
13

C (como indicadores de fuente dietaria de C)  en la biota de las dos 

cubetas del lago Moreno, MO y ME. Datos parcialmente extraídos de Arcagni et al. 

(en prensa).  

 

cuya proporción aumentó, tuvieran un nivel trófico más elevado, lo que podría 

modificar la pendiente del modelo de regresión (tasa de transferencia). 

Alternativamente, el tener valores 
15

N más altos en una población que en otra, podría 

ser consecuencia de un nivel de base de valores 
15

N más alto, como mencionan 

Arcagni et al. (en prensa). En cualquier caso, los cambios de valores 
15

N podrían 

influir en el modelado (regresión) de la trofodinámica de los ETPT.  
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En relación con las diferencias en las posiciones tróficas de algunos organismos 

del MO en relación al ME y su posible influencia en la trofodinámica de metales, en el 

capítulo anterior mostramos que la fuente de C no influyó  (en particular en la vía de 

transferencia) en el caso de  la Ag, en ninguna de las cubetas y por ello analizamos los 

datos del lago como un todo. En el presente capítulo analizamos también la posible 

influencia de diferentes posiciones tróficas, pero esta vez en relación con la 

trofodinámica del Cr, Co, As y Se. Es de destacar que las dos cubetas interconectadas 

del lago Moreno comparten idénticos ensambles de especies y similares parámetros de 

calidad de agua, mientras que la  única diferencia detectable entre cubetas es la 

morfología. Esta, constituye una situación de diseño experimental particularmente 

adecuada para examinar la influencia del hábitat y la fuente de C en la  transferencia 

trófica de ETPT. 

Los objetivos del presente capítulo son (1) determinar si en peces predadores de 

nivel superior de la cubeta oeste del lago Moreno, las concentraciones más altas de 

ETPT están asociadas con mayores proporciones de presas bentolitorales (
13

C más 

altos) en su dieta; en caso afirmativo, (2) detectar las especies bentolitorales que con 

mayor probabilidad aumentan dichas proporciones y (3) comparar los patrones 

trofodinámicos de Cr, Co, As y Se de ambas cubetas.  

 

4.2. RESULTADOS Y DISCUSION  

 

4.2.1  TROFODINAMICA DE LOS ELEMENTOS 

 

4.2.1.1 Vías de Transferencia  

 

El análisis de la relación entre la fuente de C y la [elementos] en todos los peces 

muestreados en ambas cubetas, mostró falta de correlación significativa entre 

Log([Co]) y Log([As]) por un lado, y  
13

C por el otro (Co: N=53, N=32; As: N= 54, 
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N=39, cubetas oeste y este respectivamente) resultado similar al obtenido con la Ag 

(capítulo 3).  

Por el contrario, el mismo análisis mostró una regresión significativa positiva 

entre Log([Cr]) y 
13

C  en MO (pendiente = 0.20, ordenada al  origen = 4.58, r
2 

= 

0.40, p < 0.001, N = 51) mientras que dicha regresión resultó no significativa en ME 

(N = 34) (Fig. 4.2). Este resultado se diferencia de lo observado con la Ag (capítulo 

3) y requiere el análisis de las dos cubetas del lago Moreno por separado, como se 

mencionó en el capítulo 2 (sección 2.4). 

Los peces aparecieron segregados a lo largo del eje 
13

C en MO, donde los 

puyenes mostraron los valores 
13

C más bajos y las percas los más altos (menos 

negativos), mientras que las truchas arco iris y de arroyo mostraron valores 

intermedios, (Fig. 4.2).  Entonces, tanto la fuente de C como factores especie-

específicos,  podrían  explicar la regresión significativa mostrada en la Fig. 4.2. El 

análisis de las mismas especies en ME, mostró un patrón en las [Cr] similar a MO, es 

decir,  G. maculatus  con niveles menores que  salmónidos  y percas. Truchas  y 

percas  sin embargo  tuvieron  [Cr]  menores  que  en  MO  (Tabla 4.4, Fig. 4.2). Muy 

diferente  fue  el  cuadro de valores 
13

C,  dado  que en ME  los  peces  presentaron  

un alto   grado de  superposición  (y  no  de  segregación  como  en  MO)   (Fig. 4.2).  

Por  esta razón,  aunque   los  resultados   muestran,  en   ambas cubetas,  una  afinidad  

por el Cr algo mayor en salmónidos y percas que en puyenes, la regresión significativa en 

MO no puede explicarse solamente por el “factor especie”, sino que es la dieta 

(valores 
13

C) el factor que aparece como determinante. Esta hipótesis se refuerza por  

la particular situación de diseño experimental que ofrece el lago Moreno. Es decir, en 

ambas  cubetas  se  encuentran  las   mismas especies de   peces  (consumidores)  y  de 

invertebrados (dieta) lo que uniforma factores fisiológicos y/o metabólicos especie-específicos 

importantes en la trofodinámica de ETPT (Luoma y Rainbow, 2008). Además, resultan 

esperables parámetros de calidad de agua similares en ambas cubetas, dada la 

semejanza de dichos  parámetros  en  varios lagos andinos de la región (Balseiro et  

al.,  2007;   Diaz  et  al.,2007),  lo   que  hace  poco  probable  que existan   diferencias   
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Figura  4.2. Relación entre Log([Cr]) y 
13

C  en peces del lago Moreno. Parámetros 

de regresión (cubeta oeste): pendiente = 0.20, ordenada al origen = 4.58, r
2  

= 0.40, p < 

6.610
.-7

, N = 51; regresión no significativa (p > 0.05) en cubeta este. Observar el 

mayor grado de mezcla entre las especies a lo largo del eje 
13

C en la cubeta este.  

 

 

geoquímicas en la especiación del Cr (e.g., Richard y Bourg, 1991) entre cubetas. Así 

la única diferencia apreciable entre cubetas, es decir  un mayor grado de presas 

bentolitorales en truchas y percas del MO,  resulta la hipótesis más sólida para 

explicar las mayores [Cr] en truchas y percas de MO y la consecuente regresión 

significativa entre Log(Cr]) y 
13

C (Fig. 4.2).   

El problema que se plantea es, qué especie/s bentolitoral/es presente/s en mayor 

proporción en la dieta de peces de MO, podría/n explicar un aumento de [Cr] en sus 

tejidos. Se realizaron análisis de modelos de mezcla con un isótopo (C) y dos fuentes 
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alimentarias, para la dieta de trucha arco iris. Los análisis se realizaron con dos 

iteraciones. La primera, incluyó caracoles Chilina sp. (CH) como presa bentolitoral (B 

en la fórmula del capítulo 2, sección 2.4.1) y la segunda, incluyó decápodos Aegla sp. 

y Samastacus sp. tomados en conjunto (AeS). Ambas iteraciones  mostraron 

diferencias claras, ya que las truchas arco iris de MO resultaron con mayores 

proporciones de presas bentolitorales, ya sean Chilina sp. o decápodos, en relación al 

pez pequeño puyen (Tabla 4.1). 

 

 

Tabla 4.1. Análisis de modelos de mezcla de isotopos estables (C) para estimar 

proporciones de diferentes presas (± DE) en la dieta de trucha arco iris del  lago 

Moreno (dos cubetas).  

 

Cubeta Primera iteración Segunda iteración 

 G. maculatus Chilina  sp. G. maculatus Aegla   sp. + 

Samastacus sp. 

Moreno Oeste 0.74 ± 0.10 0.26 ± 0.10 0.14 ± 0.32 0.86 ± 0.32 

Moreno Este  0.98 ± 0.12 0.02 ± 0.12 0.91 ± 0.51  0.08 ± 0.51 

 

 

Es importante subrayar que estos resultados no representan estimaciones de las 

verdaderas proporciones de ítems alimentarios (ver capítulo 2, sección 2.4.1) sino una 

indicación de cambios drásticos en las proporciones del componente bentolitoral 

(invertebrados) en las dietas de la trucha arco iris de las diferentes cubetas. Además, 

considerando las concentraciones de elementos en las presas (Tabla 4.2),  Aegla sp. y 

Samastacus sp. presentaron mayores [Cr] en MO pero similares [Co], [As] y [Se] en 

ambas cubetas, mientras que el caracol Chilina sp. presentó menores concentraciones 

de los cuatro elementos en MO. Es decir, una proporción más alta de Aegla sp. y 

Samastatucus sp. (favorecida por la presencia de una zona litoral más extensa) en la 

dieta de las truchas arco iris de MO, podría representar una mayor exposición al Cr  

pero no al Co,  As y Se.  
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Si Aegla sp. y Samastacus sp. son  las especies responsables de un cambio en la 

trofodinámica del Cr, resulta interesante proponer posibles explicaciones para 

mayores [Cr] en dichas especies en MO. En este sentido, se ha informado una estrecha 

relación entre Cr y materia orgánica, en lagos enriquecidos con compuestos húmicos 

desde el suelo (Logan, 2002). La materia orgánica,  incluyendo material terrestre, es 

visiblemente más abundante a lo largo de la costa de MO. Además se ha demostrado 

la importancia del ingreso de Cr desde el sedimento  en el cangrejo consumidor de 

detritus Zilchiopsis collastinensis, en experimentos realizados en la región del río 

Paraná medio, en el Noreste argentino (Marchese et al., 2008). Resulta entonces 

razonable suponer que un mayor aporte de materia orgánica terrestre influye en la 

trofodinámica del Cr en MO. 

Finalmente, el análisis de la relación entre fuente de C y elementos requiere una 

consideración aparte para el Se ya que, como se verá en la sección siguiente, la 

transferencia trófica de este elemento se presentó de manera dudosa en el lago 

Moreno. Sin embargo, hubo regresión significativa entre Log([Se]) y 
13

C en MO 

aunque, a diferencia del Cr, con pendiente negativa (pendiente = -0.06, ordenada al 

origen  =  -1.23, r
2 

=  0.15, p  <  0.003, N = 55; Fig. 4.3).  Además,  el escenario de 

análisis que presentan los  datos  distingue  al Se  del Cr, ya que sólo dos especies de 

pez, el puyen y la perca, se separaron claramente a lo largo del eje 
13

C en MO pero 

no en ME (Fig. 4.3). Además,  como   sugiere  la  misma figura, las [Se] en percas 

fueron significativamente menores que las de puyen en MO (Mann Whitney, p < 

6.0×10
-5

, N = 17 y N = 25 para perca y puyen respectivamente) pero no en ME (N = 

18, N = 13 respectivamente).  De esta manera, la separación de la perca en relación al 

puyen en MO (con valores 
13

C mayores y valores [Se] menores) (Fig. 4.3), explicaría 

la regresión significativa en esta cubeta, ya que en la cubeta este, dichos peces 

aparecen con mayor solapamiento de valores 
13

C (probablemente por  un mayor 

grado de predación de la perca sobre el puyen, que mantendría señales de C similares 

en ambas especies), y concentraciones  similares de Se. En otras palabras, una mayor 

proporción de presas bentolitorales en percas de MO en relación con ME, podría 

disminuir su exposición al Se, a diferencia de lo propuesto para el Cr en la trucha arco 

iris. Así, constituiría una hipótesis alternativa a la falta de trasferencia trófica del Se en 

el lago Moreno, al menos en relación con la perca (ver sección siguiente).  
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Figura  4.3. Relación entre Log([Se]) y  
13

C  en peces del lago Moreno. Cubeta oeste: 

regresión significativa negativa (pendiente =  -0.06, ordenada al origen = -1,23, r
2 

= 0.15 =, p 

< 0.003, N = 55); cubeta este: regresión no significativa (p > 0.05)   

 

 

A diferencia de la trucha arco iris, no existen datos experimentales en el lago 

Moreno que cuantifiquen la dieta de las percas, por lo que no fue posible explorar, a 

través de modelos de mezcla de isótopos estables, las posibles especies responsables 

de un cambio de dieta, y su posible relación con una menor exposición al Se en MO.  
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Tabla 4.2 Concentraciones de Cr, Co, As y Se en productores e invertebrados del lago Moreno
a
. N: tamaño muestral, si la muestra es un 

homogenato, el número de individuos/muestra se indica entre paréntesis debajo de N; DE: desviación estándar; N/A: no se analizó.  

 

Organismo Cr Co 

 Moreno Oeste Moreno Este Moreno Oeste Moreno Este 

 N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

 

Fitoplancton 

 

20 

 

 

 

44.49 ± 40.72 

(8.84-175.50) 

 

10 

 

 

 

35.30 ± 26.33 

(7.74-90.00) 

 

 

20 

 

5.09 ± 2.43 

(1.49-9.48) 

 

10 

 

7.43 ± 4.94 

(1.52-15.70) 

Plancton mixto 30 

 

 

28.93 ± 25.31 

(4.20-94.32) 

 

19 

 

 

22.61 ± 12.25 

(9.45-40.41) 

 

 

30 

4.74 ± 3.77 

(2.10-21.67) 

19 5.54 ± 3.92 

(1.89-8.67) 

Zooplancton  33 

 

 

4.33 ± 3.92 

(0.69-16.02) 

 

24 

 

 

6.28 ± 10.56 

(1.24-43.74) 

 

 

33 

1.11 ± 0.73 

(0.36-3.75) 

 

 

24 

 

1.01 ± 0.55 

(0.47-2.47) 
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Organismo Cr Co 

 Moreno Oeste  Moreno Este Moreno Oeste Moreno Este 

 N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

 

Potamogeton sp.  

 

4 

 

 

 

0.97 ± 0.60 

(0.30-1.56) 

 

 

5 

 

 

 

1.21 ± 1.21 

(0.30-2.96) 

 

 

4 

 

2.79 ± 1.02 

(1.98-4.14) 

 

 

5 

 

1.10 ± 0.45 

(0.56-1.63) 

Myriophyllum sp.  2 

 

 

3.79 ± 3.47 

(0.27-6.25) 

 

3 

 

 

4.77 ± 1.40 

(3.79-6.37) 

 

2 2.39 ± 0.55 

(1.24-2.82) 

3 2.96 ± 1.39 

(1.47-4.22) 

Biofilm 3 

 

 

42.06 ± 18.15 

(28.35-62-64) 

4 

 

51.21 ± 16.95 

(19.26-69.93) 

3 

 

 

15.41 ± 4.60 

(10.56-19.71) 

 

4 

18.44 ± 3.95 

(6.72-22.61) 

Ephemeroptera 4 

 

3.38 ± 4.18 

(0.92-9.63) 

1 

 

8.48 

 

4 4.48 ± 3.85 

(1.27-10.07) 

1 3.81 
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Organismo Cr Co 

 Moreno Oeste  Moreno Este Moreno Oeste  Moreno Este 

 N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

 

Odonata 

 

5 

 

 

1.84 ± 1.47 

(0.43-4.27) 

 

1 

 

 

0.78 

 

 

5 

 

1.10-0.53 

(0.51-1.84) 

 

 

1 

 

 

0.35 

 

Plecoptera 

 

3 

 

 

4.39 ± 3.37 

(2.37-8.28) 

 

5 

 

 

2.11 ± 1.78 

(0.95-5.21) 

 

3 

 

5.07 ± 0.26 

 

5 

 

1.75 ± 1.50 

(0.39-3.88) 

 

Trichoptera  

 

9 

 

 

5.02 ± 2.38 

(2.53-10.44) 

 

7 

 

 

6.89 ± 2.06 

(3.65-9.73) 

 

9 

 

7.61 ± 2.15 

(4.41-12.05) 

 

7 

 

6.33 ± 2.82 

(1.51-9.64) 

Hirudinea  2 

 

0.29 ± 0.09 

(0.23-0.36) 

 

3 

 

3.63 ± 0.81 

(3.00-4.53) 

3 8.52 ± 1.94 

(6.29-9.64) 

3 3.13 ± 1.26 

(1.69-4.01) 

Diplodon sp. 27 

(1-15) 

 

2.97 ± 3.83 

(0.74-18.41) 

 

1 

(15) 

 

29.63 

 

 

27 

(1-15) 

0.27 ± 0.21 

(0.15-1.14) 

1 

(15) 

1.03 
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Organismo Cr Co 

 Moreno Oeste  Moreno Este Moreno Oeste  Moreno Este 

 N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

 

Chilina sp. 

 

7 

(1-5) 

 

 

2.17 ± 1.65 

(0.86-4.74) 

 

 

4 

 

 

 

4.21 ± 5.62 

(0.75- 12.6) 

 

 

7 

(1-15) 

 

0.73 ± 0.72 

(1.23-1.95) 

 

4 

 

2.05 ± 1.74 

(1.35-4.63) 

Hyalella sp. 5 

 

 

1.78±1.19 

(0.98-3.50) 

 

5 

 

 

2.99±3.68 

(0.51-2.92) 

 

4 1.29±0.33 

(0.84-1.56) 

5 2.19±3.37 

(0.26-8.20) 

Samastacus sp.b 13 

(1-8) 

 

1.17± 0.18 

(0.07-0.95) 

1 

 

0.10 

 

15 

(1-6) 

0.14±0.17 

(0.04-0.20) 

4 0.12±0.07 

(0.07-0.23) 

Aegla sp
.b 

 

 

 

2 

(2-6) 

 

 

2.54±3.39 3 

 

 

 

0.25±0.05 

(0.20-0.30) 

 

 

2 

(2-6) 

0.22±0.04 

 

3 0.11±0.03 

(0.09-0.15) 
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Tabla 4.2 (cont)  

 

     Organismo As Se 

 Moreno Oeste Moreno Este Moreno Oeste Moreno Este 

 N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

 

Fitoplancton 20 8.40 ± 2.57 

(3.84-13.93) 

10 11.32 ± 5.74 

(6.11-22.99) 

18 1.37 ± 1.67 

(0.39-1.87) 

9 1.21 ± 0.53 

(0.64-1.72) 

 

Plancton mixto 

 

30 

 

8.45 ± 4.83 

(4.92-16.04) 

 

19 

 

14.55 ± 7.03 

(5.59-28.17) 

 

28 

 

1.48 ± 0.54 

(0.38-2.18) 

 

15 

 

1.53 ± 0.47 

(0.58-2.24) 

 

Zooplancton  

 

33 

 

2.90 ± 0.72 

(2.09-4.15) 

 

24 

 

3.61 ± 1.37 

(1.73-5.70) 

 

29 

 

2.28 ± 0.38 

(1.08-3.24) 

 

18 

 

2.19 ± 0.45 

(1.47-3.24) 

 

Potamogeton sp. 

 

 

 

4 

 

 

 

0.56 ± 0.42 

(0.27-1.18) 

 

 

5 

 

0.73 ± 0.56 

(0.16-1.66) 

 

 

2 

 

 

 

0.158 ± 0.014 

(0.06-0.190) 

 

 

3 

 

0.09 ± 0.07 

(0.064- 0.174) 
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Organismo As Se 

 Moreno Oeste Moreno Este Moreno Oeste Moreno Este 

 N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

 

Myriophyllum sp.  

 

2 

 

0.70 ± 0.22 

(0.12-1.28) 

  

 3 

 

2.19 ± 0.34 

(1.94-2.58) 

 

4 

 

0.13 ± 0.06 

(0.060- 0.165) 

 

2 

 

0.24 ± 0.09 

(0.180-0.310) 

 

Biofilm 

 

3 

 

9.99 ± 7.22 

(3.98-18.00) 

 

4 

 

10.88 ± 2.05 

(8.22-11.43) 

 

N/A 

 

N/A 

 

1 

 

0.1 

 

Ephemeroptera 

 

4 

 

2.55 ± 2.87 

(0.67-6.74) 

 

N/A 

 

N/A 

 

4 

 

1.46 ± 0.7 

(0.76-2.50) 

 

N/A 

 

N/A 

 

Odonata 

 

5 

 

1.21 ± 0.22 

(0.87-1.45) 

 

1 

 

 

1.15 

 

4 

 

0.77 ± 0.03 

(0.74-0.80) 

 

1 

 

0.53 

 

Plecoptera 

 

3 

 

2.96 ± 3.60 

(0.85-7.12) 

 

N/A 

 

N/A 

 

2 

 

1.86 ± 0.11 

 

 

N/A 

 

N/A 
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Organismo As Se 

 Moreno Oeste Moreno Este Moreno Oeste Moreno Este 

 N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

 

Trichoptera  

 

9 

 

2.82 ± 0.98 

(0.90-4.10) 

 

 

7 

 

 

4.62 ± 1.55 

(2.18-6.61) 

 

10 

 

1.06 ± 0.22 

(0.80- 1.20) 

 

6 

 

0.53 ± 0.28 

(0.82-0.04) 

Hirudinea  3 1.20 ± 0.26 

(1.02-1.50) 

3 3.89 ± 1.51 

(2.16-4.91) 

3 1.72 ± 0.24 

(1.56-1.99) 

2 2.33 ± 1.58 

(1.49-3.16) 

 

Diplodon sp. 

 

27 

(1-15) 

 

8.74 ± 5.97 

(4.52-20.71) 

 

1 

(15) 

 

39.06 

 

23 

(1-15) 

 

0.19 ± 0.04 

(0.15-0.33) 

 

1 

(15) 

 

3.21 

 

Chilina sp. 

 

7 

(1-15) 

 

6.86 ± 1.09 

(5.47-8.21) 

 

4 

 

8.52 ± 3.20 

(6.39-3.24) 

 

5 

 

0.98 ± 0.14 

 

4 

 

1.00 ± 0.36 

(0.65-1.49) 

 

Hyalella sp. 4 3.38 ± 1.21 

(2.22-5.01) 

5 8.22 ± 11.18 

(1.60-28.30) 

4 1.24 ± 0.46 

(0.93-1.91) 

5 1.49 ± 2.35 

(0.39-5.68) 
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Organismo As Se 

 Moreno Oeste Moreno Este Moreno Oeste Moreno Este 

 N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

N Media 

± DE 

(Rango) 

 

Samastacus sp.b 

 

15 

(1-6) 

 

0.57 ± 0.31 

(0.35-0.87) 

 

4 

 

0.73 ± 0.19 

(0.61-2.15) 

 

12 

 

0.83 ± 0.34 

(0.601-1.38) 

 

4 

 

0.69 ±0.15 

(0.55-0.86) 

 

Aegla sp
.b
 

 

2 

(2-6) 

 

3.31 ± 0.95 

 

3 

 

3.27 ± 0.63 

(2.75-3.97) 

 

1 

 

 

2.20  

 

3 

 

1.98 ± 0.05 

(1.93-2.03) 

 

a
 : Concentraciones de todo el organismo a excepción de 

b 
:
 
sin caparazón ni glándula digestiva.
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4.2.1.2  Tasas de transferencia   

 

El análisis de regresión entre [elementos] y 
15

N  incluyó a todos los organismos 

muestreados excepto las plantas superiores (Myrophyllum sp., Potamogeton sp.), ya 

que no existen datos sobre su consumo directo por parte de los otros organismos 

muestreados. Las regresiones de Log([Cr]), Log([Co]) y Log([As]) vs.
15

N  resultaron 

significativas en todos los casos y en ambas cubetas, con pendientes negativas que 

sugieren biodilución (Tabla 4.3) (Fig. 4.4). Como regla general, nuestros resultados  

sobre As y Cr son consistentes con resultados previos en estudios en ecosistemas de 

agua dulce. Concuerdan, por ejemplo, con lo informado por Chen et al. (2000), que 

observaron un factor de biomagnificación bajo (< 1) para una cadena  trófica integrada 

por macrozooplancton,  plankton  pequeño  y  peces en  lagos  del noreste de EEUU. 

También concuerdan nuestros resultados con los de Hopkins e tal. (2004), quienes 

informaron [As] [Cr] y [Co] en sedimento > invertebrados > peces (todo el cuerpo) en 

un experimento de microcosmos en la región del rio Savannah en EEUU. Además, la 

tendencia de biodilución observada en las dos cubetas del lago Moreno es consistente 

con trabajos previos de revisión (Eisler, 1986, 1988; Driver, 1994) que informan “falta 

de evidencia para la biomagnificación del As”  y mayores [Cr]  y [
60

Co]  en niveles 

tróficos más bajos en diversas tramas tróficas. Un trabajo reciente en una región 

estuarina  de  Brasil  utilizando   isótopos  estables,  informó regresiones significativas  

 

Tabla 4.3. Parámetros de regresión y valores de probabilidad asociados para 

Log[Cr]), Log([Co]) y Log([As]) vs 
15

N en Lago Moreno, cubetas Oeste y Este.  

Parametro Cr Co As 

 Oeste Este Oeste Este Oeste Este 

Pendiente -0.28 -0.25 -0.30 -0.30 -0.22 -0.23 

Ordenada  al  origen  2.12 2.55 1.65 2.28 1.68 2.19 

r
2
 0.13 0.25 0.29 0.40 0.31 0.32 

p 1.9×10
-7

 2.2×10
-8

 6.4×10
-17

 8.8×10
-14

 1.3×10
-18

 3.4×10
-12

 

N 200 111 203 110 207 130 
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negativas entre  [Cr] y [As] y 
15

N similares a las observadas en el lago Moreno 

(Pereira et al., 2010). En comparación con el lago Moreno, los autores encontraron  

una pendiente más pronunciada para el As  ( - 0.36; lago Moreno - 0.22   y  -0.23)  y 

una más suave para el Cr ( - 0.19;  lago Moreno  -0.28 y -0. 25). Sin embargo, los 

autores utilizaron análisis de regresión modelo tipo I (ver capitulo 2, sección 2.4.1) 

mientras en el presente trabajo se utilizó el modelo tipo II.  Dado que el modelo tipo I  

tiende a subestimar la pendiente de la recta de regresión (Sokal y Rohlf, 1981), la 

utilización del modelo tipo II por parte de  Pereira et al. (2010) hubiera resultado en 

una mayor discrepancia con nuestros resultados en relación al As, pero una mayor 

similitud en relación al Cr.  Ello sugiere que la tasa de transferencia del Cr podría 

tener una tendencia más estable entre distintos ecosistemas mientras que la del As 

podría estar más afectada por las características biogeoquímicas de cada lugar, aunque 

esta hipótesis requiere confirmación con más estudios a nivel global.     

Nuestros resultados son también consistentes con signos de biodilución observados en 

diversas partes del mundo en relaciones predador-presa más específicas.  Las [As] en 

decápodos fueron significativamente mayores que las de sus peces predadores ([As] 

de todo el cuerpo) en el delta del río Mekong en Vietnam del Sur (Ikemoto et al., 

2008). Concentraciones de  As más elevadas fueron encontradas en carpa plateada 

(nivel trófico inferior) en relación con la carpa de cabeza grande (nivel trófico 

superior) en los ríos Illinois y Misissippi (Rogowski et al., 2009). En cuanto a los 

posibles mecanismos que podrían explicar la biodilución del As (y probablemente 

también la del Cr y Co) en el lago Moreno, se encuentra el de una tasa de excreción 

más eficiente en peces que en invertebrados como se ha informado en diversos 

ecosistemas de agua dulce  (Mason et al., 2000). 

Sin embargo, algunos resultados previos no coinciden con los nuestros.  Evans et 

al. (2005) no observaron una relación significativa entre [As] y 
15

N en Salvelinus 

alpinus de lagos de las regiones ártica y subártica en Canadá. En forma concordante, 

Ikemoto et al. (2008) y Cui et al. (2011) no encontraron ninguna relación significativa 

entre la concentración de al menos uno de los elementos (As, Cr, Co) y 
15

N tanto en 
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Figura 4.4  Regresión de Log([Cr]) y Log([Co]) vs.  
15

N (como indicadores de nivel trófico) en la biota de las cubetas oeste y este  del lago 

Moreno. Ver parámetros de regresión en Tabla 4.3.
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parámetros de regresión en Tabla 4.3.  
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el delta del río Mekong en Vietnam como en el estuario del río Amarillo en China.  

Como resulta esperable, dados los diferentes patrones de especiación de los ETPT 

en ambientes marinos (Luoma y Rainbow, 2008), nuestros resultados son, como regla 

general, inconsistentes con los provenientes de dichos ambientes. Barwick y Maher 

(2003),  por ejemplo,  observaron  biomagnificación del As al analizar algunas 

relaciones predador-presa en una trama trófica basada en “pasto marino” (“seagrass”) 

en el ecosistema estuarino del  lago  Macquarie, Australia. En este caso en particular, 

se requiere cierta precaución en la interpretación de los resultados porque estos 

autores no cuantificaron el nivel trófico con isótopos estables de N (u otro método) 

sino que asignaron niveles tróficos discretos a los organismos y señalaron la dificultad 

de asignar ciertos organismos a dichos niveles. Sin embargo, en relación al Cr, 

Sydeman y Jarman (1998) no encontraron en un ambiente marino de California, 

diferencias significativas entre [Cr] al comparar dos especies de “Krill” 

(Euphausiacea), dos especies de pez y varias especies de aves y pinípedos a los que les 

asignaron niveles tróficos discretos. 

Por otro lado, Campbell, Norstrom et al. (2005) no observaron ningún patrón en 

la relación entre [As] y [Co] y 
15

N en una trama trófica marina del Artico. En forma 

similar, Nfon et al. (2009) no encontraron una relación significativa entre  [As], [Cr] y 

[Co] y 
15

N en una trama trófica en el mar Báltico. Tampoco  la encontraron  Tu et al., 

(2011) entre  [As] y 
15

N en un manglar  en Vietnam del Sur.  Estos resultados son 

inconsistentes con los de Asante et al. (2010), quienes informaron [As] positivamente 

correlacionadas con  
15

N en peces del mar de Sulu, en Filipinas. Resulta claro que no 

es sencillo generalizar en cuanto a la trofodinámica del Cr, Co y As en las cadenas 

tróficas de agua dulce ni en las marinas. Las influencias especificas de  sitio, de 

especie biológica, del tejido donde se miden las concentraciones y también la 

identificación de las relaciones predador-presa, son todos factores  que deben ser 

considerados en cada ecosistema en particular  (Bjerregaard y Andersen, 2007; Luoma 

y  Rainbow, 2008).  

Por otra parte, como se mencionó en la sección anterior, la transferencia trófica 

del Se en el lago Moreno se presentó dudosa. Ello debido a que no hubo regresión 

significativa entre Log([Se])  y 
15

N  en  MO ni en ME.  En forma similar al As, Cr y 

Co, la información disponible sobre trofodinámica del Se en diversas partes del 
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mundo presenta un panorama diverso, ya que existen algunos datos que muestran 

biomagnificación, otros biodilución, y otros falta de una tendencia determinada.  

En el primer caso, en el mismo estudio sobre As mencionado más arriba, Barwick 

y Maher (2003) informaron biomagnificación de Se, pero las mismas precauciones 

sobre la interpretación de sus resultados válidas para el primer elemento, lo son para el 

segundo (niveles tróficos discretos pre-definidos y dificultad para asignar algunos 

organismos a dichos niveles). En consonancia con estos resultados, en un estudio que 

incluye As también mencionado más arriba (Ikemoto et al., 2008), se informó un 

aumento significativo en las [Se] en función de  valores 
15

N. En forma similar, pero 

en un ecosistema marino (concentraciones de todo el cuerpo de invertebrados, y 

concentraciones hepáticas de peces) Stewart et al. (2004) encontraron correlación 

significativa positiva entre [Se] y 
15

N en tramas tróficas de la Bahía de San 

Francisco, EEUU.  

En cuanto a los casos de biodilución, Hopkins et al. (2004) observaron este 

fenómeno entre invertebrados bentónicos y peces en una cadena trófica en el río 

Savannah, EEUU. Consistentemente, Rogowski et al. (2009), observaron  mayores 

[Se] en carpas de menor nivel trófico en los ríos  Mississippi e Illinois, EEUU.   

 Finalmente, varios estudios no encontraron un patrón de transferencia para el Se. 

Así lo informan Evans et al. (2005) quienes, en un trabajo de revisión, no encontraron 

estudios que informen biomagnificación ni biodilución del Se, en peces de diferentes 

niveles tróficos  de lagos árticos y subárticos de Canada. Sydeman y Jarman (1998), 

por su parte, encontraron valores incrementados de Se en los extremos de una trama 

trófica marina y valores intermedios en los niveles intermedios, mientras que Orr et al. 

(2006) no observaron ningún patrón en un estudio que incluyó productores, 

invertebrados de distintos niveles tróficos (concentraciones de todo el cuerpo) peces y 

anfibios (concentraciones musculares) en la cuenca del río Elk, en Canadá. 

La discrepancia entre los resultados que informa la literatura sobre la 

trofodinámica del Se, probablemente se pueda explicar por la diversidad de ambientes 

(marino, estuarial, de agua dulce), el/los tejido/s en donde se midió la [Se] y el uso o 

no de isótopos estables de N como medida del nivel trófico.  

Volviendo al lago Moreno, la trofodinámica del Se mostró información 

contradictoria.  Por un lado, la falta de correlación entre [Se] y nivel trófico (
15

N), 
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sugiere que el agua (y no la dieta) es la vía de ingreso de este elemento. Por otro, la 

regresión  significativa entre [Se] y valores 
13

C  en MO,  resulta difícil de explicar 

sin un factor relacionado con la dieta. Teniendo en cuenta que se acepta en general, 

que la dieta es la vía predominante de ingreso de Se a los organismos (Lemly, 1997; 

Luoma y Rainbow, 2008) es probable que exista transferencia trófica en el lago 

Moreno. En el caso de la perca, con un aumento de su [Se] asociado al mayor 

consumo de presas bentolitorales. En el resto de la biota, podría haber transferencia 

trófica con diferencia neta = 0 (Luoma y Rainbow, 2008), caso generalmente ignorado 

en la literatura.    

Por otra parte, al comparar los patrones de biodilución en cada cubeta del lago 

Moreno (incluyendo sólo las especies muestreadas en común), el ANCOVA de los 

modelos de regresión lineal, mostró ordenadas al origen significativamente mayores 

(p < 0.001) en ME que en MO tanto para el Co como para el As (F(1,230) = 19.60; 

F(1,231) = 26.93 para Co y As respectivamente), mientras no hubo diferencias 

significativas entre las pendientes. En contraste, no se detectaron diferencias 

significativas entre los modelos de regresión para el Cr (entre ordenadas al origen ni 

entre pendientes).  

En el caso del Co y el As los valores aumentados de las ordenadas al origen en 

ME podrían inducir a error de interpretación, ya que probablemente no resulten de 

mayores concentraciones en la base de las tramas tróficas, como cabría esperar, sino 

de niveles 
15

N de base aumentados en dichas tramas. Este aumento en la biota de ME 

sigue la misma tendencia observada por Vander Zanden y Rasmussen (1999) en 

diversos lagos canadienses donde los valores 
15

N se presentaron disminuidos en 

hábitats litorales en relación con los pelágicos. Arcagni et al. (en prensa) arribaron a 

conclusiones similares en el lago Moreno. Los probables mecanismos implicados en el 

incremento generalizado de valores 
15

N in ME han sido discutidos por estos autores, 

incluyendo una menor proporción de fijación de N2  por parte de cianobacterias 

bentolitorales en dicha cubeta, que resultaría en un metabolismo bentolitoral 

disminuido en ME. Nuestros resultados sugieren que una menor influencia de 

procesos bentolitorales en ME no sólo aumenta los niveles 
15

N de base en dicha 

cubeta, sino que ese  aumento influye a su vez en los modelos de regresión que 

describen la trofodinámica de los elementos. Así, nuestros resultados muestran, en un 
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caso concreto, la ventaja de utilizar niveles tróficos corregidos por los valores 
15

N de 

base, en lugar de valores 
15

N solamente, siempre que exista información 

experimental disponible sobre la variabilidad en el fraccionamiento de 
15

N entre 

niveles tróficos  (Jardine et al. 2006).  

 

4.2.1.3  Distribución tisular en peces 

 

Las concentraciones de ETPT en los tejidos animales no son homogéneas (Luoma 

y Rainbow, 2008). Sin embargo, debido a restricciones logísticas, las mediciones se 

realizan generalmente en todo el cuerpo (homogenatos) en los invertebrados y sólo en  

músculo de peces predadores de nivel superior, usualmente demasiado grandes para 

ser homogeneizados. La medición de concentraciones en el tejido muscular de peces 

se explica además por otros factores. Uno de ellos, es la tasa de recambio de N más 

baja en estos tejidos respecto de otros (por ejemplo el hígado), por lo que reflejan 

hábitos alimentarios de un periodo más largo. También influyen la proporción más 

alta de tejido muscular en relación con otros tejidos en la mayoría de los peces y, por 

último,  el riesgo de consumo humano.  

Sin embargo, las concentraciones medidas en otros órganos como el hígado, 

órgano detoxificante que suele acumular elementos en forma diferenciada, puede 

brindar información de interés para entender la trofodinámica de los elementos. Esto 

fue mostrado para la Ag en peces del lago Moreno (ver capítulo 3; Ribeiro Guevara et 

al. 2005a; Revenga et al., 2011).  

Aunque no se realizaron pruebas estadísticas por bajos tamaños muestrales, es 

destacable que los resultados del presente capítulo muestran que la [Cr] fue siempre 

mayor en músculo que en hígado en todos los peces predadores de nivel superior de 

ambas cubetas del lago Moreno (Tabla 4.4). Estos resultados difieren de los 

informados por Kosanovic et al. (2007) que encontraron [Cr] similares en músculo e 

hígado en peces del Golfo de Arabia. Difieren también de los hallazgos de Turkmen y 

Ciminli (2007) que observaron mayores [Cr] en hígado que en músculo de Clarias 

gariepinus en un lago en Turquía y de los de Uysal et al. (2009) que informaron el 
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mismo patrón pero esta vez en carpas Carassius carassius y en Chondrostoma nasus, 

también en un lago de agua dulce en Turquía.  

Por su parte, Co, As y Se presentaron en general la tendencia inversa, 

especialmente en percas, que tuvieron valores de [As] hasta 3 veces mayores en 

hígado que en músculo (peces de ambas cubetas) (Tabla 4.4). En relación con este 

mismo elemento, Evans et al. (1998) informaron resultados similares en Lota lota y 

sugirieron un factor asociado a la especie como posible responsable de la distribución 

tisular del As. Con respecto al Co, nuestros resultados concuerdan con los Kosanovic 

et al. (2007) y Turkmen y Ciminli (2007) que informaron mayores [Co] en hígado que 

en músculo.  

En el caso del Se, nuestros resultados son consistentes  con los de  Evans et al. 

(2005) quienes encontraron [Se] en músculo menores que las de hígado en varias 

especies de peces de agua dulce (Stenodus leucichthys; Lota lota; Esox lucius) en 

Great Slave Lake, Canadá. Sin embargo, las [Se] en el presente estudio resultaron 

sorprendentemente más elevadas. En relación al estudio de Evans et al. (2005)  y 

suponiendo un contenido de agua en peces del 70%, sus valores se  encuentran en el  

rango de 0.63-1.03 g g
-1

 PS para el músculo y 2.50-5.37 g g
-1

 PS para el hígado, 

muy por debajo de los valores hallados en nuestro estudio, particularmente en hígado 

de trucha arco iris, que fueron hasta 6 veces mayores que la concentración hepática 

mencionada por Stewart et al. (2004) como umbral de toxicidad para peces (15 g g
-1

 

peso seco) (ver Tabla 4.4 y capítulo 5, sección 5.2.2). 

 

 

4.2.2 ELEMENTOS EN PECES, COMPARACION CON OTROS ESTUDIOS. 

RIESGO HUMANO  

 

Las mayores [Cr] en peces fueron encontradas en el pez autóctono bagre 

aterciopelado en ME (Tabla 4.4). Para comparar valores se transformó peso húmedo 

en peso seco suponiendo un 70 % de agua en el músculo de peces. Así, nuestras 

concentraciones   medias   de   Cr   en  músculo  de  bagre  resultaron dentro del rango 
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Tabla 4.4. Concentraciones  promedio (g g
-1

, peso seco) de Cr, Co, As y Se en tejidos de diferentes peces del lago Moreno.  N: tamaño 

muestral con el rango de peces por muestra entre paréntesis. DE: desviación estándar ; N/A: no se analizó.  

 

Especie Cr Co 

 Moreno Oeste Moreno Este Moreno Oeste Moreno Este 

  

N 

 

Media 

± DE  

(Rango) 

 

N 

 

Media 

± DE 

(Rango) 

 

N 

 

Media 

± DE 

(Rango) 

 

N 

 

Media 

± DE 

(Rango) 

 

O. mykiss 

        

Músculo 5 

(1-6) 

1.81 ± 1.18 

(0.40-3.66) 

3 

(5-10) 

0.95 ± 0.47 

(0.29-1.48) 

4 

(1-4) 

0.20 ± 0.27 

(0.04-0.64) 

4 

(7-12) 

0.07 ± 0.06 

(0.02-0.16) 

Hígado                                6 

(1-6) 

0.87 ± 0.61 

(0.09-1.22) 

3 

(5-10) 

0.46 ± 0.27 

(0.30-0.82) 

6 

(1-4) 

0.33 ± 0.18 

(0.19-0.68) 

6 

(1-12) 

0.22 ± 0.06 

(0.16-0.30) 

         

S. fontinalis         

Músculo 5 

(1-2) 

1.12 ± 0.49 

(0.40-1.61) 

6(1-4) 0.98 ± 0.70 

(0.10-2.09) 

6 

(1-2) 

0.12 ± 0.05 

(0.06-0.17) 

3 

(1-4) 

0.09 ± 0.02 

(0.06-0.10) 

 

Hígado 

 

6 

(1-2) 

 

0.86 ± 0.65  

(0.37-1.97) 

 

5(1-4) 

 

0.87 ± 0.22 

(0.20-1.08) 

 

6 

(1-2) 

 

0.32 ± 0.09 

(0.27-0.50) 

 

7 

(1-4) 

 

0.33 ± 0.19 

(0.15-0.70) 
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Tabla 4.4 (cont.)   

Especie Cr Co 

 Moreno Oeste Moreno Este Moreno Oeste Moreno Este 

  

N 

 

Media 

± DE  

(Rango) 

 

N 

 

Media 

± DE 

(Rango) 

 

N 

 

Media 

± DE 

(Rango) 

 

N 

 

Media 

± DE 

(Rango) 

 

P. trucha 

        

Músculo 15 

(1-11) 

2.50 ± 1.52 

(0.40-4.85) 

5 

(1-11) 

1.47 ± 0.75 

(0.40-2.41) 

13 

(1-10) 

0.12 ± 0.13 

(0.04-0.55) 

5 

(1-10) 

0.04 ± 0.02 

(0.02-0.08) 

Hígado 7 

(4-11) 

0.74 ± 0.73 

(0.10-2.04) 

18 

(1-11) 

0.34 ± 0.34 

(0.07-1.44) 

6 

(8-11) 

0.73 ± 0.36 

(0.33-1.40) 

17 

(1-11) 

0.53 ± 0.26 

(0.11-1.16) 

 

G. maculatus
 

(Todo el cuerpo) 

 

28 

(1-30) 

 

0.46 ± 0.24 

(0.06-0.95) 

 

13 

(1-18) 

 

0.48 ± 0.34 

(0.24-1.09) 

 

28 

(1-30) 

 

0.12 ± 0.04 

(0.02-0.20) 

13 

(1) 

0.14 ± 0.08 

(0.08-0.32) 

 

D.viedmensis 

        

Músculo N/A N/A 8 3.60 ± 1.39 

(1.31-5.38) 

N/A N/A 

 

8 

(1) 

0.11 ± 0.05 

(0.05-0.24) 
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Tabla 4.4 (cont.) 

 

Especie As Se 

 Moreno Oeste Moreno Este Moreno Oeste Moreno Este 

  

N 

 

 Media 

 ± DE  

(Rango) 

 

N 

 

 Media 

 ± DE 

(Rango) 

 

N 

 

Media 

 ± DE 

(Rango) 

 

N 

 

Media 

 ± DE 

(Rango) 

 

O. mykiss 

        

Músculo 7 

(1-6) 

0.24 ± 0.09  

(0.12-0.41) 

7 

(1-12) 

0.48 ± 0.51 

(0.16-1.62) 

7 

(1-6) 

0.83 ± 0.15 

(0.62-1.09) 

7 

(1-12) 

0.77 ± 0.11 

(0.60 -0.89)  

Hígado                                10 

(1-12) 

0.68 ± 0.36  

(0.09-1.13) 

4 

(1-9) 

0.69 ± 0.11 

(0.59-0.82) 

7 

(1-6) 

32.22 ± 29.97 

(12.53- 96.48) 

7 

(1-12) 

23.24 ± 9.01 

(14.42 -41.29) 

         

S. fontinalis         

Músculo 3 

(1-2) 

0.54 ± 0.39  

(0.12-0.93) 

6 

(1-4) 

0.38 ± 0.31 

(0.10-0.95) 

6 

(1-2) 

1.06 ± 0.16 

(0.94-1.36) 

7 

(1-4) 

0.95 ± 0.08 

(0.80- 1.03) 

Hígado 6 

(1-2) 

0.34 ± 0.19  

(0.19-0.69) 

7 

(1-4) 

0.74 ± 0.43 

(0.34-1.59) 

6 

(1-2) 

4.17 ± 1.33 

(2.95-6.67) 

7 

(1-4) 

4.53 ± 1.58 

(3.07-7.59) 
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Especie As Se 

 Moreno Oeste Moreno Este Moreno Oeste Moreno Este 

  

N 

 

 Media 

 ± DE  

(Rango) 

 

N 

 

 Media 

 ± DE 

(Rango) 

 

N 

 

Media 

 ± DE 

(Rango) 

 

N 

 

Media 

 ± DE 

(Rango) 

 

P. trucha 

        

Músculo 17 

(1-11) 

0.38 ± 0.09  

(0.27-0.56) 

17 

(1-11) 

0.23 ± 0.27 

(0.10-1.36) 

17 

(1-11) 

1.17 ± 0.11 

(0.97-1.42) 

18 

(1-11) 

1.25 ± 0.19 

(0.86- 1.58) 

              Hígado 7 

(4-11) 

1.28 ± 0 .343  

(0.79-1.47) 

17 

(1-11) 

2.14 ± 0.86 

(0.66-3.60) 

7 

(4-11) 

4.47 ± 1.10 

(3.30-6.47) 

18 

(1-11) 

4.99 ± 1.55 

(2.27-8.00) 

 

G. maculatus
 

(Todo el cuerpo) 

 

25 

(1-30) 

 

0.65 ± 0.25  

(0.10-1.00) 

 

14 

(1) 

 

0.56 ± 0.27 

(0.22-0.84) 

 

25 

(1-30) 

 

1.53 ± 0.29 

(0.96-2.15) 

 

13 

(1) 

 

1.44 ± 0.33 

(0.88 2.18) 

 

D.viedmensis 

        

Músculo N/A N/A 8 

(1-7) 

0.32±0.09 

(0.16-0.46) 

N/A N/A 8 

(1-7) 

0.92 ± 0.08 

(0.82-1.05) 
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medido en un estudio que incluyó 12 especies de peces de agua dulce de ambientes 

naturales en EEUU (0.01-3.66 µg g
-1

 PS) (Jenkins et al. 1980). Por otro lado, mientras 

las concentraciones medias de Cr en el músculo de las percas estuvieron dentro del 

rango informado para peces de agua dulce en EEUU, los máximos encontrados en 

percas de MO y en bagres de ME excedieron el umbral de 4.0 µg g
-1

 PS de Cr total 

considerado como evidencia presuntiva de contaminación por Cr en los lagos (Eisler, 

1986).  

Las [Co] de peces del lago Moreno fueron claramente inferiores a las informadas 

para peces de agua dulce de Egipto y para Gadus morhua de “Baffin Bay”, región 

ártica de Canadá (Ali y Fishar 2005; Muir et al., 2005).  

En general, las [As] en peces del lago Moreno fueron inferiores a las informadas 

para músculo de peces en EEUU y Canadá (Jenkins,1980). Finalmente, las 

concentraciones máximas de Se en músculo de peces del lago Moreno fueron 

inferiores a las concentraciones máximas informadas en peces tanto de zonas remotas 

de Canadá (en peso seco: 2.43 g g
-1

, Evans et al., 2005; 6.66 g g
-1

, Muir et al. 2005, 

lagos árticos y sub árticos), como de zonas severamente contaminadas de EEUU (en 

peso seco: 42.96 g g
-1

, Sorensen et al., 1984, lago contaminado industrialmente en 

Carolina del Norte).  

Con relación al riesgo para la salud humana, no existen en el Código Alimentario 

Argentino concentraciones de referencia en carnes, de los ETPT incluidos en el 

presente estudio. Por ello haremos referencia a valores establecidos por la “Agency 

for   Toxic  Substances and  Disease  Resgistry” (ATSDR)  de EEUU. Sin embargo, la 

 información de esta institución (y de otras similares a nivel internacional) no siempre 

provee valores claros de referencia con los cuales contrastar valores medidos. Ello 

debido, en algunos casos, a que suelen darse concentraciones de riesgo para 

determinadas formas químicas (y no concentraciones totales de elementos) y, en otros 

casos, a la falta de estudios exhaustivos (ATSDR, 2011). Así, se mencionan  a 

continuación los “niveles de riesgo mínimo” NRM (exposición humana diaria a una 

sustancia peligrosa que probablemente, es decir según la evidencia reunida hasta 

ahora, no sea riesgosa para la salud humana), (mg de ETPT/Kg peso/día; ATSDR, 

2011) para algunos elementos.  
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En el caso del Cr, los NRM están establecidos para las distintas especies 

químicas con distinto grado de toxicidad [Cr(VI) > Cr(III) > Cr(IV)] y por lo tanto no 

pueden ser comparados con los de este estudio (que midió Cr total). En este sentido, la 

realización de estudios de especiación del Cr en peces del lago Moreno resultaría 

pertinente desde el punto de vista de la salud humana.   

Para comparar las concentraciones observadas de los otros elementos, utilizamos 

los NRM para una persona de 70 kg. Así,  transformando peso seco en peso húmedo y 

suponiendo una porción de filet de 250 gr (70% de agua) obtuvimos los valores de la 

Tabla 4.5. Cabe destacar que en dicha tabla, los NRM de As se refieren a As 

inorgánico, sin embargo los incluimos, dado que el contenido de As total estimado 

para un filet resultó menor que el NRM para exposiciones orales agudas a As 

inorgánico. Para las exposiciones crónicas, en cambio, resultó unas 6 veces mayor. Se 

debe subrayar sin embargo, que la mayoría de los casos de toxicidad inducida por As 

en seres humanos se deben a exposiciones a As inorgánico. Aunque hay menor 

cantidad de estudios sobre la especiación del As en organismos de agua dulce que en 

marinos, varios estudios coinciden en que la arsenobetaina, un compuesto orgánico 

inocuo, es la principal especie química de As tanto en peces  marinos como de agua 

dulce  (Miyashita et al., 2009; Peshut et al., 2008; Shiomi et al., 1995; Slejkovec et al., 

2004). Esta información, y la falta de informes sobre intoxicaciones humanas por As 

en la región, nos permite concluir que las [As] medidas en músculo de peces del lago 

Moreno no representan un riesgo para la salud humana en relación con exposiciones 

orales agudas y, probablemente, tampoco en relación con crónicas.  

En el caso del Co, el contenido estimado para un filet resultó claramente inferior 

al NRM establecido para exposiciones orales intermedias (de hasta aproximadamente 

1 año) (Tabla 4.5) por lo que este elemento tampoco representaría riesgo alguno para 

la salud humana.    

En forma similar, el contenido de Se estimado para una porción de filet resultó 

por debajo del NRM establecido para exposiciones crónicas (ATSDR, 2011) y así, 

tampoco dicho elemento representaría riesgo para la salud pública.  
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Tabla 4.5. Niveles de riesgo mínimo (NRM, definición en el texto) para consumo 

humano, de elementos químicos potencialmente tóxicos (“Agency for Toxic 

Substances and Disease Registry”, EEUU) y contenidos de dichos elementos en una 

porción de filet considerando las concentraciones máximas medidas en peces del lago 

Moreno.  

 

Elemento Exposición 

Oral 

NRM* (mg) Contenido porción** 

(mg) 

Co Intemedia (15-364 días) 0.70 0.05
a
 

As
1
 Aguda (1-14 días 0.35 0.12

a
 

Crónica ( > 365 días) 0.02 0.12
a
 

Se Crónica ( > 365 días) 0.35 0.10b 

Crónica ( > 365 días) 0.35 0.12
c
 

 

*Ingesta diaria para una persona de 70 kg; **Porción 250 gr, 70% agua; 
a
Trucha arco iris;  

b
Trucha de arroyo; 

c
Perca; 

1
As inorgánico 

 

4.3 CONCLUSIONES  

 

4.3.1  TROFODINAMICA DE LOS ELEMENTOS 

 

Si bien las estructuras tróficas (expresadas por la relación de isótopos de C y N) 

en las dos cubetas del lago Moreno resultaron similares, algunos cambios en la 

contribución relativa de presas bentolitorales en la dieta de los peces, podrían explicar 

diferentes vías de transferencia  para el Cr y, probablemente, para el Se. Las 

regresiones significativas negativas de Log([Cr]), Log([Co]) y Log([As]) vs. 
15

N  

sugieren claramente biodilución, tanto en la cubeta oeste como en la este del lago 

Moreno. Así se acepta en relación al Cr, Co y As,  la hipótesis Nº 3  de esta tesis 
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(capítulo 1, sección 1.4.1)  Además, los valores 
15

N de base aumentados en ME 

constituyen un ejemplo de cómo la interpretación de los modelos trofodinámicos 

puede ser oscurecida, en este caso para el Co y el As. Dada la situación 

particularmente adecuada del lago Moreno para el análisis comparativo, los resultados 

sugirieron claramente que el fenómeno subyacente que explica las diferencias en la 

vía de transferencia del Cr (y probablemente del Se), y la tasa de transferencia del 

Co y el As en la trama trófica, es la morfología del lago, que favorece una mayor 

abundancia de especies bentolitorales en la dieta de peces predadores de nivel superior 

en MO y valores 
15

N de base más altos en ME.   

Las mayores concentraciones de Cr en músculo que en hígado de peces 

(fenómeno inverso al que presentaron el Co, As y Se), y la aparente falta de capacidad 

reguladora del Cr por parte de las truchas (ver capítulo 5, sección 5.2.2) constituyen, 

desde el punto de vista del riesgo humano, un alerta  ante un eventual incremento por 

contaminación de la [Cr] en el ambiente. 

 

4.3.2  ELEMENTOS EN PECES, COMPARACION CON OTROS ESTUDIOS. 

RIESGO HUMANO  

 

Las concentraciones de ETPT en músculo de peces (vía de exposición para el 

consumo humano, dado que en la región no se consumen vísceras) estuvieron en 

general dentro del rango informado para peces de agua dulce tanto de ambientes 

contaminados como sin contaminación, en estudios previos a nivel internacional. A 

pesar de ello, las concentraciones máximas de Cr medidas en el músculo de percas 

(4.0 µg g
-1

 de Cr total, peso seco) superaron el umbral que indica presunta 

contaminación por este elemento  (Eisler, 1986).  

Considerando una ingesta diaria de 250 gr de filet de pescado fresco, y un peso 

corporal de 70 kg, la evidencia reunida no indica riesgo para el consumo humano en 

los casos del Co y Se durante  períodos de 1 año o más, según los niveles de riesgo 

mínimo establecidos por la “Agency for Toxic Substances and Disease Registry” de 

EEUU (ATSDR, 2011). Tampoco hubo indicación de riesgo, conforme al mismo 

criterio, para exposiciones orales agudas (1-14 días) al As. No es posible afirmar lo 
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mismo para exposiciones crónicas, dado que se requiere medir la concentración de As 

inorgánico solamente. Finalmente, no es posible establecer comparaciones con niveles 

de riesgo mínimo para el Cr, dado que sus valores de riesgo mínimo están dados para 

determinadas especies químicas y no para Cr total (ATSDR, 2011).  
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CAPÍTULO 5 

CROMO, COBALTO, PLATA, ARSENICO Y 

SELENIO EN PECES DE DISTINTOS LAGOS  

 
 

5.1 INTRODUCCION 

 

En los capítulos anteriores se analizó la  presencia de la Ag (capítulo 3) y Cr. Co, 

As y Se (capítulo 4) en el lago Moreno, con dos abordajes diferentes. En el caso de la 

Ag, se consideró al lago Moreno como un todo, mientras que en el de los restantes 

elementos se separó el análisis por cubeta. En ambos capítulos se realizaron los 

análisis usuales en estudios de ETPT mediante la técnica de isótopos estables de C y 

N, es decir, se examinaron las relaciones: [elementos] - 
13

C y [elementos] - 
15

N en 

toda o la mayor parte de la biota muestreada en un mismo ecosistema.  

El presente capítulo, en cambio, brinda una perspectiva diferente en dos sentidos. 

En primer lugar, dado que los peces predadores de nivel superior (truchas, percas) 

representan la fuente principal de exposición humana a los ETPT, y que dichos peces 

son los componentes de la biota que reciben mayor atención social desde el punto de 

vista de la salud ambiental, este capítulo se enfoca en el estudio de las poblaciones de 

truchas y percas solamente. En segundo lugar, el presente capítulo pasa del análisis de 

un lago (con dos cubetas interconectadas) realizado en los capítulos 3 y 4, al de varios 

lagos de la región. Para ello, basándose en la información sobre trofodinámica de los 

elementos obtenida en las tramas tróficas del lago Moreno, se plantea la pregunta: 

¿algunas de las características trofodinámicas observadas en las tramas tróficas del 

lago Moreno, se reflejan en las poblaciones de peces de nivel trófico superior de las 

mismas especies pero de diferentes lagos?.  

A semejanza de los capítulos 3 y 4, el presente capítulo indaga además sobre los 

riesgos de la presencia de ETPT para la salud de los  seres humanos. Son entonces 
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objetivos de este capítulo, (1) analizar la trofodinámica de los ETPT en peces de 

diferentes especies y lagos, (2)  determinar el grado de correlación entre las 

[elementos] en el hígado y el músculo  (parte consumida por los seres humanos), (3) 

analizar la existencia de un posible patrón que agrupe a los peces por especies y/o por 

lago tomando en cuenta los cinco ETPT en conjunto y (4) determinar si existen 

diferencias significativas en las concentraciones de ETPT en peces de la misma 

especie y  diferentes lagos.  

 

5.2 RESULTADOS Y DISCUSION 

 

5.2.1 TROFODINAMICA 

 

En los análisis que siguen sobre las relaciones [elementos] vs. 
13

C y vs. 
15

N se 

incluyeron truchas marrón, arco iris y de arroyo y percas de los lagos FU, NH y MO, 

salvo en el caso del As, en el que no hubo muestras suficientes de truchas de arroyo en 

FU. En todos los casos las concentraciones se midieron en músculo. El lago ME se 

excluyó de los análisis dado que no se muestrearon truchas marrones en dicho 

ambiente.  

Los valores Log([Cr]) presentaron regresión significativa positiva con 
13

C 

(pendiente = 0.22, ordenada al origen = 4.96,  r
2
 =  0.11, p < 0.007, N = 65) (Fig. 

5.1.A). Este resultado es consistente con lo observado en peces del lago Moreno 

(cubeta oeste) (capitulo 4, Fig. 4.2). Resulta entonces interesante realizar aquí un 

análisis similar al de dicho capítulo. A diferencia de lo observado con las especies 

analizadas allí (puyen, trucha arco iris, trucha de arroyo y perca), las especies del 

presente capítulo aparecen con un alto grado de mezcla a lo largo del eje 
13

C (Fig. 

5.1A). Es decir el “factor especie” no aparece como una variable que pueda confundir 

los resultados, que sugieren que los peces con mayor proporción de presas 
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Figura 5.1. Regresiónes de Log([Cr]) (concentración en músculo) vs. valores 
13

C (como indicadores de fuente de C) y vs. valores 
15

N (como estimadores de 

nivel trófico) en peces de los lagos Futalaufquen, Nahuel Huapi y Moreno Oeste. Parámetros, A-B: pendiente = 0.22, ordenada al  origen  = 4.96,  r
2
 =  0.11,  p 

< 0.007,  N = 65;  C-D: pendiente = 0.26, ordenada al origen = -2.61, r
2 
= 0.14 p < 0.002, N = 65. A, C: datos mostrados por especie; B, D: datos mostrados 

por lago. 
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bentolitorales en su dieta (valores 
13

C mayores) bioacumulan más Cr, 

independientemente  del  lago  de  origen.  Sin  embargo, y  como  se muestra  en el 

capítulo 4 en relación con las dos cubetas del lago Moreno, el ambiente podría 

constituir una “variable ruido”, por lo que requiere ser analizado. Representamos 

entonces gráficamente la misma regresión, pero separando a los peces por lago de 

origen (y no por especie), resultado que se muestra en la Figura 5.1B. Nuevamente, 

aparece un alto grado de mezcla de peces de los tres lagos a lo largo del eje 
13

C, lo 

cual sugiere que el “factor lago” (como ocurrió con la especie) no juega un papel 

importante y que es la fuente de C la que explica, en alto grado, la [Cr] en peces 

predadores de nivel superior de los lagos FU, NH y MO. Así, en el caso del Cr, los 

resultados sugieren que se puede extender el alcance de las observaciones realizadas 

en peces de la cubeta oeste del lago Moreno, y afirmar que  la fuente de C es  

importante en la [Cr], independientemente de la especie y del lago de origen de los 

peces.  

Por su parte, el Log([Cr]) presentó regresión significativa positiva con el nivel 

trófico (estimado con valores 
15

N) en peces de los mismos lagos (pendiente = 0.26, 

ordenada al  origen = -2.61, p < 0.002, N = 65). Dichos peces aparecieron 

entremezclados a lo largo del eje 
15

N (Fig. 5.1C), lo que sugiere un aumento de la 

[Cr] asociada al nivel trófico (reservamos el término “biomagnificación” para 

referirnos a la relación predador-presa, y aquí todos los peces tienen similar  nivel 

trófico). Como en el caso de la fuente de C (valores 
13

C), el “factor lago” fue 

analizado. El gráfico de la misma regresión representada por lago, mostró a los peces 

(de diferentes especies) del lago FU separados del resto (Fig. 5.1D), por lo que a 

diferencia del análisis de valores 
13

C, los resultados sugieren claramente que la 

regresión significativa positiva entre Log([Cr]) y 
15

N  se debe a un “efecto lago” 

introducido por FU, donde los peces presentaron, en general, nivel trófico y [Cr] más 

bajos (Fig. 5.1.D). Así, la tendencia de biodilución del Cr observada en la biota del 

lago Moreno (ambas cubetas) desaparece en peces de nivel trófico superior de 

diferentes lagos.  (capítulo 4, Fig. 4.4).   

En el caso de la Ag, no hubo regresión significativa entre Log([Ag]) y 
13

C,  resultado 

que concuerda con lo observado en la biota del lago Moreno (capítulo 3). Sin 
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embargo, hubo regresión significativa positiva, entre Log([Ag]) y 
15

N  (pendiente = 

0.35, ordenada al origen = - 3.02, r
2
 = 0.16, p < 2.2 × 10

-4
, N = 82) (Fig. 5.2A), 

resultado que contradice la tendencia general de biodilución observada en los niveles 

tróficos bajos de la biota del lago Moreno (capitulo 3,  Fig. 3.2.A). En un análisis más 

detallado, la Figura 5.2A muestra  además, un alto grado de mezcla entre las especies, 

aunque con algunas percas con nivel trófico muy bajo desplazadas a la izquierda. Los 

datos de la misma regresión representados por lago mostraron, adicionalmente, una 

separación de los datos del lago FU (Fig. 5.2B, parte izquierda). Así, la distribución 

de los datos en las Figs. 5.2A y 5.2B sugiere que un posible efecto cruzado (especie × 

lago), y no el nivel trófico, es importante para explicar la regresión significativa. En 

otras palabras, la regresión podría explicarse por algunas percas (especie con un 

coeficiente de variación muy alto en la [Ag], capítulo 3, sección 3.2.2.2) que además 

provinieron todas del FU, donde los niveles de Ag fueron más bajos en general (Tabla 

5.1). Este análisis es congruente con la hipótesis de falta de un patrón trofodinámico 

determinado observado por Campbell, Norstrom et al. (2005) y mencionada en el 

capítulo 3, sección 3.2.1.1.  

En cuanto al Co y As, no hubo regresiones significativas entre la [elementos] y 


13

C. Este resultado se ajusta a lo observado en la biota del lago Moreno en el 

(capítulo 4, secciones 4.2.1.1) y confirma, a nivel de los peces predadores de nivel 

superior, que la fuente de C no parece jugar un rol importante (como con la Ag), en la 

bioacumulación de estos elementos en peces. Por otro lado, tampoco hubo regresión  

significativa entre las concentraciones de Co y As y 
15

N.  Así, el patrón de 

biodilución observado para estos elementos en el lago Moreno (capítulo4, sección 

4.2.1.2) no se observó en peces predadores de nivel superior. 

Finalmente, el análisis del Se en peces de distintos lagos, mostró algunas 

particularidades, en forma similar a lo observado en truchas arco iris, de arroyo, perca 

y puyen en el MO (capítulo 4). En relación con la fuente de C, hubo regresión 

significativa negativa entre [Se] y valores 
13

C  (pendiente = - 0.06, ordenada al  

origen = -1.27, r
2
 = 0.13, p < 4.1 × 10

-4
, N = 94) (Fig. 5.3A). Si bien estos resultados  
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Figura 5.2. Regresión de Log([Ag]) y valores 
15

N (como estimadores de nivel trófico) en peces de nivel trófico superior de los lagos 

Futalaufquen, Nahuel Huapi y Moreno Oeste. Parámetros: pendiente = 0.35, ordenada al  origen = - 3.02, r
2
 = 0.16, p < 2.2 × 10

-4
, N = 82. 
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sugieren influencia de la fuente de C sobre las [Se], la representación de la regresión 

por lago, muestra nuevamente la influencia del FU. Dicho lago tuvo las [Se] más 

elevadas en todos los peces de nivel trófico superior (Fig. 5.3B) (Tabla 5.1). Así, en 

forma similar al capítulo anterior, es la separación de los datos en dos grupos la que 

parece explicar la regresión. En el capítulo 4, estos dos grupos fueron las especies 

(perca y puyen, Fig. 4.3). En el presente, los grupos fueron los sitios, FU por un lado y 

MO + NH  por  otro  (Fig. 5.3.B).  Los  resultados  de  este  capítulo   refuerzan  la   

hipótesis del capítulo 4, de que una mayor o menor proporción de presas bentolitorales 

puede influir en la trofodinámica del Se en relación con algunas especies (por ejemplo 

perca). Sin embargo, el presente capítulo muestra que esta influencia no es 

generalizable a un conjunto mayor de especies de peces de diferentes  lagos.   

Por otro lado, el Log([Se]) presentó regresión significativa negativa con el nivel 

trófico (estimado con 
15

N) en peces de los lagos FU, NH y MO. Esta regresión mostró 

el mayor grado de ajuste entre todos los elementos analizados (pendiente = - 0.08, 

ordenada al  origen = 0.79, r
2
 = 0.62, p < 2.5 × 10

-21
, N = 94) (Fig. 5.3C), resultado que 

sugiere fuertemente una disminución de [Se] en los peces de nivel trófico más alto. Sin 

embargo, la regresión representada por lago muestra en general 3 grupos de datos, los 

correspondientes a FU, con los valores de [Se] más altos, MO con valores intermedios 

y NH con los valores menores (Fig. 5.3D). De esta manera, se puede concluir que es el 

lago de origen, y no el nivel trófico (
15

N) el que explica la regresión. Este resultado es 

congruente con lo observado en la biota del lago Moreno, en el que no hubo correlación 

significativa entre Log([Se]) y 
15

N  en ninguna de las cubetas. Teniendo en cuenta el 

consenso existente sobre la importancia de la dieta en la transferencia trófica de Se en 

los organismos acuáticos (Lemly, 1997; Luoma y Rainbow, 2008), la falta de 

correlación entre [Se] y nivel trófico (
15

N)  observada en este capítulo, refuerza la 

hipótesis de trasferencia trófica con diferencia neta = 0, formulada en el capítulo 4. 

Las observaciones realizadas en este capítulo, constituyen  ejemplos interesantes 

de un “efecto lago” que puede confundir los resultados sobre  la trofodinámica de los 

elementos, tanto respecto a la vía de transferencia (tipo de dieta), como se muestra en el 

análisis del Se,  como a la tasa de transferencia, como se muestra con el mismo Se, el 

Cr y la Ag.  
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Figura 5.3. Regresión de valores 
13

C (como indicadores de fuente de C)  vs Log([Se]) y 
15

N (como estimadores de nivel trófico) vs Log([Se]) 
en los lagos Futalaufquen, Nahuel Huapi y Moreno Oeste. Parámetros, A- B: pendiente = - 0.06, ord. origen = -1.267, r

2
 = 0.13, p  < 4.1 × 10

-4
, N 

= 94; C-D: pendiente = - 0.08, ord. origen = 0.792, r
2
 = 0.625, p < 2.5 × 10

-21
, N = 94  A, C: datos mostrados por especie de pez; B, D: datos 

mostrados  por lago de origen.
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El hecho de que el análisis de isótopos estables de C y N dentro de una especie, resulta 

útil para mostrar variaciones individuales de dieta en una misma población de peces es 

bien conocido (Kidd, 1998).  Sin embargo el presente estudio analiza, por primera vez, la 

trofodinámica   de varios  elementos  en  poblaciones   de  peces  de un mismo lago con 

dos cubetas, extrae información de una situación especialmente apta para estudios 

comparativos (capítulo 4, sección 4.1) y luego compara los datos con los de peces de las 

mismas especies  de diferentes lagos. De este análisis surgió que:  

 1) Algunas tendencias observadas en la biota de un lago (Moreno) se extendieron a 

los peces de nivel trófico superior de otros lagos. En este sentido, los resultados muestran 

que, en dichos peces, la fuente de C es importante en la trofodinámica del Cr; no lo es  para 

la trofodinámica del Co, As y Ag y que no hay una tendencia en la relación entre [Se] y 

nivel trófico, independientemente del lago de origen. 

2) Por el contrario, una tendencia observada en el lago Moreno no se extendió a los 

peces de  otros lagos. Este fue el caso de la biodilución del Co y el As en la biota del lago 

Moreno, que no tuvo un reflejo a nivel de los peces predadores de nivel superior. 

 

5.2.2 CORRELACION ENTRE CONCENTRACIOENES  HEPATICA Y MUSCULAR 

 

Dado que la relación (no las concentraciones por separado) entre las concentraciones 

hepática y muscular de diferentes elementos, depende de factores fisiológicos especie-

específicos y no de la dieta (Luoma y Rainbow, 2008), los análisis que siguen se realizaron 

agrupando peces de la misma especie pero diferentes lagos de origen. Los resultados así 

obtenidos fueron diversos, ya que las regresiones fueron significativas para algunas 

especies y elementos pero no para otros.  

Las regresiones resultaron significativas para el Cr en truchas marrón y de arroyo 

(pendiente = 1.42, ordenada al  origen = 0.020, r
2
 = 0.52, p < 0.005, N = 13;  pendiente = 

1.78, ordenada al  origen = 0.105, r
2
 = 0.39, p < 0.028, N = 12 para trucha marrón y de 

arroyo respectivamente) (Fig. 5.4). 
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Tabla 5.1. Concentraciones (promedio ± DE.; µg g
-1

, peso seco) de Cr, Co, Ag, As, y Se en peces de distintos lagos (Parques Nacionales Nahuel 

Huapi y Los Alerces). Las concentraciones de Ag corresponden a hígado (músculo por debajo del límite de detección); las de  los  restantes 

elementos a músculo, salvo indicación. Las concentraciones de Cr, Co y As  de peces del lago Moreno (cubetas oeste y este) dadas en el Capítulo 

4, se repiten aquí para facilitar su lectura. 

 

Lago 

 

Elemento 

 

  

Cr 

 

Co 

 

Ag 

 

 

As 

 

Se 

  

N
a 

 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

Futalaufquen  

 

          

S. trutta 4 0.46 ± 0.33 14 0.11 ± 0.07 14 9.50 ± 6.88 11 0.42 ± 0.26 14 1.41 ± 0.19 

O. mykiss 3 0.21 ± 0.14 10 0.07 ± 0.01 11 1.95 ± 1.34 3 0.11 ± 0.06 11 1.39 ± 0.03 

S. fontinalis 1 0.10 2 0.13 ± 0.12 1 0.23 1 0.13 2 1.59 ± 0.22 

Percichthys sp. 6 0.30 ± 0.17 6 0.18 ± 0.35 7 0.38 ± 0.61 7 0.34 ± 0.20 7 1.81 ± 0.45 

G. maculatusb 0 - 0 - 0 - 0 - 0 - 

D. viendmensis 0 - 0 - 0 - 0 - 0 - 
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Tabla 5.1 (cont.) 

 

 

Lago 

 

Elemento 

 

 

 Cr 

 

Co Ag As Se 

  

N
a 

 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

Nahuel Huapi 

 

          

S. trutta 9 1.14 ± 0.89 3  

(1-8) 

0.13 ± 0.07 10  

(1-8) 

11.30 ± 8.56 9 

(1-8) 

0.31 ± 0.13 10 

(1-8) 

0.70 ± 0.08 

           

O. mykiss 8 

(2-8) 

0.77 ± 0.53 2 

(3-6) 

0.18 ± 0.03 10 

(2-10) 

8.89 ± 5.51 5 

(2-10) 

0.27 ± 0.08 10 

(2-10) 

0.72 ± 0.06 

S. fontinalis  1 1.62 1 0.19 2 

(1-4) 

1.13 ± 0.01 0  

- 

2 0.95 ± 0.11 

Percichthys sp. 8 

(2-12) 

1.03 ± 0.63 1 0.04 8  

(2-13) 

2.62 ± 2.53 8 

(2-13) 

0.52 ± 0.10 8 

(2-13) 

0.98 ± 0.11 
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Tabla 5.1 (cont.)  

 

 

 

Elemento 

 

 Cr Co Ag As Se 

  

N
a 

 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

 

G. maculatus
b
 

 

0 

 

- 

 

0 

 

- 

 

0 

 

- 

 

0 

 

- 

 

0 

 

- 

D. viendmensis 18 2.31 ± 1.17 11 0.07 ± 0.02 18 0.07 ± 0.04 7 0.22 ± 0.09 19 0.70 ± 0.21 

 
Moreno Oeste 

 

          

S. trutta 1 0.60 0 - 1 9.87 0 - 1 0.75 

O. mykiss 5 

(1-6) 

1.81 ± 1.18 4 

(1-4) 

0.20 ± 0.27 7 

(1-6) 

3.08 ± 1.41 7 

(1-6) 

0.24 ± 0.09  7 

(1-6) 

0.83 ± 0.15 

S. fontinalis 5 

(1-2) 

1.12 ± 0.49 

 

6 

(1-2) 

0.12 ± 0.05  5 

(1-2) 

0.74 ± 0.42 3 

(1-2) 

0.54 ± 0.39  6 0.06 ± 

 0.16 
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 Tabla 5.1 (cont.) 

 

          

 

Lago 

 

Elemento 

 Cr Co Ag As Se 

  

N
a 

 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

 

Percichthys sp. 

 

 

15 

(1-11) 

 

 

2.50 ± 1.52 

 

 

13 

(1-10) 

 

 

0.12 ± 0.13  

 

 

7 

(4-10) 

 

 

1.12 ± 0.71 

 

 

17 

(1-11) 

 

 

0.38 ± 0.10  

 

 

17 

(1-11) 

 

 

1.17 ± 0.11 

G. maculatusb 28 

(1-30) 

0.46 ± 0.24 28 

(1-30) 

0.12 ± 0.04  8 

(8-30) 

0.04 ± 0.02 25 

(1-30) 

0.65 ± 0.25  41 

(1-30) 

1.47 ± 0.37 

D. viendmensis 

 

 

 

 

 

 

 

 

0 - 0 - 0 - 0 - 0 - 
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Tabla 5.1 (cont.) 

 

Lago   

Elemento 

 

  

Cr 
 

 

 

Co 

 

Ag 

 

As 

 

Se 

 N
a 

g g
-1

 N
a
 g g

-1
 N

a
 g g

-1
 N

a
 g g

-1
 N

a
 g g

-1
 

 

Moreno Este 

 

          

S. trutta 0 - 0 - 0 0 0 - 0 - 

O. mykiss 3 

(5-10) 

0.95 ± 0.47 4 

(7-12) 

0.07 ± 0.06 7 

(1-10) 

2.62 ± 0.13 7 

(1-12) 

0.48 ± 0.51  7 

(1-12) 

0.77 ± 0.11 

S. fontinalis 6 

(1-4) 

0.98 ± 0.70 3 

(1-4) 

0.09 ± 0.02  7 

(1-4) 

1.19 ± 0.71 6 

(1-4) 

0.38 ± 0.31  7 

(1-4) 

0.95 ± 0.08 

Percichthys sp. 5 

(1-11) 

1.47 ± 0.75 5 

(1-10) 

0.04 ± 0.02  18 

(1-11) 

0.69 ± 0.82 17 

(1-11) 

0.54 ± 0.19 18 

(1-11) 

1.25 ± 0.19 

G. maculatusb 13 

(1-18) 

0.48 ± 0.34 13 

(1) 

0.14 ± 0.08 1 0.40 14 

(1) 

0.56 ± 0.27  14 

(1-9) 

2.00 ± 0.80 
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Tabla 5.1 (cont.)           

 

Lago 

 

Elemento 

  

Cr 

 

Co 

 

Ag 

 

As 

 

Se 

  

N
a 

 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

 

N
a
 

 

g g
-1

 

           

D. viendmensis 8 

(1-7) 

3.60 ± 1.39 8 

(1-7) 

0.11 ± 0.05  0 - 8 

(1-7) 

0.32 ± 0.09  8 

(1-7) 

0.92 ± 0.08 

 

a 
Tamaño muestral, si son homogenatos, el número de individuos por homogenato se indica entre paréntesis 

b
 Concentración de todo el 

cuerpo
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En relación al As, hubo regresión significativa en perca (pendiente = 0.66, 

ordenada al origen = - 0.46, r
2 

= 0.46, p < 4.1 × 10
-6

, N = 37) (Fig. 5.5), mientras que 

ocurrió lo propio para el Se en trucha arco iris (pendiente = 0.51, ordenada al origen = 

-0.75, r
2
 = 0.26, p < 0.002, N = 35); trucha de arroyo (pendiente = 0.62, ordenada al 

origen = - 0.36, r
2 

= 0.57, p < 0.017, N = 17) y perca (pendiente = 0.72, ordenada al  

origen = - 0.38 , r
2 
= 0.24 , p < 0.001, N = 40) (Fig. 5.6).  

Para el resto de los elementos no hubo regresión significativa en ninguna de las 

especies. Las regresiones significativas positivas entre las concentraciones hepática y 

muscular de Cr, As y Se sugieren insuficiente capacidad reguladora de estos 

elementos en truchas marrón y de arroyo (Cr), perca (As) y truchas arco iris, de arroyo 

y perca (Se). De esta manera, si las concentraciones de ETPT aumentaran por 

contaminación, las concentraciones en músculo (filet) podrían aumentar a niveles 

peligrosos para la salud pública. Un caso que merece atención es el Se, cuyas 

concentraciones en hígados de truchas arco iris del lago MO (capítulo 4, sección 

4.2.1.3) alcanzaron valores de hasta 6 veces los umbrales de toxicidad citados para 

peces (Stewart et al., 2004; Capítulo 4, sección 4.2.1.3). Una hipótesis para esas altas 

concentraciones, es la presencia de un fenómeno de adaptación a niveles naturalmente 

altos de Se en lagos de la región.  

 

5.2.3. PATRON  Y DIFERENCIAS ENTRE LAGOS 

 

Prescindiendo de consideraciones trofodinámicas, y para una visión de conjunto 

(tomando los 5 elementos), de los peces de diferentes lagos, se realizó análisis de 

componentes principales (PCA). Este análisis se realizó con sólo dos especies, truchas 

arco iris y de arroyo, en 3 ambientes, lagos FU, MO y ME (ver restricciones de diseño 

experimental en capítulo 2, sección 2.4.2). Los primeros dos componentes del PCA 

explicaron más del 96% de la varianza (aproximadamente 77 % y 19% 

respectivamente). Los resultados no mostraron un agrupamiento de peces asociado al 

lago de origen sino a la especie. Entre los vectores asociados a los 5 elementos 

químicos, fue el de la Ag el que mejor explicó la separación de la trucha arco iris de la 

trucha de arroyo (Fig. 5.7). Estos resultados difieren de lo observado por Arribere et  
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Figura 5.4 Regresión entre las concentraciones hepática y muscular de Cr en peces de 

los lagos Futalaufquen, Nahuel Huapi y Moreno (cubetas este y oeste). Parámetros: 

pendiente = 1.42, ordenada al origen = 0.02, r
2
 = 0.52, p < 0.005, N = 13; pendiente = 

1.78, ordenada al  origen = 0.11, r
2
 = 0.39, p < 0.028, N = 12 para S. trutta (trucha 

marrón) y S. fontinalis (trucha de arroyo) respectivamente. 
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Figura 5.5 Regresión entre las concentraciones hepática y muscular de As en 

Percichthys sp. (percas) de los lagos Futalaufquen, Nahuel Huapi y Moreno (cubetas 

este y oeste) (pendiente = 0.66, ordenada al origen = - 0.46, r
2
 = 0.46, p < 4.1 × 10

-6
, N 

= 37. 

 

0.3 0.4 0.5 0.6 0.7 0.8 0.9 1.0 1.1 1.2 1.3 1.4 1.5 1.6 1.7 1.8 1.9 2.0

-0.4

-0.3

-0.2

-0.1

0.0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

L
o

g
([

S
e

])
 m

u
s
c
u

la
r 

g

 g
-1

)

Log([Se]) hepatico g g-1

O. mykiss

 
 

Figura 5.6 Regresión entre las concentraciones hepática y muscular de As en O. 

mykiss (trucha arco iris) de los lagos Futalaufquen, Nahuel Huapi y Moreno (cubetas 

oeste y este); pendiente = 0.51, ordenada al origen = - 0.747, r
2 

= 0.26, p < 0.002, N = 

35.  
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Figura 5.6 (cont.) Regresión entre las concentraciones hepática y muscular de Se en 

peces de los lagos Futalaufquen, Nahuel Huapi y Moreno (cubetas oeste y este) 

Parámetros: trucha de arroyo, pendiente = 0.62, ordenada al  origen = - 0.36, r
2 

= 0.57, 

p < 0.017, N = 17;  perca, pendiente = 0.72, ordenada al origen = - 0.385 , r
2 
= 0.24 , p 

< 0.001, N = 40.  
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Figura 5.7. Análisis de componentes principales (PCA) de 2 especies de truchas de 3 

orígenes diferentes, considerando las concentraciones de Cr, Co, Ag, As, y Se.  En las 

referencias, MO: lago Moreno Oeste; ME: lago Moreno Este; FU: lago Futalaufquen.  

 

 

al. (2006) respecto al agrupamiento de los peces por lago de origen, en un estudio con 

PCA de varios lagos que incluyó, además de los 5 elementos de nuestro trabajo, otros 

siete  (Br, Cs, Fe, Na, Rb, Se y Zn).  Sin  embargo,  Arribere  et  al. (2006) observaron 

también un agrupamiento por especie en ciertos casos, en forma similar a lo observado 

en el presente capítulo. Tanto en el estudio de Arribere et al. (2006) como en el 

presente  la. Ag, elemento vinculado a la contaminación antrópica (Ribeiro Guevara et 

al. 2005a), apareció asociada al agrupamiento.  

Las [elementos] en peces de  los lagos Nahuel Huapi, Futalaufquen y Moreno 

(cubetas oeste y este  consideradas individualmente), presentaron un cuadro variable 

según la especie, el lago y el elemento químico, como muestra la Tabla 5.1, aunque 

algunos tamaños muestrales fueron bajos y requieren precaución. Esta diversidad en la 

distribución de ETPT, es decir, en las diferentes concentraciones con las que se 

presentan en las distintas especies, tejidos y sitios  (capitulo 1, sección 1.2.3) fue un 

resultado esperable dado que es consecuencia de la interacción entre la química del 

elemento en cuestión, el ambiente (agua y dieta) y la especie biológica (Luoma y 

Rainbow, 2008). 

Ag 

As 

Se 

Cr 

Co 
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Las comparaciones estadísticas de [elementos] entre peces de la misma especie de 

diferentes lagos, se realizaron descartando los datos de las muestras más pequeñas (N 

<  8). Aún así,  los N fueron bajos en algunas pruebas, y  los resultados obtenidos 

deberán tomarse sólo como una primera información de referencia. Entre los peces 

autóctonos, las [Cr] y [Co] de D. viedmensis fueron significativamente mayores en 

ME que en NH mientras que las [As] en Percichthys sp. fueron similares entre estos 

ambientes, pero significativamente mayores que en MO (Tabla 5.2). Por su parte, los 

introducidos S. trutta y O. mykiss fueron comparados entre los lagos Futalaufquen y 

Nahuel Huapi. En ambas especies, la [Se] resultó significativamente mayor en el 

primero de los lagos, mientras que la [Ag] resultó significativamente mayor en O. 

mykiss del NH. La Tabla 5.2 muestra estos resultados y los de otras comparaciones 

que resultaron no significativas.  

 

5.3 CONCLUSIONES     

 

5.3.1. TROFODINAMICA 

 

Los resultados sobre la presencia del Cr obtenidos en el presente capítulo y en el 

capitulo 4, sugieren claramente que la especie no es un factor determinante en la 

concentración de este elemento  en el músculo de peces de nivel trófico superior  y 

que una mayor proporción de presas bentolitorales en su dieta (valores mayores de 


13

C) incrementa las [Cr] independientemente del lago del origen. En consecuencia se 

acepta para el Cr, la hipótesis Nº 4 de esta tesis (capitulo 1, sección 1.4.1). Por el 

contrario, el lago de origen, en este caso el FU, resultó  determinante   para  explicar el  

aparente  incremento   de  la  [Cr]  asociado  al nivel trófico (
15

N), observado  en los 

peces, razón por la cual se rechaza para el Cr la  hipótesis Nº 5 (capitulo 1, sección 

1.4.1).  
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En el caso de la Ag, la falta de correlación entre sus concentraciones y los valores 


13

C (como indicadores de la importancia  relativa  de  las  fuentes  de C bentolitoral y 

pelágico) descripta en la biota del lago Moreno (capítulo 3), se observó también en 

los  peces  de  los  diferentes  lagos, reafirmando  que  la  fuente  de  C  no es un factor 

importante en la bioacumulación de dicho elemento en peces. Por lo tanto  se rechaza 

para la Ag la hipótesis 4.  Por otra parte, un efecto cruzado especie × lago (percas del 

FU),  podría explicar el aparente incremento de concentración de Ag asociado al nivel 

trófico de los peces. Es decir, no habría una tendencia a la disminución ni al aumento 

de concentración asociado al nivel trófico de los peces, en consonancia con lo 

informado por Campbell, Norstrom et al. (2005) en toda la biota de un ecosistema del 

Artico. Se rechaza entonces la hipótesis 5 en relación con la Ag.  

En forma consistente con lo observado en el comportamiento de toda la biota de las 

dos cubetas del lago Moreno, las concentraciones de Co y de As en peces predadores 

de nivel superior no guardaron relación con la fuente de C de sus dietas. Se rechaza 

entonces, también para estos elementos, la hipótesis 4. Sin embargo, como en el caso 

del Cr, el patrón de biodilución observado en la biota del lago Moreno no se vio 

reflejado en los peces de los lagos FU, NH, MO y ME, por lo que se rechaza la 

hipótesis 5. 

El análisis del Se mostró características de particular interés ya que los datos de 

sus concentraciones en relación con la fuente de C y al nivel trófico (
13

C y 
15

N 

respectivamente) sugirieron, por un lado, que la dieta puede ser importante para la 

bioacumulación de este elemento en la perca, pero no en las otras especies. Por otro, 

que puede haber trasferencia trófica con diferencia = 0. Dados estos hechos, y la falta 

de evidencia clara que relacione mayores concentraciones de los restantes elementos 

con el nivel trófico de los peces, se rechazan las hipótesis Nº 4 y 5 de esta tesis en 

relación al Se (sección 1.4.1). 

 Resumiendo entonces con respecto a la contrastación de las hipótesis 

planteadas en el capítulo 1, sección 1.4.1 sobre  la trofodinámica de Cr, Ag, Co, As y 

Se  en  peces  de  los  lagos  Futalaufquen,  Nahuel  Huapi  y  Moreno,   los  resultados 
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Tabla 5.2. Comparación estadística de algunas de las concentraciones de elementos 

en peces dadas en la Tabla 5.1; (media ± D.E.; µg g
-1

, peso seco).  

 

Elemento/ 

Especie 

 

Lago 

 

Probabilidad 

< * 

 

 Futalaufquen Nahuel 

Huapi 
 

Moreno  

Oeste 

Moreno  

Este 

 

  

N 

 

g g
-1 

 

 

N 

 

g g
-

1
 

 

N 

 

g 

g
-1

 

 

N 

 

g g
-

1
 

 

 

Cromo 

         

G. 

maculatus 

0 - 0 - 28 

(1-30) 

0.66 

± 

0.59 

 

13 0.81 

± 

1.31 

 

0.708 

D. 

viedmensis 

0 - 18 2.30 

± 

1.16 

a 

0 - 8 

(1-7) 

3.60 

± 

1.39 

b 

0.028 

 

Cobalto 

         

G. 

maculatus 

0 - 0 - 28 

(1-30) 

0.09 

± 

0.06 

 

13 0.13 

± 

0.07 

0.090 

D. 

viedmensis 

0 - 11 0.07 

± 

0.02 

0 - 8 

(1-7) 

0.11 

± 

0.05 

0.035 

Plata          

S. trutta 14 9.95 

± 

6.88 

10 

(1-8) 

11.30 

± 

8.56 

0 - 0 - 0.660 

 

O. mykiss 

 

11 

 

1.94 

± 

1.34 

 

10 

(2-

10) 

 

8.80 

± 

5.21 

 

0 

 

- 

 

0 

 

- 

 

3.7 × 10
-4

 

 

Arsenico 

         

S. trutta 11 0.42 

± 

0.26 

9 

(1-8) 

0.31 

± 

0.13 

0 - 0 - 0.494 
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Tabla 5.2 (Cont) 

 

 

Elemento/ 

Especie 

 

Lago 

 

Probabilidad 

< * 

 

 Futalaufquen Nahuel 

Huapi 
 

Moreno  

Oeste 

Moreno  

Este 

 

  

N 

 

g g
-1 

 

 

N 

 

g g
-

1
 

 

N 

 

g g
-

1
 

 

N 

 

g g
-

1
 

 

          

 

Percichthys 

sp. 

 

0 

 

- 

 

8 

(2-13) 

 

0.52a 

± 

0.09 

 

 

17 

(1-11) 

 

0.38b 

± 

0.10 

 

 

17 

(1-11) 

 

0.54a 

± 

0.19 

 

 

0.006 

G. 

maculatus 

0 - 0 - 25 

(1-30) 

0.55 14 0.49 0.598 

 

Selenio 

         

S. trutta 14 1.40 

± 

0.19 

10 

(1-8) 

0.70 

± 

0.08 

 

0 - 0 - 0.001 

O. mykiss 11 1.39 

± 

0.26 

10 

(2-10) 

0.70 

± 

0.07 

 

0 - 0 - 1.2 × 10
-4

 

Percichthys 

sp. 

0 - 0 - 17 

(1-11) 

1.17 

± 

0.11 

18 

(1-11) 

1.25 

± 

0.19 

0.106 

 

G. 

maculatus 

 

 

0 

 

 

- 

 

 

0 

 

 

- 

 

 

41 

 

 

1.47 

± 

0.37 

 

 

30 

 

 

1.70 

± 

0.65 

 

 

0.395 

 

* Para 2 valores: Prueba de Mann Whitney con nivel de significación no corregido; 

para más de 2 valores: Prueba de Kruskal Wallis y prueba a posteriori de Mann 

Whitney. Se omiten, para mayor claridad, los niveles de significación corregidos 

según Bonferroni asociados a esta última prueba; a, b: valores con la misma letra en 

una fila no difirieron significativamente entre si.  
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permiten, en relación con la fuente de C, aceptar la hipótesis Nº 4 para  Cr y 

rechazarla para  Ag, Co, As y Se. Por otra parte, en relación al nivel trófico, permiten  

rechazar la hipótesis Nº 5 para todos los elementos”.  

 

 5.3.2. CORRELACION ENTRE CONCENTRACIONES HEPATICA Y 

MUSCULAR  

 

Los resultados del presente capítulo sobre correlaciones entre concentración 

hepática y muscular de elementos sugieren, en primer lugar, falta de capacidad 

reguladora para 3 de los 5 elementos analizados: Cr, As y Se.  En segundo lugar que 

de ellos, es el Se el de mayor riesgo potencial para los peces ante un eventual aumento 

de concentración de dicho elemento en el agua y/o el sedimento debida a 

contaminación. Dado que algunos de los elementos estudiados presentaron correlación 

significativa positiva entre sus concentraciones hepáticas y musculares, se rechaza la 

hipótesis Nº 6 de la presente tesis. 

 

5.3.3. PATRON Y DIFERENCIAS ENTRE LAGOS 

El análisis de truchas arco iris y de arroyo de los lagos FU, MO y ME 

considerando los 5 elementos estudiados en este capítulo, muestra que los peces 

pueden o no ser diferenciados por lago de origen, según qué grupo de elementos se 

utiliza para caracterizarlos (ver Arribere et al., 2006). Además, para las [Ag], 

elemento asociado a contaminación antrópica, la especie fue más importante que el 

lago de origen en el agrupamiento de peces, por lo que se acepta la hipótesis Nº 7 de 

la tesis Estas diferencias interespecíficas en la distribución de elementos pueden 

explicarse por variables fisiológicas como el número de transportadores de membrana 

(Luoma y Rainbow, 2008) (ver capitulo 1, sección 1.2.2.2). Dado que los 5 elementos 

estudiados no presentaron diferencias significativas en sus concentraciones 

musculares y/o hepáticas en todas las especies comparadas en diferentes lagos, se 

rechaza la hipótesis Nº 8 de esta tesis.   
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CAPÍTULO 6 

CONCLUSIONES GENERALES  

 

 

Comparado con la información disponible en la literatura, el estudio de los cinco 

ETPT de la presente tesis mostró un espectro variado de resultados. En primer lugar, 

es importante destacar que aunque la Ag, único elemento no esencial, se encuentra en 

concentraciones hepáticas que están entre las más altas informadas en peces a nivel 

internacional,  este hecho no representaría un riesgo para los seres humanos (que no 

consumen vísceras de pescado en la región) aunque podría tener consecuencias para 

vertebrados consumidores que sí consumen  vísceras (gaviotas, huillín). La realización 

de estudios experimentales alimentando vertebrados, como gaviotas y visones, con 

hígados de peces, aportarían información interesante al respecto. 

Con relación al resto de los elementos, con las posibles excepciones del Cr (para 

el que no se han establecidos niveles de riesgo mínimo en términos de Cr total, sino de 

ciertos compuestos) y de exposiciones orales crónicas (mayores a 1 año) al As, no 

existe evidencia que permita suponer riesgo alguno para la salud pública.   

La evidencia reunida en la presente tesis mostró que, mientras la fuente de C 

(bentolitoral o pelágica) no  es importante en la transferencia trófica de Co, As y Ag, 

sí lo  es  para el Cr y probablemente para el Se. Tomando en consideración las 

condiciones excepcionalmente adecuadas para estudios comparativos, ofrecidas por el 

lago Moreno, con sus dos cubetas interconectadas, fue posible postular por primera 

vez, basados en la evidencia obtenida, que la morfología de un lago influye en la 

trofodinámica del Cr y, probablemente, del Se. Esta influencia, en relación con la 

perca, podría tener signo contrario según el elemento, es decir,  aumentar la 

exposición al Cr, y disminuirla respecto al  Se.  
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En relación con la posible influencia de la morfología del MO, con mayor 

desarrollo de zona litoral y mayor oferta de fauna asociada, en la presente tesis se 

utilizan los modelos de mezcla de isótopos estables con un enfoque diferente al que se 

encuentra en  la literatura. Es decir, no para estimar proporciones reales de ítems 

alimentarios en una dieta, sino para detectar diferencias drásticas en las proporciones 

de presas bentolitorales vs. pelágicas en la dieta de peces (en este caso trucha arco 

iris). Este uso alternativo de los modelos de mezcla mostró resultados convincentes en 

el lago Moreno. 

La tasa de transferencia trófica de la Ag en la biota del lago Moreno mostró una 

patrón general de biodilución. Sin embargo, cuando se incluyeron en el análisis las 

concentraciones hepáticas, hubo un fuerte incremento en la [Ag] desde los 

consumidores primarios a los peces de nivel trófico superior, fenómeno con 

implicancias ecotoxicológicas. El presente trabajo muestra además la importancia del 

factor especie en la trasferencia trófica de la Ag en dos aspectos diferentes a los 

informados con anterioridad, a) en un mismo lago una población (trucha de arroyo) 

puede exhibir un aumento tejido- específico de [Ag] asociado al nivel trófico, pero no 

otras (truca arco iris, perca); b) no necesariamente se deben incluir todas las especies 

de un mismo lago en el modelado de la trofodinámica de la Ag. Una eliminación 

cuidadosa de especies que no integran la cadena trófica (perca) o presentan bruscas 

variaciones temporales (fitoplacton), puede mejorar el poder predictivo del modelo de 

regresión. En forma interesante, la eliminación de una especie como la perca, que fue 

importante para mejorar el modelo trofodinámico de la Ag, no lo fue para los del Cr, 

Co As y Se. Este fenómeno probablemente es debido a que ciertas presas en la dieta 

de las percas del lago Moreno, tienen una alta variabilidad en su contenido de Ag,  

pero no de los otros elementos. 

En relación con la transferencia trófica de los restantes elementos estudiados en el 

lago Moreno, hubo un patrón general de biodilución para el Cr, Co, y As en ambas 

cubetas, aunque los modelos difirieron significativamente para el Co y As, con 

ordenadas al origen mayores en ME. Dichos parámetros, sin embargo, no fueron la 

consecuencia de mayores concentraciones de elementos en la base de las tramas 

tróficas, sino de niveles 
15

N aumentados en dichas tramas. Dado que, hasta donde 
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sabemos, no existe información sobre análisis de regresión entre [Cr], [Co] y [As] y 

valores 
15

N que incluyan toda la biota de un lago en otras regiones del mundo, los 

resultados de la presente tesis se constituyen  en un primer registro de referencia.    

En el presente trabajo se observan, por primera en un ecosistema completo, signos 

a favor y en contra de la transferencia trófica del Se. A favor, la regresión significativa 

entre [Se] y 
13

C; en contra, la falta de correlación entre [Se] y 
15

N. En este aspecto, 

resultaría interesante la realización de experimentos de alimentación en condiciones 

de laboratorio, que incluyan  organismos de distintas comunidades.  

El presente trabajo contribuye a mejorar el conocimiento de la trofodinámica de 

algunos elementos ya que permite establecer que algunas tendencias observadas en 

toda la trama trófica de un lago (Moreno) se trasladan a los peces predadores de las 

mismas especies presentes en dicha trama (truchas, perca) pero de distintos lagos. Así, 

la fuente de C resultó importante para la trofodinámica del Cr; pero no para la del Co, 

As y Ag. De igual manera, no hubo una correlación entre [Se] y nivel trófico  en los 

peces de diferentes lagos. Por el contrario, una tendencia observada en la biota del  

lago Moreno, no se extendió a los peces de  distintos lagos considerados en conjunto. 

Este fue el caso de la biodilución del Co y el As en la biota del lago Moreno, que no 

tuvo un reflejo a nivel de  dichos peces.   

Los resultados sobre correlaciones entre concentraciónes hepática y muscular de 

elementos, obtenidos en peces de nivel trófico superior de los lagos FU, NH y MO, 

sugieren la falta de capacidad reguladora para 3 de los 5 elementos analizados: Cr, As 

y Se. Así, si las concentraciones en el agua y/o sedimento de los lagos aumentaran por 

contaminación, podrían aumentar las concentraciones en el músculo (filet) con riesgo 

potencial para la salud humana.   
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APÉNDICE 

DATOS DE ANÁLISIS QUE RESULTARON NO 

SIGNIFICATIVOS (P > 0.05) 

 

CAPÍTULO 3 

 

Correlación 
13

C- Log([Ag])  

 

Item 
13

C Log([Ag]) 

Fitoplancton -27.8 0.401 

Fitoplancton -29.5 0.373 

Fitoplancton -28.3 1.100 

Fitoplancton -25.9 0.653 

Fitoplancton -26.6 -0.180 

Fitoplancton -27.8 -0.237 

Fitoplancton -25.8 -0.237 

Fitoplancton -30.3 -0.509 

Fitoplancton -29 -0.143 

Fitoplancton -30.3 -0.759 

Fitoplancton -23.7 -0.337 

Fitoplancton -24.2 -0.469 

Fitoplancton -24 0.283 

Fitoplancton -24.4 -0.489 

Fitoplancton -24.2 -0.076 

Fitoplancton -24.3 -0.611 

Fitoplancton -27.6 0.292 

Plancton mixto -29.8 -0.125 

Plancton mixto -29.9 -0.301 

Plancton mixto -24.4 -0.420 

Plancton mixto -23.7 -0.301 

Plancton mixto -24.5 -0.357 

Plancton mixto -24.8 -0.357 

Plancton mixto -27.7 0.987 

Plancton mixto -28.2 -0.194 
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Item 

 


13

C 

 

Log([Ag]) 

Plancton mixto -28.8 -0.201 

Plancton mixto -31.0 -0.585 

Plancton mixto -27.6 -0.114 

Plancton mixto -30.1 -0.699 

Plancton mixto -23.9 -0.509 

Plancton mixto -24.1 -0.569 

Plancton mixto -24.6 -0.187 

Plancton mixto -23.8 0.076 

Plancton mixto -22.0 -0.167 

Zooplancton -27.2 -0.523 

Zooplancton -31.6 -0.699 

Zooplancton -30.7 -0.678 

Zooplancton -27.6 -0.161 

Zooplancton -31.0 -0.367 

Zooplancton -31.1 -0.387 

Zooplancton -27.8 -0.726 

Zooplancton -27.6 -0.585 

Zooplancton -27.6 -0.686 

Zooplancton -27.4 -0.686 

Zooplancton -28.5 -0.810 

Zooplancton -28.7 -0.456 

Zooplancton -28.8 -0.447 

Zooplancton -28.7 -0.466 

Zooplancton -27.8 -0.799 

Zooplancton -30.2 -0.461 

Zooplancton -30.5 -0.614 

Zooplancton -30.5 -0.388 

Zooplancton -30.2 -1.018 

Zooplancton -26.8 -0.658 

Zooplancton -27.5 -0.971 

Zooplancton -27.1 -0.799 

Zooplancton -27.9 -1.149 

Zooplancton -27.6 -0.833 

Zooplancton -28.2 -0.883 

Aegla sp. -18.9 -0.701 

Aegla sp. -23.0 -0.369 

Diplodon sp. -27.7 -0.975 

Diplodon sp. -25.2 -1.301 

Chilina sp. -20.8 -0.387 

Chilina sp. -18.9 -0.272 
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Item 
13

C Log([Ag]) 

Hyalella sp. -26.3 -1.018 

Hyalella sp. -28.0 -1.018 

Hyalella sp. -28.2 -0.917 

Hyalella sp. -23.8 -0.873 

Odonata -27.8 -1.569 

Odonata -25.4 -1.000 

Macrofitas -29.5 -1.131 

Macrofitas -32.3 -0.928 

Samastacus sp. -22.1 -0.623 

Samastacus sp. -22.7 -0.910 

Samastacus sp. -22.3 -0.893 

Samastacus sp. -20.9 -1.046 

Trichoptera -29.5 -1.004 

Trichoptera -27.7 -0.983 

Trichoptera -27.8 0.061 

Trichoptera -26.1 -0.939 

Trichoptera -24.9 -0.987 

Trichoptera -26.1 -0.485 

Trichoptera -26.0 -1.076 

G. maculatus -26.3 -1.495 

G. maculatus -26.3 -1.495 

G. maculatus -26.8 -1.456 

G. maculatus -25.4 -1.495 

G. maculatus -25.3 -1.658 

G. maculatus -23.4 -1.137 

G. maculatus -22.6 -1.237 

G. maculatus -23.7 -1.398 

G. maculatus -23.1 -1.523 

G. maculatus -23.7 -1.699 

O. mykiss -24.9 3.295 

O. mykiss -23.8 3.447 

O. mykiss -24.8 3.329 

O. mykiss -24.5 3.593 

O. mykiss -25.7 3.468 

O. mykiss -22.0 3.226 

O. mykiss -24.1 3.464 

O. mykiss -20.5 3.483 

O. mykiss -21.6 3.682 

O. mykiss -23.3 3.270 

O. mykiss -21.9 3.285 

O. mykiss -24.1 3.266 
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Item 
13

C Log([Ag]) 

O. mykiss -23.9 3.455 

O. mykiss -23.3 3.718 

S. fontinalis -24.45 -0.432 

S. fontinalis -25.33 -0.018 

S. fontinalis -26.05 -0.169 

S. fontinalis -23.87 -0.088 

S. fontinalis -29.4 3.396 

S. fontinalis -26.5 3.266 

S. fontinalis -24.8 -0.305 

S. fontinalis -23.3 -0.476 

S. fontinalis -22.3 -0.161 

S. fontinalis -28.4 -0.016 

S. fontinalis -28.8 -0.119 

S. fontinalis -25.0 3.129 

S. fontinalis -21.9 -0.018 

Percichthys sp.  -22.4 -1.076 

Percichthys sp.  -26.2 -0.790 

Percichthys sp.  -27.5 -0.516 

Percichthys sp.  -25.4 3.231 

Percichthys sp.  -28.1 3.362 

Percichthys sp.  -27.5 -0.738 

Percichthys sp.  -26.4 -0.554 

Percichthys sp.  -24.6 3.412 

Percichthys sp.  -26.6 -0.167 

Percichthys sp.  -23.4 3.276 

Percichthys sp.  -22.7 -1.092 

Percichthys sp.  -27.2 -0.886 

Percichthys sp.  -25.0 -0.742 

Percichthys sp.  -24.6 -0.463 

Percichthys sp.  -25.8 -1.076 

Percichthys sp.  -24.2 -0.276 

Percichthys sp.  -23.3 -0.161 

Percichthys sp.  -17.4 -0.767 

Percichthys sp.  -21.6 -0.119 

Percichthys sp.  -21.9 -0.066 

Percichthys sp.  -21.1 3.217 

Percichthys sp.  -20.0 -0.067 

Percichthys sp.  -20.8 3.142 

Percichthys sp.  -19.9 -1.208 

Percichthys sp.  -20.9 3.352 
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Correlación  
13

C- 
15

N 

     

Organismo 
13

C (Media) 

(Media) 

Fitoplancton -26.6 4.8 

 Plancton mixto -26.4 5.6 

 Zooplancton -28.7 7.7 

 Macrófitas -28.0 4.3 

 Trichoptera -26.8 4.6 

 Diplodon sp. -26.0 4.8 

 Chilina sp. -19.8 4.9 

 Hyalella sp. -26.5 5.2 

 Samastacus sp. -21.9 7.4 

 Aegla sp. -20.9 7.8 

 G. maculatus -24.6 8.8 

 O. mykiss -23.4 11.3 

 S. fontinalis -25.3 11.5 

 Percichthys sp. -23.7 10.7 

 Biofilm -20.8 1.2 

 D. viedmensis -26.3 8.7 

  

 

Correlación isótopos  vs. Log([Ag]) en peces  

 

Especie 
15

N Log([Ag]) 

O. mykiss 12.7 0.295 

O. mykiss 11.5 0.447 

O. mykiss 11.9 0.329 

O. mykiss 12.3 0.593 

O. mykiss 12.4 0.468 

O. mykiss 11.3 0.226 

O. mykiss 12.3 0.465 

O. mykiss 10.2 0.483 

O. mykiss 10.8 0.682 

O. mykiss 11.4 0.271 

O. mykiss 10.5 0.285 

O. mykiss 10.9 0.265 

O. mykiss 10.6 0.455 

O. mykiss 10.0 0.717 
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Especie 
15

N Log([Ag]) 

Percichthys sp. 11.4 -0.887 

Percichthys sp. 11.9 -0.742 

Percichthys sp. 11.2 -0.464 
Percichthys sp. 12.8 -1.077 

Percichthys sp. 11.6 -0.275 

Percichthys sp. 11.2 -0.160 

Percichthys sp. 9.5 -0.119 

Percichthys sp. 10.4 -0.066 

Percichthys sp. 10.8 0.217 

Percichthys sp. 8.8 -0.066 

Percichthys sp. 10.1 0.142 

Percichthys sp. 9.7 -1.207 

Percichthys sp. 9.3 0.352 
 

 

Correlaciones: [Ag] en fitoplancton y zooplancton; [Ag]  

 

[Ag]Fitoplancton [Ag] Zooplancton 

2.518 0.300 

0.579 0.195 

0.174 0.281 

12.600 0.208 

4.520 0.410 

0.664 0.188 

0.310 0.206 

0.343 0.357 

2.357 0.686 

1.961 0.431 

0.461 0.265 

0.324 0.071 

0.245 0.131 

0.579 0.342 

0.724 0.409 

1.918 0.159 

0.836 0.147 
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CAPÍTULO 4 

 

Correlación entre 
13

C y Log([Co]) en peces del lago Moreno 

 

Moreno Oeste Moreno Este 

Especie 
13

C Log([Co]) Especie 
13

C Log([Co]) 

O. mykiss -20.5 -1.350 O. mikiss -23.8 -1.587 

O. mykiss -21.6 -1.395 O. mikiss -24.8 -1.439 

O. mykiss -21.9 -1.161 O. mikiss -24.5 -1.325 

O. mykiss -24.1 -1.097 O. mikiss -24.1 -0.797 

O. mykiss -23.9 -1.398 S. fontinalis -28.8 -0.989 

O. mykiss -23.3 -0.195 S. fontinalis -29.4 -1.010 

S. fontinalis -22.3 -0.952 S. fontinalis -28.4 -1.201 

S. fontinalis -21.9 -1.181 Percichthys sp. -28.1 -1.460 

S. fontinalis -23.3 -1.182 Percichthys sp. -27.5 -1.356 

S. fontinalis -24.5 -0.838 Percichthys sp. -27.2 -1.456 

S. fontinalis -26.0 -0.770 Percichthys sp. -25.0 -1.609 

S. fontinalis -25.0 -0.802 Percichthys sp. -24.2 -1.069 

Percichthys sp. -21.6 -1.339 D. viedmensis -24.2 -0.998 

Percichthys sp. -21.9 -1.409 D. viedmensis -26.2 -1.140 

Percichthys sp. -21.9 -1.101 D. viedmensis -29.4 -1.049 

Percichthys sp. -21.0 -1.027 D. viedmensis -25.8 -1.224 

Percichthys sp. -18.0 -1.050 D. viedmensis -26.0 -0.950 

Percichthys sp. -23.4 -1.019 D. viedmensis -26.6 -0.891 

Percichthys sp. -20.6 -1.201 D. viedmensis -26.3 -0.979 

Percichthys sp. -21.1 -0.891 G maculatus -23.1 -0.931 

Percichthys sp. -19.6 -0.945 G maculatus -22.6 -0.673 

Percichthys sp. -20.2 -0.964 G maculatus -23.6 -0.802 

Percichthys sp. -20.6 -1.120 G maculatus -25.9 -0.779 

Percichthys sp. -22.8 -1.066 G maculatus -27.7 -0.783 

Percichthys sp. -20.9 -0.263 G maculatus -24.6 -0.964 

G maculatus -19.4 -1.741 G maculatus -25.0 -1.477 

G maculatus -24.2 -0.923 G maculatus -22.6 -0.923 

G maculatus -24.3 -0.790 G maculatus -25.0 -0.955 

G maculatus -25.0 -1.263 G maculatus -29.5 -0.945 

G maculatus -26.3 -1.012 G maculatus -24.2 -1.259 

G maculatus -26.3 -1.048 G maculatus -24.8 -0.498 

G maculatus -26.8 -0.965 G maculatus -24.2 -1.113 

G maculatus -26.1 -0.990 

   G maculatus -23.3 -1.188 

   G maculatus -23.6 -0.932 
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Moreno Oeste 

Especie 
13

C Log([Co]) 

 
 

    G maculatus -25.4 -1.027 

   G maculatus -25.3 -0.979 

   G maculatus -26.1 -0.939 

   G maculatus -24.9 -1.110 

   G maculatus -25.2 -1.008 

   G maculatus -23.4 -0.768 

   G maculatus -24.3 -0.768 

   G maculatus -23.7 -0.790 

   G maculatus -24.1 -0.893 

   G maculatus -25.0 -1.388 

   G maculatus -21.7 -1.186 

   G maculatus -23.1 -0.965 

   G maculatus -22.4 -0.965 

   G maculatus -23.3 -0.717 

   G maculatus -22.3 -0.990 

   G maculatus -23.7 -0.715 

   G maculatus -19.5 -0.865 

   G maculatus -26.3 -0.920 

    

Correlación entre 
13

C y Log([As]) en peces del lago Moreno 

 

Moreno Oeste Moreno Este 

Sp d13C Log([As]) Sp d13C Log([As]) 

O. mykiss -20.5 -0.728 O. mykiss -24.9 -0.533 

O. mykiss -21.6 -0.391 O. mykiss -23.8 -0.566 

O. mykiss -23.3 -0.564 O. mykiss -24.8 -0.414 

O. mykiss -21.9 -0.591 O. mykiss -24.5 -0.808 

O. mykiss -24.1 -0.605 O. mykiss -25.7 -0.633 

O. mykiss -23.9 -0.687 O. mykiss -22.0 0.209 

O. mykiss -23.3 -0.914 O. mykiss -24.1 -0.376 

S. fontinalis -22.3 -0.034 S. fontinalis -26.5 -0.541 

S. fontinalis -23.3 -0.246 S. fontinalis -28.8 -0.349 

S. fontinalis -26.0 -0.924 S. fontinalis -29.4 -0.024 

Percichthys sp.  -21.6 -0.302 S. fontinalis -28.4 -0.436 

Percichthys sp.  -21.9 -0.360 S. fontinalis -25.3 -1.010 

Percichthys sp.  -21.1 -0.346 S. fontinalis -23.9 -0.853 

Percichthys sp.  -20.0 -0.311 S. fontinalis -24.8 -0.699 

Percichthys sp.  -20.8 -0.413 Percichthys sp.  -22.4 -0.063 

Percichthys sp.  -19.9 -0.524 Percichthys sp.  -26.2 -0.378 
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Moreno Oeste Moreno Este 

Sp 
13

C Log([As]) Sp 
13

C Log([As]) 

 
 

  
 

 Percichthys sp.  -21.9 -0.564 Percichthys sp.  -27.5 -0.447 

Percichthys sp.  -21.0 -0.468 Percichthys sp.  -25.4 -0.315 

Percichthys sp.  -18.0 -0.589 Percichthys sp.  -28.1 -0.123 

Percichthys sp.  -23.4 -0.497 Percichthys sp.  -27.5 -0.248 

Percichthys sp.  -20.6 -0.536 Percichthys sp.  -26.4 -0.159 

Percichthys sp.  -21.1 -0.515 Percichthys sp.  -24.6 -0.182 

Percichthys sp.  -19.6 -0.449 Percichthys sp.  -26.6 -0.111 

Percichthys sp.  -20.2 -0.252 Percichthys sp.  -23.4 -0.238 

Percichthys sp.  -20.6 -0.490 Percichthys sp.  -22.7 -0.574 

Percichthys sp.  -22.8 -0.278 Percichthys sp.  -27.2 -0.148 

Percichthys sp.  -20.9 -0.432 Percichthys sp.  -25.0 -0.251 

G. maculatus -19.4 -0.416 Percichthys sp.  -24.6 -0.321 

G. maculatus -24.2 -0.217 Percichthys sp.  -25.8 -0.297 

G. maculatus -24.3 0.003 Percichthys sp.  -24.2 -1.000 

G. maculatus -25.0 -0.357 Percichthys sp.  -23.3 -0.442 

G. maculatus -26.3 -0.048 Percichthys sp.  -17.4 -0.846 

G. maculatus -26.3 -0.074 D. viedmensis -24.2 -0.556 

G. maculatus -26.8 -0.090 D. viedmensis -26.2 -0.583 

G. maculatus -26.1 -0.353 D. viedmensis -29.4 -0.462 

G. maculatus -23.3 -0.347 D. viedmensis -25.8 -0.797 

G. maculatus -23.6 -0.725 D. viedmensis -26.0 -0.490 

G. maculatus -25.4 -0.195 D. viedmensis -26.6 -0.341 

G. maculatus -25.3 -0.118 D. viedmensis -26.3 -0.384 

G. maculatus -26.1 -0.090 

   G. maculatus -24.9 -0.167 

   G. maculatus -25.2 -0.447 

   G. maculatus -23.4 -0.129 

   G. maculatus -24.3 -0.079 

   G. maculatus -23.7 -0.068 

   G. maculatus -24.1 -0.409 

   G. maculatus -21.7 -0.563 

   G. maculatus -23.1 -0.269 

   G. maculatus -22.4 -0.101 

   G. maculatus -23.3 -0.068 

   G. maculatus -22.3 -0.216 

   G. maculatus -23.7 -0.207 

   G. maculatus -19.5 -0.053 

   G. maculatus -26.3 -0.947 

    

 

 



Apéndice 

 

173 

 

Prueba de Mann-whitney para [Se] en percas y puyenes del lago Moreno 

Este 

[Se]  

Percichthys sp. G. maculatus 

0.861 1.42 

1.17 1.30 

1.14 2.18 

1.20 1.39 

1.58 1.67 

1.48 1.12 

1.28 0.878 

1.52 1.48 

1.50 1.40 

1.30 1.88 

1.41 1.51 

1.23 1.24 

1.10 1.21 

1.30 

 1.04 

 1.03 

 1.24 

 1.19 

  

Correlación 
15

N vs. Log([Se]) en la biota del lago Moreno 

 

Moreno Oeste Moreno Este 

Organismo 
15

N Log([Se]) Organismo 
15

N  Log([Se]) 

O. mykiss 10.2 -0.099 O. mykiss 12.7 -0.083 

O. mykiss 10.8 -0.155 O. mykiss 11.5 -0.091 

O. mykiss 11.4 -0.204 O. mykiss 11.9 -0.136 
O. mykiss 10.5 -0.043 O. mykiss 12.3 -0.198 

O. mykiss 10.9 -0.089 O. mykiss 12.4 -0.049 

O. mykiss 10.6 -0.066 O. mykiss 11.3 -0.062 

O. mykiss 10.0 0.037 O. mykiss 12.3 -0.222 

S. fontinalis 10.9 0.054 S. fontinalis 12.0 -0.030 

S. fontinalis 10.5 0.013 S. fontinalis 12.1 0.013 

S. fontinalis 9.9 -0.021 S. fontinalis 12.8 0.002 

S. fontinalis 10.0 -0.017 S. fontinalis 12.3 -0.017 

S. fontinalis 12.4 0.135 S. fontinalis 11.1 0.016 

S. fontinalis 12.5 -0.025 S. fontinalis 11.0 -0.037 

Percichthys sp. 9.5 0.064 S. fontinalis 12.2 -0.098 

Percichthys sp. 10.4 0.064 Percichthys sp. 11.7 -0.065 

Percichthys sp. 10.8 0.067 Percichthys sp. 12.7 0.067 

Percichthys sp. 8.8 0.037 Percichthys sp. 11.3 0.058 
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Moreno Oeste Moreno Este 

Organismo 
15

N Log([Se]) Organismo 
15

N  Log([Se]) 

Percichthys sp. 10.1 0.067 Percichthys sp. 10.0 0.080 

Percichthys sp. 9.7 0.083 Percichthys sp. 9.8 0.198 

Percichthys sp. 9.6 0.061 Percichthys sp. 10.1 0.107 

Percichthys sp. 8.6 -0.013 Percichthys sp. 10.7 0.182 

Percichthys sp. 9.7 0.034 Percichthys sp. 11.4 0.177 

Percichthys sp. 9.3 0.037 Percichthys sp. 11.5 0.115 

Percichthys sp. 8.9 0.113 Percichthys sp. 10.2 0.148 

Percichthys sp. 9.2 0.067 Percichthys sp. 11.4 0.089 

Percichthys sp. 9.1 0.154 Percichthys sp. 11.9 0.041 

Percichthys sp. 9.6 0.101 Percichthys sp. 11.2 0.115 

Percichthys sp. 9.1 0.044 Percichthys sp. 12.8 0.016 

Percichthys sp. 9.3 0.121 Percichthys sp. 11.6 0.013 

Fitoplancton 3.6 0.169 Percichthys sp. 11.2 0.092 

Fitoplancton 3.7 0.201 Percichthys sp. 9.1 0.077 

Fitoplancton 3.7 0.187 Fitoplancton 4.4 0.235 

Fitoplancton 3.8 0.113 Fitoplancton 4.2 0.189 

Fitoplancton 3.8 -0.404 Fitoplancton 4.5 -0.191 

Fitoplancton 6.5 0.221 Fitoplancton 6.4 -0.002 

Fitoplancton 1.1 -0.227 Fitoplancton 6.2 0.184 

Fitoplancton 5.6 0.245 Plancton mixto 6.5 0.182 

Fitoplancton 4.5 0.184 Plancton mixto 6.5 0.162 

Fitoplancton 4.0 -0.017 Plancton mixto 7.2 -0.025 

Fitoplancton 4.5 0.212 Plancton mixto 5.0 0.159 

Fitoplancton 14.4 0.162 Plancton mixto 7.5 -0.234 

Fitoplancton 6.4 0.226 Plancton mixto 7.3 -0.147 

Fitoplancton 4.3 0.272 Zooplancton 6.9 0.333 

Plancton mixto 4.7 0.241 Zooplancton 7.3 0.332 

Plancton mixto 5.6 0.338 Zooplancton 7.0 0.241 

Plancton mixto 4.7 0.130 Zooplancton 9.0 0.274 

Plancton mixto 4.5 0.130 Zooplancton 8.6 0.335 

Plancton mixto 4.7 0.016 Zooplancton 9.1 0.167 

Plancton mixto 5.3 -0.422 Zooplancton 7.4 0.191 

Plancton mixto 4.9 -0.234 Aegla sp. 10.2 0.295 

Plancton mixto 5.0 -0.267 Aegla sp. 9.5 0.307 

Plancton mixto 4.2 0.182 Aegla sp. 9.6 0.286 

Plancton mixto 3.8 0.243 Biofilm 1.2 -1.000 

Plancton mixto 4.7 0.219 Diplodon sp. 5.1 0.507 

Plancton mixto 7.0 0.215 Chilina sp. 6.7 -0.080 

Plancton mixto 6.8 -0.093 Chilina sp. 3.8 0.009 

Plancton mixto 5.0 0.276 Hyalella sp. 8.3 -0.142 

Plancton mixto 6.1 0.203 Hyalella sp. 7.2 -0.404 

Plancton mixto 4.1 0.118 Hyalella sp. 8.1 0.755 

Zooplancton 6.6 0.237 Hyalella sp. 7.6 -0.987 

Zooplancton 6.6 0.344 Hyalella sp. 8.4 -0.253 

Zooplancton 6.2 0.270 Odonata  4.6 -0.273 
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Moreno Oeste Moreno Este 

Organismo 
15

N Log([Se]) Organismo 
15

N  Log([Se]) 

Zooplancton 7.1 0.314 G maculatus 10.1 0.154 

Zooplancton 

7.9 

0.511 G maculatus 

10.0 

 

0.115 

 

Zooplancton 8.0 0.408 G maculatus 9.5 0.338 

Zooplancton 6.6 0.034 G maculatus 10.2 0.143 

Zooplancton 8.3 0.376 G maculatus 11.1 0.221 

Zooplancton 3.3 0.402 G maculatus 10.5 0.048 

Zooplancton 8.4 0.371 G maculatus 10.5 -0.056 

Zooplancton 7.0 0.401 G maculatus 10.5 0.172 

Zooplancton 8.3 0.363 G maculatus 10.0 0.146 

Zooplancton 8.4 0.365 G maculatus 11.8 0.274 

Zooplancton 7.7 0.270 G maculatus 9.6 0.179 

Zooplancton 8.1 0.290 G maculatus 10.8 0.092 

Zooplancton 8.3 0.323 G maculatus 9.9 0.083 

Zooplancton 8.1 0.384 Samastacus sp. 8.8 -0.117 

Zooplancton 8.1 0.385 Samastacus sp. 9.3 -0.063 

Zooplancton 8.2 0.387 Samastacus sp. 8.2 -0.259 

Aegla sp. 4.4 0.342 Samastacus sp. 7.9 -0.223 

Biofilm 1.3 -0.699 Trichoptera 8.8 -0.359 

Diplodon sp. 4.5 0.428 Trichoptera 7.4 -1.392 

Diplodon sp. 5.9 0.260 Trichoptera 8.9 -0.203 

Diplodon sp. 4.3 0.258 Trichoptera 7.5 -0.089 

Diplodon sp. 5.6 0.237 Trichoptera 7.9 -0.132 

Diplodon sp. 5.8 0.299 Trichoptera 7.3 -0.267 

Diplodon sp. 6.1 0.250 

   Diplodon sp. 6.5 0.226 

   Diplodon sp. 4.2 0.217 

   Diplodon sp. 6.0 0.239 

   Diplodon sp. 4.7 0.322 

   Diplodon sp. 4.9 0.299 

   Diplodon sp. 5.2 0.270 

   Diplodon sp. 5.0 0.132 

   Diplodon sp. 6.7 0.159 

   Diplodon sp. 3.7 0.205 

   Diplodon sp. 5.2 0.361 

   Diplodon sp. 6.3 0.251 

   Diplodon sp. 7.1 0.251 

   Diplodon sp. 6.4 0.316 

   Diplodon sp. 6.3 0.256 

   Diplodon sp. 5.4 0.240 

   Diplodon sp. 4.9 0.280 

   Diplodon sp. 5.2 0.182 

   Ephemeroptera 5.7 0.031 

   Ephemeroptera 4.4 -0.122 

   Ephemeroptera 6.5 0.398 
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Ephemeroptera 6.3 0.179 

   Chilina sp. 2.3 -0.092 

   Chilina sp. 1.8 -0.076 

   Chilina sp. 0.8 0.049 

    

 

Moreno Oeste 

Organismo 
15

N Log([Se]) 

   
Hirudinea 7.7 0.194 

   Hirudinea 6.9 0.203 

   Hirudinea 8.3 0.299 

   Hyalella sp. 2.6 0.077 

   Hyalella sp. 4.3 0.280 

   Hyalella sp. 2.1 -0.029 

   Hyalella sp. 2.0 -0.033 

   Odonata  6.2 -0.132 

   Odonata  4.1 -0.099 

   Odonata  3.1 -0.132 

   Odonata  4.6 -0.103 

   Plecoptera  3.7 0.252 

   Plecoptera  3.9 0.288 

   G maculatus 8.1 0.303 

   G maculatus 8.4 0.284 

   G maculatus 8.6 0.146 

   G maculatus 9.4 0.245 

   G maculatus 9.4 0.235 

   G maculatus 9.3 0.295 

   G maculatus 9.1 0.297 

   G maculatus 8.2 0.104 

   G maculatus 7.9 0.189 

   G maculatus 8.9 0.187 

   G maculatus 8.9 0.189 

   G maculatus 9.0 0.243 

   G maculatus 8.9 -0.017 

   G maculatus 7.5 0.064 

   G maculatus 7.4 0.156 

   G maculatus 8.5 0.172 

   G maculatus 8.4 0.169 

   G maculatus 8.2 0.182 

   G maculatus 8.2 0.182 

   G maculatus 8.3 0.054 

   G maculatus 6.8 0.027 

   G maculatus 7.7 0.184 

   G maculatus 7.7 0.162 

   G maculatus 7.9 0.226 

   G maculatus 8.5 0.110 

   G maculatus 8.5 0.278 

   G maculatus 6.8 0.208 
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Samastacus sp. 6.6 -0.197 

   Samastacus sp. 6.6 -0.221 

   Samastacus sp. 6.3 0.159 

   Samastacus sp. 6.2 -0.216 

   Samastacus sp. 6.2 0.140 

   Trichoptera 4.4 0.020 

    

Moreno Oeste 
   Organismo 

15
N Log([Se]) 

   
Trichoptera 4.0 -0.033 

   Trichoptera 4.2 0.198 

   Trichoptera 3.9 -0.098 

   Trichoptera 3.7 -0.002 

   Trichoptera 2.6 -0.029 

   Trichoptera 10.9 0.083 

   Trichoptera 2.4 -0.025 

   Trichoptera 5.1 0.080 

   Trichoptera 3.2 -0.033 

    

 

CAPÍTULO 5 

 

Correlación 
13

C- Log([Ag])  

 

Lago Futalaufquen Nahuel Huapi 

Especie 
13

C Log([Ag]) Especie 
13

C Log([Ag]) 

S. trutta -28.0 -0.070 S. trutta -22.6 1.460 

S. trutta -23.5 1.342 S. trutta -23.0 0.603 

S. trutta -22.2 0.758 S. trutta -23.5 1.201 

S. trutta -25.5 0.803 S. trutta -24.1 0.662 

S. trutta -27.1 0.176 S. trutta -23.0 0.981 

S. trutta -24.7 0.655 S. trutta -22.6 0.586 

S. trutta -26.8 0.934 S. trutta -21.3 1.290 

S. trutta -21.8 1.275 S. trutta -22.7 0.337 

S. trutta -28.2 0.941 S. trutta -24.4 0.949 

S. trutta -28.8 0.414 S. trutta -23.3 1.196 

S. trutta -22.9 1.167 O. mykiss -22.8 0.964 

S. trutta -24.9 0.963 O. mykiss -22.4 1.008 

S. trutta -22.3 0.977 O. mykiss -21.7 0.495 

S. trutta -25.3 1.299 O. mykiss -22.7 0.862 
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Lago Futalaufquen Nahuel Huapi 

Especie 
13

C Especie 
13

C Especie 
13

C 

O. mykiss -28.5 0.245 O. mykiss -21.0 1.035 

O. mykiss -25.9 -0.029 O. mykiss -21.7 0.878 

O. mykiss -24.4 0.689 O. mykiss -21.9 0.861 

O. mykiss -27.8 0.405 O. mykiss -16.2 0.474 

O. mykiss -24.4 0.037 O. mykiss -23.2 0.902 

O. mykiss -25.6 0.017 S. fontinalis -23.8 0.055 

O. mykiss -22.6 -0.119 S. fontinalis -25.5 0.047 

O. mykiss -27.7 0.135 Percichthys sp. -21.4 0.344 

O. mykiss -24.7 0.598 Percichthys sp. -20.5 -0.301 

O. mykiss -22.1 0.258 Percichthys sp. -21.7 -0.053 

O. mykiss -25.8 0.104 Percichthys sp. -18.8 0.814 

S. fontinalis -27.3 -0.644 Percichthys sp. -21.8 -0.196 

Percichthys sp. -24.2 -1.812 Percichthys sp. -18.9 0.814 

Percichthys sp. -27.9 -1.347 Percichthys sp. -21.5 0.465 

Percichthys sp. -21.2 -0.913 Percichthys sp. -22.3 -0.114 

Percichthys sp. -25.3 -0.362 

   Percichthys sp. -18.8 -0.601 

   Percichthys sp. -21.3 -1.053 

   Percichthys sp. -22.6 0.239 

   Moreno Oeste 

Especie 
13

C Log([Ag]) 

S. trutta -23.5 0.994 

O. mykiss -20.5 0.483 

O. mykiss -21.6 0.682 

O. mykiss -23.3 0.271 

O. mykiss -21.9 0.285 

O. mykiss -24.1 0.265 

O. mykiss -23.9 0.455 

O. mykiss -23.3 0.717 

S. fontinalis -22.3 -0.161 

S. fontinalis -21.9 -0.018 

S. fontinalis -23.3 -0.476 

S. fontinalis -24.5 -0.432 

S. fontinalis -26.0 -0.169 

S. fontinalis -25.0 0.129 

Percichthys sp. -21.6 -0.119 

Percichthys sp. -21.9 -0.066 

Percichthys sp. -21.1 0.217 

Percichthys sp. -20.0 -0.066 

Percichthys sp. -20.8 0.142 

Percichthys sp. -19.9 -1.207 
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Correlación 
13

C- Log([Co])  

 

Futalaufquen Moreno Oeste 

Especie 
13

C Log([Co]) Especie 
13

C Log([Co]) 

S. trutta -28.0 -1.294 O. mykiss -20.5 -1.350 

S. trutta -23.5 -1.212 O. mykiss -21.6 -1.395 

S. trutta -22.2 -1.099 O. mykiss -21.9 -1.161 

S. trutta -25.5 -1.360 O. mykiss -23.3 -0.195 

S. trutta -27.1 -0.873 S. fontinalis -22.3 -0.952 

S. trutta -24.7 -1.200 S. fontinalis -21.9 -1.181 

S. trutta -26.8 -0.576 S. fontinalis -23.3 -1.182 

S. trutta -21.8 -1.006 S. fontinalis -24.5 -0.838 

S. trutta -28.2 -0.680 S. fontinalis -26.0 -0.770 

S. trutta -28.8 -1.267 S. fontinalis -25.0 -0.802 

S. trutta -22.9 -0.797 Percichthys sp. -21.6 -1.339 

S. trutta -24.9 -1.445 Percichthys sp. -21.9 -1.409 

S. trutta -22.3 -0.802 Percichthys sp. -21.9 -1.101 

S. trutta -25.3 -0.859 Percichthys sp. -21.0 -1.027 

O. mykiss -28.5 -1.196 Percichthys sp. -18.0 -1.050 

O. mykiss -25.9 -1.125 Percichthys sp. -23.4 -1.019 

O. mykiss -24.4 -1.112 Percichthys sp. -20.6 -1.201 

O. mykiss -24.4 -1.101 Percichthys sp. -21.1 -0.891 

O. mykiss -25.6 -1.164 Percichthys sp. -19.6 -0.945 

O. mykiss -22.6 -1.282 Percichthys sp. -20.2 -0.964 

O. mykiss -27.7 -1.271 Percichthys sp. -20.6 -1.120 

O. mykiss -24.7 -0.961 Percichthys sp. -22.8 -1.066 

O. mykiss -22.1 -1.155 Percichthys sp. -20.9 -0.263 

O. mykiss -25.8 -1.448 

   S. fontinalis -25.6 -1.406 

   S. fontinalis -27.3 -0.671 

   Percichthys sp. -24.2 -0.050 

   Percichthys sp. -27.9 -1.415 

   Percichthys sp. -25.3 -1.538 

   Percichthys sp. -18.8 -1.346 

   Percichthys sp. -21.3 -1.510 
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Nahuel Huapi 

Especie 
13

C Log([Co]) 

S. trutta -23.5 -0.753 

S. trutta -22.7 -1.264 

S. trutta -24.4 -0.792 

O. mykiss -21.7 -0.792 

S. fontinalis -23.8 -0.726 

Percichthys sp. -20.5 -1.365 

 

Correlación 
13

C- Log([As])  

 

Futalaufquen Nahuel Huapi 

Especie 
13

C Log([As]) Especie 
13

C Log([As]) 

S. trutta -22.2 -0.3132 S. trutta -22.6 -0.413 

S. trutta -25.5 -0.3591 S. trutta -23.0 -0.560 

S. trutta -27.1 -0.1933 S. trutta -23.5 -0.209 

S. trutta -24.7 -0.4280 S. trutta -24.1 -0.600 

S. trutta -26.8 -0.2675 S. trutta -23.0 -0.611 

S. trutta -21.8 -0.0336 S. trutta -22.6 -0.611 

S. trutta -28.2 -0.1871 S. trutta -21.3 -0.483 

S. trutta -22.9 -0.8431 S. trutta -22.7 -0.523 

S. trutta -24.9 -0.9637 S. trutta -24.4 -0.770 

S. trutta -22.3 -0.6798 O. mykiss -22.8 -0.394 

S. trutta -25.3 -0.7979 O. mykiss -22.4 -0.631 

O. mykiss -24.7 -0.7812 O. mykiss -21.7 -0.689 

O. mykiss -22.1 -0.9032 O. mykiss -21.0 -0.566 

O. mykiss -25.8 -1.3509 O. mykiss -21.7 -0.664 

Percichthys sp. -24.2 -0.6704 Percichthys sp. -21.4 -0.277 

Percichthys sp. -27.9 -0.7422 Percichthys sp. -20.5 -0.330 

Percichthys sp. -21.2 -0.1353 Percichthys sp. -21.7 -0.441 

Percichthys sp. -25.3 -0.5014 Percichthys sp. -18.8 -0.181 

Percichthys sp. -18.8 -0.6775 Percichthys sp. -21.8 -0.321 

Percichthys sp. -21.3 -0.5945 Percichthys sp. -18.9 -0.268 

Percichthys sp. -22.6 -0.3208 Percichthys sp. -21.5 -0.298 

   

Percichthys sp. -22.3 -0.222 
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Moreno Oeste 

Especie 
13

C Log([As]) 

O. mykiss -20.53 -0.728 

O. mykiss -21.59 -0.391 

O. mykiss -23.28 -0.564 

O. mykiss -21.89 -0.591 

O. mykiss -24.13 -0.605 

O. mykiss -23.86 -0.687 

O. mykiss -23.29 -0.914 

S. fontinalis -22.25 -0.034 

S. fontinalis -23.25 -0.246 

S. fontinalis -26.05 -0.924 

Percichthys sp. -21.56 -0.302 

Percichthys sp. -21.92 -0.360 

Percichthys sp. -21.06 -0.346 

Percichthys sp. -19.96 -0.311 

Percichthys sp. -20.78 -0.413 

Percichthys sp. -19.89 -0.524 

Percichthys sp. -21.88 -0.564 

Percichthys sp. -20.98 -0.468 

Percichthys sp. -17.99 -0.589 

Percichthys sp. -23.43 -0.497 

Percichthys sp. -20.60 -0.536 

Percichthys sp. -21.09 -0.515 

Percichthys sp. -19.59 -0.449 

Percichthys sp. -20.25 -0.252 

Percichthys sp. -20.56 -0.490 

Percichthys sp. -22.78 -0.278 

Percichthys sp. -20.91 -0.432 
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Correlación 
15

N- Log([Co])  

 

Futalaufquen Moreno 

Especie 
15

N Log([Co]) Especie 
15

N Log([Co]) 

S. trutta 8.4 -1.294 O. mykiss 10.20 -1.350 

S. trutta 8.5 -1.212 O. mykiss 10.80 -1.395 

S. trutta 7.8 -1.099 O. mykiss 10.50 -1.161 

S. trutta 7.7 -1.360 O. mykiss 9.97 -0.195 

S. trutta 8.6 -0.873 S. fontinalis 10.87 -0.952 

S. trutta 8.0 -1.200 S. fontinalis 10.50 -1.181 

S. trutta 9.4 -0.576 S. fontinalis 9.89 -1.182 

S. trutta 8.4 -1.006 S. fontinalis 10.00 -0.838 

S. trutta 9.6 -0.680 S. fontinalis 12.40 -0.770 

S. trutta 8.0 -1.267 S. fontinalis 12.51 -0.802 

S. trutta 6.9 -0.797 Percichthys sp. 9.55 -1.339 

S. trutta 8.6 -1.445 Percichthys sp. 10.40 -1.409 

S. trutta 8.3 -0.802 Percichthys sp. 9.56 -1.101 

S. trutta 8.8 -0.859 Percichthys sp. 9.58 -1.027 

O. mykiss 9.1 -1.196 Percichthys sp. 8.58 -1.050 

O. mykiss 7.3 -1.125 Percichthys sp. 9.70 -1.019 

O. mykiss 6.9 -1.112 Percichthys sp. 9.25 -1.201 

O. mykiss 6.8 -1.101 Percichthys sp. 8.89 -0.891 

O. mykiss 7.2 -1.164 Percichthys sp. 9.21 -0.945 

O. mykiss 6.6 -1.282 Percichthys sp. 9.07 -0.964 

O. mykiss 8.3 -1.271 Percichthys sp. 9.63 -1.120 

O. mykiss 8.0 -0.961 Percichthys sp. 9.09 -1.066 

O. mykiss 6.9 -1.155 Percichthys sp. 9.25 -0.263 

O. mykiss 6.6 -1.448 

   S. fontinalis 7.6 -1.406 

   S. fontinalis 7.9 -0.671 

   Percichthys sp. 6.0 -0.050 

   Percichthys sp. 6.8 -1.415 

   Percichthys sp. 7.6 -1.538 

   Percichthys sp. 6.8 -1.346 

   Percichthys sp. 4.8 -1.510 
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Nahuel Huapi 

Especie 
15

N Log([Co]) 

S. trutta 11.9 -0.753 

S. trutta 11.9 -1.264 

S. trutta 11.0 -0.792 

O. mykiss 11.2 -0.792 

S. fontinalis 10.7 -0.726 

Percichthys sp. 10.5 -1.365 
 

Correlación 
15

N- Log([As])  

Futalaufquen Moreno Oeste 

Especie 
15

N Log([As]) Especie 
15

N Log([As]) 

S. trutta 7.8 -0.313 O. mykiss 10.2 -0.728 

S. trutta 7.7 -0.359 O. mykiss 10.8 -0.391 

S. trutta 8.6 -0.193 O. mykiss 11.4 -0.564 

S. trutta 8.0 -0.428 O. mykiss 10.5 -0.591 

S. trutta 9.4 -0.268 O. mykiss 10.9 -0.605 

S. trutta 8.4 -0.034 O. mykiss 10.6 -0.687 

S. trutta 9.6 -0.187 O. mykiss 10.0 -0.914 

S. trutta 6.9 -0.843 S. fontinalis 10.9 -0.034 

S. trutta 8.6 -0.964 S. fontinalis 9.9 -0.246 

S. trutta 8.3 -0.680 S. fontinalis 12.4 -0.924 

S. trutta 8.8 -0.798 S. fontinalis 9.5 -0.302 

O. mykiss 8.0 -0.781 Percichthys sp. 10.4 -0.360 

O. mykiss 6.9 -0.903 Percichthys sp. 10.8 -0.346 

O. mykiss 6.6 -1.351 Percichthys sp. 8.8 -0.311 

Percichthys sp. 6.0 -0.670 Percichthys sp. 10.1 -0.413 

Percichthys sp. 6.8 -0.742 Percichthys sp. 9.7 -0.524 

Percichthys sp. 7.2 -0.135 Percichthys sp. 9.6 -0.564 

Percichthys sp. 7.6 -0.501 Percichthys sp. 9.6 -0.468 

Percichthys sp. 6.8 -0.678 Percichthys sp. 8.6 -0.589 

Percichthys sp. 4.8 -0.595 Percichthys sp. 9.7 -0.497 

Percichthys sp. 7.0 -0.321 Percichthys sp. 9.3 -0.536 

   

Percichthys sp. 8.9 -0.515 

   

Percichthys sp. 9.2 -0.449 

   

Percichthys sp. 9.1 -0.252 

   

Percichthys sp. 9.6 -0.490 

   

Percichthys sp. 9.1 -0.278 

   

Percichthys sp. 9.3 -0.432 

   

Percichthys sp. 9.7 -0.416 
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Nahuel Huapi 

Especie 
15

N Log([As]) 

S. trutta 11.9 -0.41 

S. trutta 11.5 -0.56 

S. trutta 11.9 -0.21 

S. trutta 12.0 -0.60 

S. trutta 11.8 -0.61 

S. trutta 12.1 -0.61 

S. trutta 11.6 -0.48 

S. trutta 11.9 -0.52 

S. trutta 11.0 -0.77 

O. mykiss 12.0 -0.39 

O. mykiss 11.5 -0.63 

O. mykiss 11.2 -0.69 

O. mykiss 11.5 -0.57 

O. mykiss 11.1 -0.66 

Percichthys sp. 10.9 -0.28 

Percichthys sp. 10.5 -0.33 

Percichthys sp. 10.9 -0.44 

Percichthys sp. 10.7 -0.18 

Percichthys sp. 10.8 -0.32 

Percichthys sp. 9.8 -0.27 

Percichthys sp. 11.3 -0.30 

Percichthys sp. 10.3 -0.22 
 

 

Correlaciones  [elementos] en tejidos muscular y hepático 

Arsenico 

Especie Log ([As]) hep. Log([As])mus. Lago 

S trutta -0.3341 -0.8431 Futa. 

S trutta -1.0488 -0.9637 Futa. 

S trutta -0.4073 -0.6798 Futa. 

S trutta -0.5671 -0.7979 Futa. 

S trutta -0.3024 -0.4128 N. Huapi 

S trutta -0.3078 -0.5596 N. Huapi 

S trutta -0.3541 -0.5999 N. Huapi 

S trutta -0.1377 -0.6106 N. Huapi 

S trutta -0.6088 -0.4834 N. Huapi 

S trutta -0.1414 -0.5228 N. Huapi 

S trutta -0.5455 -0.7699 N. Huapi 

S. fontinalis -0.1601 -0.5408 Moreno E. 
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Arsenico 

Especie Log ([As]) hep. Log([As])mus. Lago 

S. fontinalis -0.1933 -0.3492 Moreno E. 

S. fontinalis 0.0074 -0.0241 Moreno E. 

S. fontinalis 0.1977 -0.4363 Moreno E. 

S. fontinalis -0.3087 -1.0103 Moreno E. 

S. fontinalis -0.4624 -0.8527 Moreno E. 

S. fontinalis -0.4984 -0.8881 Futa. 

S. fontinalis -0.1601 -0.0336 Moreno O. 

S. fontinalis -0.7116 -0.2460 Moreno O. 

S. fontinalis -0.5947 -0.9244 Moreno O. 
 

Selenio 

Especie Log ([Se]) hep. Log([Se])mus. Lago 

S trutta 1.332 0.228 Futa. 

S trutta 2.013 0.217 Futa. 

S trutta 1.749 0.143 Futa. 

S trutta 2.107 0.203 Futa. 

S trutta 1.592 0.196 Futa. 

S trutta 1.755 0.146 Futa. 

S trutta 2.006 0.154 Futa. 

S trutta 2.446 0.179 Futa. 

S trutta 1.640 0.118 Futa. 

S trutta 1.847 0.089 Futa. 

S trutta 1.795 -0.001 Futa. 

S trutta 1.744 0.113 Futa. 

S trutta 2.110 0.155 Futa. 

S trutta 1.920 0.070 Futa. 

S trutta 1.007 -0.122 Moreno O. 

S trutta 1.782 -0.174 N. Huapi 

S trutta 0.857 -0.191 N. Huapi 

S trutta 1.845 -0.138 N. Huapi 

S trutta 1.052 -0.181 N. Huapi 

S trutta 1.196 -0.253 N. Huapi 

S trutta 0.876 -0.167 N. Huapi 

S trutta 1.575 -0.151 N. Huapi 

S trutta 0.595 -0.145 N. Huapi 

S trutta 1.382 -0.118 N. Huapi 

S trutta 1.439 -0.072 N. Huapi 
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Cromo Cobalto 

Sp 

Log 

([Cr]) hep. 

Log  

([Cr]) mus. Lago Sp 

Log 

([Co]) hep. 

Log 

([Co]) mus. Lago 

O. mykiss -0.527 -0.428 Futa. S. trutta -0.515 -1.294 Futa. 

O. mykiss 0.041 -0.866 Futa. S. trutta -0.140 -1.212 Futa. 

O. mykiss -0.076 -0.902 Futa. S. trutta -0.261 -1.099 Futa. 

O. mykiss -0.306 0.172 Moreno E: S. trutta -0.420 -1.360 Futa. 

O. mykiss -0.659 -0.140 Moreno E: S. trutta -0.478 -0.873 Futa. 

O. mykiss -0.062 0.323 Moreno O. S. trutta -0.572 -1.200 Futa. 

O. mykiss 0.087 0.228 Moreno O. S. trutta -0.315 -0.576 Futa. 

O. mykiss -0.361 -0.086 Moreno O. S. trutta -0.387 -1.006 Futa. 

O. mykiss -0.128 -0.106 Moreno O. S. trutta -0.301 -0.680 Futa. 

O. mykiss 0.264 0.563 Moreno O. S. trutta -0.481 -1.267 Futa. 

O. mykiss 0.049 0.228 N. Huapi S. trutta 0.239 -0.797 Futa. 

O. mykiss -0.443 -0.490 N. Huapi S. trutta -0.602 -1.445 Futa. 

O. mykiss -0.533 -0.268 N. Huapi S. trutta 0.146 -0.802 Futa. 

O. mykiss -0.481 -0.214 N. Huapi S. trutta 0.087 -0.859 Futa. 

O. mykiss 0.243 -0.276 N. Huapi S. trutta -0.525 -0.753 N. Huapi 

O. mykiss -0.095 -0.275 N. Huapi S. trutta -0.926 -1.264 N. Huapi 

Percichthys sp. -0.063 -0.407 Futa. S. trutta -0.628 -0.792 N. Huapi 

Percichthys sp. -0.806 -0.735 Futa. O. mykiss -0.384 -1.196 Futa. 

Percichthys sp. -0.189 -0.309 Futa. O. mykiss -0.768 -1.125 Futa. 

Percichthys sp. -0.179 -1.171 Futa. O. mykiss -0.445 -1.112 Futa. 

Percichthys sp. -0.256 0.281 Moreno E: O. mykiss -0.323 -1.101 Futa. 
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Cromo Cobalto 

Sp 

Log 

([Cr]) 

hep. 

Log  

([Cr]) mus. Lago Sp 

Log 

([Co]) hep. 

Log 

([Co]) mus. Lago 

Percichthys sp. -0.519 0.382 Moreno E: O. mykiss -0.146 -1.164 Futa. 

Percichthys sp. 0.159 0.156 Moreno E: O. mykiss -0.373 -1.282 Futa. 

Percichthys sp. -0.179 -0.355 Moreno E: O. mykiss -0.481 -1.271 Futa. 

Percichthys sp. -0.136 0.071 Moreno E: O. mykiss -0.137 -0.961 Futa. 

Percichthys sp. -0.240 0.124 Moreno O. O. mykiss -0.160 -1.155 Futa. 

Percichthys sp. 0.172 -0.393 Moreno O. O. mykiss -0.460 -1.448 Futa. 

Percichthys sp. -0.446 -0.233 Moreno O. O. mykiss -0.799 -1.587 Moreno E: 

Percichthys sp. -0.303 -0.466 Moreno O. O. mykiss -0.598 -1.439 Moreno E: 

Percichthys sp. 0.310 0.686 Moreno O. O. mykiss -0.678 -1.325 Moreno E: 

Percichthys sp. 0.152 0.139 N. Huapi O. mykiss -0.799 -0.797 Moreno E: 

Percichthys sp. 0.024 0.361 N. Huapi O. mykiss -0.545 -1.350 Moreno O. 

Percichthys sp. -0.618 0.150 N. Huapi O. mykiss -0.554 -1.395 Moreno O. 

Percichthys sp. -0.300 -0.322 N. Huapi O. mykiss -0.450 -1.161 Moreno O. 

Percichthys sp. -0.335 -0.347 N. Huapi O. mykiss -0.167 -0.195 Moreno O. 

Percichthys sp. -0.015 -0.195 N. Huapi O. mykiss -0.458 -0.792 N. Huapi 

Percichthys sp. -0.300 -0.188 N. Huapi O. mykiss -0.350 -0.683 N. Huapi 
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