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1. INTRODUCCIÓN 

 

Desde la antigüedad, el hombre ha necesitado combatir a las plagas que 

atentan sus cultivos (Albert & Gallardo, 2005). Para tal fin, se utilizan sustancias o 

mezcla de sustancias denominadas “Plaguicidas” para prevenir, destruir, repeler o 

simplemente, controlar la población plaga (Vega, 1985). Estos compuestos 

constituyen el grupo más grande de sustancias tóxicas incorporadas 

intencionalmente en el ambiente para el control de plagas (Anguiano et al., 2005), 

como así también en usos no agrícolas para el control de hierbas a la vera de los 

caminos, paseos recreativos o turísticos y usos sanitarios. 

Constituyen un elemento clave de la agricultura moderna para el control de 

plagas. Muchas veces los niveles de productividad y rentabilidad de un cultivo, 

sólo se pueden alcanzar mediante la aplicación de estas sustancias (Stoorvogel et 

al., 2003). Se calcula que alrededor de un tercio de la producción alimenticia del 

mundo se perdería si los agricultores no utilizaran productos químicos para 

contrarrestar el efecto de las plagas, de las enfermedades de las plantas y la 

competencia de las malas hierbas (Boland et al., 2007).  

Los plaguicidas utilizados como control químico en la lucha contra diversas 

plagas, se clasifican de varias formas, según la naturaleza química, el organismo 

al que afectan y su toxicidad. 

De acuerdo al organismo blanco, encontramos: insecticidas, herbicidas, 

acaricidas, fungicidas, rodenticidas, nematicidas, molusquicidas, bactericidas y, de 

acuerdo a la estructura química de las sustancias que los constituyen, se los 

puede agrupar, en plaguicidas organoclorados, organofosforados, carbamatos, 

organoazufrados, quinazolinas, triazoles, ácidos benzoicos, ácidos carboxílicos, 

dinitroanilinas, ftalamidas, piretroides, etc. (Vega, 1985). 

De acuerdo a su toxicidad, se los clasifica en cinco grupos. Los primeros 

tres varían de muy tóxico a tóxico y moderadamente tóxico, este tipo de 

compuestos requiere extremar por completo las medidas necesarias para su 



 
 

manipulación. Los dos últimos grupos se identifican con etiqueta de color verde o 

azul y se corresponden con los plaguicidas de menor peligrosidad aguda para el 

hombre (Anguiano et al., 2005).         

 

Comportamiento de plaguicidas en el ambiente 

 

Una vez aplicados, los remanentes de plaguicida que quedan sobre los 

cultivos, pueden moverse en el ambiente dependiendo de las condiciones 

climáticas, las características morfológicas de la superficie vegetal, las 

características del plaguicida y las particularidades de los cuerpos receptores 

(Enriquez, 2000). Estos restos de plaguicidas, sujetos a una serie de procesos 

físico-químicos y transporte, ya sea por escurrimiento, percolación o corrientes de 

aire, son encontrados más tarde en distintos compartimentos ambientales 

(Anguiano et al., 2005). De esta forma, la cantidad de producto que realmente 

actúa sobre la plaga, es una pequeña proporción del total aplicado, el resto 

impacta sobre los distintos compartimentos ambientales pudiendo contaminarlos e 

incluso afectando a diversos organismos no blanco (Pimentel & Levitan, 1986). 

Trazas de plaguicidas han sido determinadas en la atmósfera, en aguas de lluvias, 

en aguas superficiales y subterráneas, en suelos y alimentos (Carvalho, 1993, 

Carvalho, 1998, FAO, 2000). 

Entre las propiedades físico-químicas más importantes que describen la 

dinámica ambiental de los plaguicidas luego de ser aplicados, se encuentran:  

La volatilidad: tendencia de la sustancia a pasar a la fase gaseosa. Está 

determinada por su presión de vapor, la distribución de los residuos, la velocidad 

de difusión, la humedad del suelo y las condiciones climáticas, principalmente 

viento y temperatura (Morell & Candela, 1998). 

La solubilidad: capacidad de un plaguicida de disolverse en agua. Depende 

de las características químicas del compuesto, de la temperatura y en algunos 

casos del pH. Una solubilidad mayor a 30 mg/L implica un riesgo potencial de 

contaminación para los cuerpos de agua (Loewy et al., 2011a).  



Persistencia: capacidad de un plaguicida de permanecer en el ambiente sin 

modificar sus propiedades. Una fracción de los plaguicidas depositados en las 

hojas y en el suelo estará sujeta a degradación fotoquímica por acción de la luz 

solar. En el interior del suelo, parte de los plaguicidas se biodegradan como 

resultado de la actividad biótica de los microorganismos en condiciones aeróbicas 

y anaeróbicas, Además existe degradación a través de la actividad abiótica por 

interacción con las arcillas y óxidos metálicos presentes en el suelo (Stoorvogel et 

al., 2003). 

Adsorción: es el fenómeno de retención del plaguicida a la superficie de un 

sólido. La mayor o menor capacidad del plaguicida de ser adsorbido por la fracción 

sólida del suelo depende de la estructura química del compuesto y de la presencia 

de minerales arcillosos y materia orgánica.  

El comportamiento de los plaguicidas en el ambiente, no sólo está 

condicionado por las propiedades intrínsecas de los mismos, sino también por las 

características del medio en el cual se relacionan.  

En suelos arenosos la capacidad de infiltración y la probabilidad de que los 

compuestos móviles contaminen los cursos sub-superficiales de agua, son mucho 

mayores que en suelos arcillosos dada las propiedades físico-químicas de estos 

minerales donde el plaguicida puede adsorberse y permanecer retenido (Loewy et 

al., 2011a), al igual que en los suelos ricos en materia orgánica, ya que ésta posee 

numerosos sitios activos tanto para la retención de plaguicidas hidrosolubles como 

liposolubles (Landon et al., 1994). 

La lluvia posibilita la lixiviación de los plaguicidas. El  agua se mueve 

lentamente a través de microporos en la matriz del suelo permitiendo que los 

plaguicidas sean adsorbidos durante su movimiento descendente (Foster et al., 

1987). Cuando existe un exceso de agua, ésta tenderá a moverse a través de los 

macroporos del suelo donde el flujo es mayor y los contaminantes arrastrados 

tienen pocas posibilidades de interactuar con la matriz de suelo; por otro lado, este 

exceso de agua puede producir la desorción de plaguicidas que se encontraban 

adsorbidos con anterioridad al evento de la precipitación (Santagni et al., 2006). 



 
 

Otros factores climáticos, como la temperatura, el viento y la humedad influyen 

directamente en la deriva de los plaguicidas por alteración de la tasa de 

evaporación de las microgotas del spray (Ramos et al., 2000). 

La topografía, en particular la pendiente del terreno supone uno de los 

factores más importantes el cual define, si el flujo de agua será por escurrimiento 

superficial o infiltración. En terrenos llanos es más probable el transporte de 

plaguicidas hacia las aguas subterráneas, mientras que, en terrenos con 

pendiente se producirán escurrimientos y erosión que movilizarán sedimentos y 

agua contaminada a cuerpos superficiales (Ramos et al., 2000). 

Las prácticas agrícolas como el manejo de la cobertura de la vegetación, el 

riego y el uso de fertilizantes constituyen otros factores que pueden afectar al 

comportamiento de los plaguicidas en el ambiente. La cobertura vegetal dificulta la 

penetración de los rayos solares, disminuyendo la fotodegradación y volatilización 

del plaguicida, adsorbido en las primeras capas del suelo (López Geta et al., 

1992). Cuando los plaguicidas son incorporados directamente sobre la biomasa de 

las plantas, éstos pueden ser degradados o transportados por ellas, llegando a la 

base de la cadena alimentaria (Seoanez Calvo et al., 1999). Sin embargo la 

cubierta vegetal puede actuar de barrera disminuyendo la incorporación del 

plaguicida al suelo cuando éste no es el blanco de la aplicación, resultando en una 

práctica agrícola favorable en la protección del medio ambiente (Loewy et al., 

2011a). El contenido de humedad del suelo afectará la adsorción y la actividad 

microbiana la cual será mínima si el suelo se encuentra seco. Sin embargo, con 

más del 30% de humedad predominarán los procesos de difusión del 

contaminante (López Geta et al., 1992). Finalmente el uso de fertilizantes, como 

práctica agrícola, puede modificar el pH natural del suelo especialmente en su 

superficie, influenciando la adsorción de los plaguicidas (dependiendo de la 

naturaleza de los mismos y de los mecanismos involucrados en el proceso de 

adsorción) y su degradación (López Geta et al., 1992). 

 

 



Impacto de plaguicidas en el ambiente 

 

El impacto no deseado de los residuos de agroquímicos, es uno de los 

aspectos más relevantes, ya que estos alcanzan dentro del ecosistema, no sólo a 

la plaga, sino también a distintos tipos de organismos, a los cuales no se pretende 

combatir (organismo no blanco). A su vez, el uso indiscriminado de plaguicidas 

favorece el desarrollo de resistencia de las plagas, lo cual obliga a usar dosis cada 

vez mayores, aumentando la frecuencia de aplicación y generando, una mayor 

contaminación y aumento de los costos para los agricultores (Anguiano et al., 

2005). Diversos autores han informado sobre casos de  resistencia  sobre 

poblaciones de simúlidos (Andrade & Castello Branco Jr., 1990) y culícidos 

(Hemingway et al., 1986) mediante exposiciones directas a las pulverizaciones 

periódicas, debido al transporte, lixiviación o descargas adicionales (limpieza de 

tanques y recipientes) de plaguicidas en los canales (Hemingway et al., 1986, 

Andrade & Castello Branco Jr., 1990, Caballero de Castro et al., 1997,). Montagna 

y colaboradores (1999) demostraron la aparición de mecanismos de resistencia a 

los piretroides de diversas especies de simúlidos, demostrando más tarde, que 

este fenómeno continúa en aumento (Montagna et al., 2003). 

Un amplio rango de plaguicidas ha sido reportado en aguas superficiales, 

sedimentos, aguas de bebida y aguas subterráneas poco profundas (Baez et al., 

1996, Kolpin, 1997, Spliid & Koppen, 1998, Kreuger, 1998, Knedel et al., 1999, 

Loewy et al., 1999,) adjudicándose el origen de éstos a las aplicaciones difusas y 

a las descargas puntuales producidas por parte de las industrias agroalimentarias 

(Loewy et al., 2003, 2006, 2011b). De hecho, estudios realizados en la zona del 

alto Valle han demostrado la presencia de piretroides (Loewy et al., 1999), 

organofosforados y carbamatos en agua subterránea (Loewy et al., 1999, 2006, 

2011b) y canales de drenaje (Tosi et al., 2009, Loewy et al., 2011b).  

El grado de afectación de los plaguicidas sobre la biota y en sus distintos 

niveles de organización biológica, ha sido documentado en cambios en la 

actividad enzimática, aumento en la mortalidad de individuos, cambios en la 



 
 

morfología, retraso en el desarrollo, cambio de comportamiento, aumento de la 

susceptibilidad a determinadas enfermedades, retraso reproductivo, cambios en la 

tasa de crecimiento y mortalidad de la población. A nivel comunidad, se evidencian 

cambios en su composición y en los procesos ecosistemicos que en estas se 

llevan a cabo (Schafer et al., 2011). Otros efectos implican perturbaciones del 

sistema endocrino, supresión del sistema inmune, daños celulares, efectos 

teratogénicos, etc. 

Los animales domésticos y silvestres son muy susceptibles de sufrir 

intoxicaciones agudas o crónicas por exposición a plaguicidas. Los efectos y la 

sensibilidad varían para cada especie según el compuesto. Por lo general, los 

organismos acuáticos, especialmente los invertebrados, son extremadamente 

sensibles a la presencia de plaguicidas sobre todo si se encuentran en estado 

larvario o embrionario (Ferrari et al., 2011). Estudios en especies acuáticas 

demuestran claramente el efecto de varios plaguicidas sobre la reproducción y el 

desarrollo embrionario de anfibios, las consecuencias sobre la supervivencia de 

sus poblaciones (Fonovich & Pechen, 1995, Caballero de Castro et al., 1997, 

Anguiano et al., 1998, Venturino et al., 2001), como así también un elevado 

porcentaje de teratogénesis en el desarrollo de los embriones (Lascano et al., 

2009). 

El uso indiscriminado de los plaguicidas también provoca la destrucción del 

equilibrio natural de los ecosistemas mediante la eliminación de insectos benéficos 

como abejas, parasitoides y predadores de insectos (Montagna et al., 2004) con la 

consecuente aparición de plagas secundarias que resurgen aumentando su 

densidad poblacional una vez que los insecticidas eliminan a sus competidores 

(Ferrari et al., 2011). 

 

 

 

 



 

Plaguicidas y calidad de agua superficial 

 

La producción agrícola es una de las actividades que más influyen en el 

deterioro de la calidad del agua. Generalmente se encuentra asociada a cursos de 

agua que reciben los residuos de agroquímicos empleados en la protección de los 

cultivos (Carvalho, 1998). De todas las fuentes de agua dulce, las aguas 

superficiales son las más susceptibles de contaminación ya que, interaccionan con 

la atmosfera, el suelo, el agua subterránea y con los océanos a través de los 

estuarios. 

Los compuestos químicos aportados por la fertilización y la aplicación de 

plaguicidas en la agricultura se retienen en el suelo y parte de ellos llegan a las 

masas de agua y se acumulan en los sedimentos. La agricultura intensiva ha 

requerido cantidades cada vez mayores de fertilizantes y plaguicidas hasta el 

punto que ha provocado importantes aumentos en su concentración en los 

cuerpos de agua, lo que representa un peligro potencial para los usuarios si el 

agua no recibe un tratamiento adecuado (FAO, 1992). La contaminación de las 

aguas superficiales con plaguicidas puede significar un riesgo en la integridad de 

las comunidades que habitan dichos cursos de agua (Loewy et al., 2011b). 

Las vías más importantes de entrada de los plaguicidas a las aguas 

superficiales son: la deriva por pulverización, la escorrentía y la erosión. Los 

contaminantes que alcanzan las aguas superficiales, se disuelven, se adsorben, 

se resuspenden, reaccionan, difunden y están sujetos a los movimientos 

advectivos de las masas de agua. 

Uno de los procesos dinámicos que se producen en el ambiente es la 

distribución de los contaminantes entre la fase acuosa y la fase particulada, 

acumulándose en los sedimentos (Rand et al., 1995, Walker et al., 2006) los 

cuales se comportan como aceptores finales de contaminantes pudiendo actuar 

como fuentes secundarias de contaminación (Burton, 2002). Las concentraciones 

de contaminantes en el sedimento pueden superar ampliamente a las de la 



 
 

fracción disuelta, tanto para el caso de los metales pesados, como para los 

compuestos orgánicos (Horowitz, 1986, Verrengia Guerrero et al., 1994, Kreimer 

et al., 1996, Mountouris et al., 2002, Verrengia Guerrero et al., 2003). 

Los compuestos asociados a los sedimentos pueden ser resuspendidos de 

forma natural, por procesos físicos o biológicos o por la actividad humana, 

generándose la removilización y redistribución de los contaminantes en la columna 

de agua (Walker et al., 2006, Hill, 2010). 

 

Macroinvertebrados y plaguicidas 

 

Desde hace varias décadas, la evaluación de las comunidades de 

macroinvertebrados en los ecosistemas acuáticos viene proporcionando una 

excelente alternativa en el diagnóstico de la calidad del agua (Huryn & Wallace, 

2000, Baptista et al., 2001, Galdean et al., 2001, Rogers et al., 2002). El estudio 

de estas comunidades se ha incrementado a consecuencia de su aplicación como 

organismos bioindicadores dentro del proceso de evaluación de la calidad del 

agua, ya que mediante el análisis de la composición taxonómica y la estructura de 

las comunidades de macroinvertebrados se puede inferir el grado de afectación 

producido por diversas perturbaciones antrópicas (Loeb & Spacie, 1994). 

Mediante el término “macroinvertebrado” se identifica a cualquier animal no 

vertebrado con un tamaño superior a 500 μm y que además, mantiene una 

relación directa con el lecho acuático, al menos durante alguna etapa de su ciclo 

vital (Hauer & Resh, 2006). Además de su importancia en el funcionamiento de los 

ecosistemas acuáticos, los macroinvertebrados han sido estudiados debido a que 

presentan una gran diversidad biológica y permiten elaborar y desarrollar 

diferentes modelos ecológicos sobre las interacciones entre las comunidades 

biológicas y las características ambientales que dominan el medio (Hynes, 1970, 

Allan, 1984, 1995).  

Tradicionalmente, las técnicas más utilizadas para evaluar y monitorear la 

calidad  del agua en los ecosistemas acuáticos han sido los análisis físico-



químicos, pero estos métodos ofrecen sólo una visión puntual de su estado (Alba 

Tercedor, 1996). Representan la condición del agua en el momento del muestreo, 

a diferencia de los indicadores biológicos que proporcionan la tendencia a través 

del tiempo, pudiéndose comparar condiciones pasadas y presentes (Springer et 

al., 2010). 

Los macroinvertebrados presentan adaptaciones evolutivas a determinadas 

condiciones ambientales y distintos límites de tolerancia frente a alguna alteración 

(Alba Tercedor, 1996). La diversidad es baja en aguas contaminadas debido a la 

eliminación de las especies menos resistentes (Margalef, 1983). Por lo tanto, 

variaciones en la composición y estructura de las comunidades de los cursos de 

agua pueden interpretarse como signos evidentes de algún tipo de variación 

ambiental. De esta forma el uso de macroinvertebrados como indicadores 

biológicos es una buena alternativa metodológica para detectar alteraciones en los 

ecosistemas acuáticos (Cairns  & Pratt, 1993, Resh & Jackson, 1993, Barbour et 

al., 2006) y estimar el grado de las mismas, dada su capacidad diferencial de 

tolerancia (Alba Tercedor, 1996). 

La utilización de estos organismos como bioindicadores presenta ciertas 

ventajas respecto a otros componentes de la biota acuática. Según Rosemberg & 

Resh (1993) los macroinvertebrados se destacan por: su presencia en 

prácticamente todos los sistemas acuáticos continentales y su naturaleza 

sedentaria, permitiendo un análisis espacial y temporal de los efectos debido a las 

perturbaciones en el ambiente, la facilidad en el análisis de las muestras, la 

utilización de equipos simples y de bajo costo y disponibilidad de métodos e 

índices para el análisis de datos, los que han sido validados en diferentes ríos del 

mundo. 

Los plaguicidas pueden producir efectos adversos en las comunidades de 

macroinvertebrados disminuyendo la riqueza específica y la abundancia (Liess & 

Schulz, 1999, Liess & von der Ohe, 2005, Schäfer et al., 2011)  Estos cambios 

pueden alterar ciertas funciones del ecosistema como el flujo de energía, la 

productividad y los procesos de descomposición. La relación potencial entre la 



 
 

contaminación por plaguicidas y la estructura de la comunidad macrobéntica, se 

basa en la diferencia fisiológica que presentan estos organismos, la movilidad y el 

tipo de respiración (a través de branquias o la piel), los que pueden influir 

notablemente en la absorción de los contaminantes a través del cuerpo 

(Buchwalter et al., 2002). Además, la duración de los  ciclos de vida afectará a la 

capacidad de ciertas especies para reaccionar a corto plazo ante una perturbación 

(Van den Brink et al., 1996, Sherratt et al., 1999,). Esta sensibilidad de las 

comunidades de macroinvertebrados a la contaminación por plaguicidas permite 

considerarlos buenos indicadores de la calidad del agua y de los procesos 

ecológicos de los ecosistemas acuáticos (Overmyer et al., 2005). 

 

Aplicación de plaguicidas en el Alto Valle 

 

Más de cien años separan a la región del Alto Valle, desde el antiguo 

ecosistema natural árido hasta su transformación en territorio agrícola. Los 

avances más importantes en cuanto a producción, se amplían y consolidan a partir 

de la creación del dique Ballester alrededor de 1910, el que da lugar a la creación 

del actual sistema de canales de riego y drenaje del Alto Valle de Río Negro y 

Neuquén, condición imprescindible para el avance de la futura actividad 

económica, sistematización de los suelos agrícolas, puesta en cultivo y posterior 

diversificación y especialización de cultivos perennes de pepita, carozo y vid (Cali, 

2010). De esta manera la fruticultura llega a convertirse en la segunda actividad 

económica más importante de la región del Alto Valle de Río Negro y Neuquén, 

aportando más del 95% de las exportaciones de peras y manzanas de la 

Argentina (Funbapa, 2010). 

En la actualidad, la actividad destinada a la exportación se encuentra sujeta 

a diversas normativas de calidad e inocuidad alimentaria. Estas no sólo exigen 

llegar al consumidor con un alto valor cosmético en el producto final (frutas 

frescas) sino que además deben garantizar la ausencia de plagas y residuos de 

plaguicidas que superen los niveles de tolerancia aceptados por el país importador 

(Garrido & Cichón, 2012). 



En nuestra zona, el principal problema fitosanitario lo constituye Cydia 

pomonella o vulgarmente llamada carpocapsa, plaga clave de manzanas y peras 

(Villarreal et al., 2006). Las larvas recién eclosionadas penetran en el fruto a través 

de la epidermis hasta alcanzar las semillas  de las que se alimentan y el fruto 

atacado pierde entonces su valor comercial (Villarreal et al., 2004). 

En la mayor parte de la región, el manejo de plagas y en particular de 

carpocapsa se lleva a cabo a través de diversas prácticas culturales como el 

raspado de troncos, la poda, el raleo de frutos, la remoción de envases de 

cosecha y la limpieza de puntales. La elevada presión de la población en la 

actualidad, obliga, en primera instancia, a realizar un control químico con 

insecticidas de amplio espectro (Villarreal et al., 2004). Los principios activos más 

utilizados pertenecen básicamente a los grupos químicos de los organofosforados 

(metil azinfos, fosmet, clorpirifos), piretroides (permetrina, esfenvalerato. 

fenvalerato) y carbamatos (carbaril). También se utilizan reguladores de 

crecimiento (novaluron, tebufenozide, flufenoxuron) e insecticidas pertenecientes 

al grupo de los neonicotinoides (acetamiprid, tiacloprid), relativamente nuevos en 

la zona (Funbapa, 2010).  

Las exigencias internacionales respecto a la reducción en el uso de  

agroquímicos y la detección de casos de resistencia, (especialmente a insecticidas 

del grupo de los piretroides), ha incentivado en el Alto Valle la búsqueda de 

alternativas de control con diferentes modos de acción y más amigables con el 

ambiente (Cichón et al., 2001). Entre éstos se destaca el uso de feromonas de 

confusión sexual y el control biológico, que pueden considerarse verdaderas 

medidas de mitigación de riesgo a la incidencia de la plaga (Villarreal et al., 2006). 

Sin embargo, aunque el manejo integrado de plagas se aplique en forma creciente 

en la región desde el año 2006, todavía una amplia gama de plaguicidas en 

diversas concentraciones es utilizada con el fin de controlar las principales plagas 

agrícolas (Tosi et al., 2009).  

  



 
 

1.1. OBJETIVOS 

Objetivo general 

 

• Evaluar la aplicación de macroinvertebrados como comunidad 

indicadora de la afectación de aguas superficiales por plaguicidas en una 

subcuenca agrícola Del Alto Valle de Río Negro y Neuquén. 

Objetivos específicos 

 

• Describir las características físicas, químicas y biológicas de canales 

y desagües. 

• Analizar los cambios que se producen en la composición y estructura 

de comunidades de macroinvertebrados acuáticos en canales y drenajes de una 

subcuenca agrícola, debido a la presencia de plaguicidas. 

• Evaluar el efecto de las variables ambientales sobre la dinámica de 

las comunidades de macroinvertebrados. 

  



1.2. ANTECEDENTES 

 

Los índices biológicos de macroinvertebrados se han desarrollado y 

utilizado para el monitoreo de calidad de agua a nivel mundial. Dentro de los más 

aplicados en nuestro continente se puede mencionar el BMWP´ (Biological 

Monitoring Working Party) adaptado por Alba Tercedor (1996) para la península 

Ibérica, y modificado a la fauna del sur occidente Colombiano por la Universidad 

del Valle (Zuñiga de Cardoso, 1997), el BMWP-CR adaptado para ríos y arroyos 

de Costa Rica (Stein et al., 2007) y el índice Biótico de Familias, el cual fue 

desarrollado por Chutter (1972) para los ríos de Sudáfrica, levemente modificado 

por Hilsenhoff (1988), para ser utilizado en los ríos de Norteamérica. 

Son muchos los estudios que reflejan las propiedades de los 

macroinvertebrados como indicadores de perturbación acuática con materia 

orgánica y en nuestro país se destacan varios. Sin embargo su aplicación como 

indicadores biológicos en contaminación por plaguicidas son muy escasos 

(Bonada et al., 2006). El BMWP´ fue utilizado por Domínguez & Fernández (1998) 

en el río Tucumán, el índice EPT (Ephemeróptera, Plecóptera y Trichóptera) de 

Carrera & Fierro (2001) aplicado en el río Angosturita, Índice Biótico Carcarañá por 

Gualdoni & Corigliano (1991), y el Índice de Macroinvertebrados para ríos 

pampeanos (I.M.R.P.) (Rodriguez et al., 2003), entre otros. 

A nivel regional a su vez se destacan, las investigaciones sobre la 

composición taxonómica de macroinvertebrados patagónicos en ríos cordilleranos, 

(Miserendino, 2001; Miserendino & Pizzolón, 2003, 2004; Macchi 2007) y en ríos 

de meseta sobre la cuenca del Río Negro (Wais, 1990, Miserendino, 2009). Se 

evalúan los efectos ambientales de urbanización en arroyos patagónicos utilizando 

el monitoreo con macroinvertebrados (Miserendino & Brand, 2009) y además, 

varios estudios han documentado la respuesta de las comunidades de 

macroinvertebrados ante contaminación orgánica (Johnson et al., 1993, Pizzolón & 

Miserendino, 2001, Macchi & Dufilho, 2008). 

 

 



 
 

2. METODOLOGÍA  

 

2.1. CARACTERIZACION DEL AREA DE ESTUDIO 

 

El área de estudio se encuentra en proximidades a la localidad de 

Centenario dentro del departamento Confluencia de la provincia de Neuquén, a 38

° 48’ de latitud Sur y 68° 08’ de longitud Oeste. Forma parte del Alto Valle de Río 

Negro y Neuquén (Fig. 1), un extenso oasis bajo riego que se encuentra limitado a 

ambos lados por barrancas de formación sedimentaria y se extiende a lo largo de 

65 km junto al río Neuquén, 50 km a lo largo del río Limay y 120 km aguas abajo 

de la confluencia junto al río Negro. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

El clima es templado-frío y semiárido, registrando temperaturas medias 

anuales que varían entre los 12°C y 14°C. Las lluvias no superan los 200 mm 

anuales y los fuertes vientos que caracterizan la zona suelen alcanzar entre 20 y 

120 km/h en dirección Oeste-Sudeste. 

Figura 1. Ubicación del área de estudio en el Alto Valle de Neuquén y Río Negro. 
 

 



Los suelos de la región son típicos de desierto. Se caracterizan por su baja 

meteorización y son clasificados en suelos de barda, suelos de media barda, 

suelos de media costa y suelos de costa. Son de origen coluvional, de texturas no 

muy pesadas, entre arenosos y franco limoso, escasos en materia orgánica, con 

velocidad de infiltración media a alta y con un perfil profundo, sin gran desarrollo 

edáfico. 

En Centenario existen unas 3.380 ha con derecho a riego, de las que 

alrededor de 2.400 ha se dedican en su mayor parte al cultivo de manzanas y 

peras para exportación. La población rural alcanza a unas 3.200 personas a la 

que corresponde agregar otras 22.000 personas en los centros urbanos. 

El sistema de riego en Centenario, cuenta con un canal principal, canales 

secundarios, canales terciarios, canales cuaternarios, y canales quintuarios. 

El canal principal se divide en Sistema Gramondo y por él se riega un sector 

de Vista Alegre. La longitud total es de 6.850 metros dividida en:  

 Canal Gramondo con una longitud de 2.350 metros,  

 Canal Terciario con una longitud de 1.050 metros   

 Canal Cuaternario con una longitud de 3.450 metros. 

 

El Sistema Centenario riega el resto de la Colonia y tiene una longitud total 

de 49.393 metros dividida en:  

 Canal Principal con una longitud de 21.066 metros  

 Canales Secundarios con una longitud total de 13.776 metros 

 Canales Terciarios con una longitud total de 9.651 metros  

 Canales Cuaternarios con una longitud total de 3.250 metros  

 Canales quintuarios con una longitud total de 1.650 metros 

Cada kilómetro cuenta con la obra que permite derivar el agua desde el 

Canal principal hacia el canal secundario y de ahí en adelante a los demás 

canales hasta llegar a todos los regantes.  

El canal principal tanto del sistema Gramondo como del sistema 

Centenario, nace en el dique Ing. Ballester. Por lo tanto: los canales principales 



 
 

parten de las obras de captación, los canales secundarios parten de los canales 

principales, los canales terciarios parten de los canales secundarios y así 

sucesivamente hasta las acequias que son pequeños canales que conducen el 

agua de riego hasta los cuadros en los sistemas de riego por gravedad, como es 

el caso del 95 % de la Colonia. 

Los canales son conducidos a cielo abierto, el canal principal se encuentra 

revestido desde su inicio y los demás canales son de tierra. 

El riego tiene periodicidad semanal y está diseñado para regar media 

chacra por turno, de esta manera cada chacra se riega completa cada 15 días.   

El sistema también cuenta con desagües principales, secundarios e 

internos y está compuesto de la siguiente manera:  

 Colector General de desagües con una longitud total de 9.550 metros 

 Desagües con una longitud total de 26.136 metros 

 Descargadores con una longitud total de 1.850 metros 

 Colectores de Desagües con una longitud total de 4.000 metros 

 

Dicha red de drenaje es indispensable para toda red de riego, ya que 

indefectiblemente se producen sobrantes de agua que deben ser evacuados para 

evitar daños en los cultivos.  

La capacidad de la red de desagües está directamente relacionada a su 

categoría, siendo los más pequeños los drenajes dentro de los lotes y aumentando 

en importancia cuando se convierten en colectores de desagües y en colector 

general de desagües. 

El caudal que se emplea varía de 75 a 100 litros por segundos (L/s) en el 

ingreso a la chacra pero dependiendo de las labores que realizan los productores, 

éstos pueden optar por pedir menos caudal de agua o menos horas de riego. 

Finalmente, cada lote riega por sus acequias internas, captando el agua 

desde el canal secundario, terciario, etc., de acuerdo a la zona donde se 

encuentra. 



Los cuerpos receptores de agua del excedente de riego conforman una red 

de drenajes y desagües de alrededor 1 -1,5 m de ancho que cruzan y rodean la 

zona desembocando en el río Neuquén.  

2.2. SELECCIÓN DE LOS SITIOS DE MUESTREO 

  

El área de trabajo elegida tiene como precedentes varios estudios de 

investigación que desarrollan los equipos de docentes-investigadores de IDEPA-

UNCo. La misma, comprende una sub-cuenca de 110 hectáreas en la localidad 

vecina de Centenario en cercanías del río Neuquén (Fig. 2). Se realizaron tres 

eventos de muestreo, en diciembre de 2011, febrero de 2012 y noviembre de 

2012, donde se tomaron muestras de agua, sedimentos y macroinvertebrados, 

para su posterior análisis en laboratorio, y se determinaron in situ los parámetros 

físico-químicos.   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2. Ubicación de los sitios de muestreo en el área de estudio. 
 



 
 

El sitio de muestreo A, ubicado a la entrada de la cuenca en latitud  38°

51'18.73"S, longitud 68° 6'38.19"O (Fig. 2), es considerado el punto de referencia 

del área de estudio. Este sitio, es un canal de riego principal, que atraviesa la 

microcuenca en forma perpendicular a los restantes sistemas de drenajes. En su 

mayor parte se halla revestido de hormigón conduciendo el caudal necesario para 

alimentar a la restante red de riego dentro de la microcuenca de estudio. 

El sustrato está conformado por rodados de diversa granulometría como 

guijones, guijarros y grava, las aguas son claras y la vegetación acuática es 

escasa. La cubierta vegetal que recorre el borde del canal es predominantemente 

arbórea con álamos (Populus spp.) de gran porte (Fig.3). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

El canal de desagüe EF en latitud 38°51'55.02"S y longitud 68° 5'43.03"O 

se encuentra ubicado a la salida de la microcuenca de estudio, (Fig. 2) el ancho 

del mismo no supera los 1,5 metros y se halla representado por un sustrato más 

pequeño formado por grava y arena, con importante presencia de macrófitas y 

helechos acuáticos. El sitio presenta una canopia arbórea formada por álamos 

(Populus spp.) y sauces (Salix sp.) (Fig. 4). 

 

 

Figura 3. Canal de riego A. 
 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

Los canales de drenaje F6 (Fig. 5) y C5 (Fig. 6) acumulan el exceso de 

agua de riego de las áreas agrícolas ubicadas aguas arriba del desagüe y aguas 

abajo del canal A.   

El drenaje F6  ubicado en latitud  38°

51'53.30"S y longitud 68° 6'1.31" O es un 

drenaje secundario que costea una calle 

principal de acceso y se encuentra 

prácticamente seco la mayor parte del año. 

El sustrato predominante es arcilloso y se 

encuentra parcialmente colonizado por 

abundantes gramíneas. 

El drenaje C5 en latitud 38°51'52.08"S  

y longitud 68° 5'52.77"O es un drenaje 

interno de ancho reducido y un poco más profundo que el resto de desagües. La 

vegetación acuática es abundante principalmente cubierta de la macrófita Typha 

dominguensis (Fig. 6) El sustrato predominante es fino formado por arena, limo y 

materia orgánica. 

 

 

Figura 5. Sitio de muestreo F6.   

Figura 4. Canal de desagüe  EF.  
 



 
 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
2.3. TOMA DE MUESTRAS.  DETERMINACION DE PARAMETROS FISICOS-
QUÍMICOS, QUIMICOS Y BIOLOGICOS 
 

Parámetros físicos-químicos 

Las variaciones en las características físico-químicas del agua tanto 

naturales como antrópicas, pueden producir fuertes cambios en las comunidades 

de macroinvertebrados (Chaves et al., 2005). Estas variaciones en las condiciones 

físico-químicas del agua generan cambios más drásticos cuando se deben a 

alguna acción humana que los debidos a la propia variabilidad natural del río, 

como la presencia de residuos de plaguicidas (Ortiz et al., 2005, Azrina et al., 

2006, Ortiz & Puig, 2007). 

Los parámetros físico-químicos entonces, permiten caracterizar y evaluar la 

calidad del agua. Algunos pueden medirse in-situ y otros requieren de la toma de 

muestras y posterior análisis de laboratorio.   

En el presente trabajo se determinaron in situ los siguientes parámetros: 

- Caudal 

- pH 

- Temperatura del agua 

- Oxígeno disuelto 

- Conductividad eléctrica 

 

Figura 6. Sitio de muestreo C5.  



Las variaciones de caudal en el medio afectan a la distribución de los 

macroinvertebrados de forma directa, seleccionando taxones con diferentes 

requerimientos hidráulicos, e indirecta, alterando otras características del hábitat 

físico que a su vez también influyen en la distribución de los macroinvertebrados, 

como son la composición del sustrato o la distribución de los recursos tróficos, las 

interacciones bióticas y la heterogeneidad del hábitat (Alvarez Cabría, 2009). 

El caudal es el resultado del producto entre la sección o la media de varias 

secciones del río (expresado en m² o cm²) y la velocidad media del agua 

(expresada en m/s o cm/s).  

Las unidades más utilizadas son litros por segundo (L/s) o metros cúbicos 

por segundo (m3/s) (Leiva, 2004).  

 

                
VSQ 

                     

Dónde: 

Q= caudal (m3/s). 

S= área mojada (m2). 

V= velocidad media de la corriente (m/s). 

El área mojada es la sección transversal del cauce que se encuentra 

cubierta de agua al momento de la medición.  

La velocidad de la corriente dependerá de la pendiente, del radio hidráulico 

y de la rugosidad del lecho. Es variable en la sección, siendo mínima en contacto 

con el lecho del río.  

Para el cálculo del área se trazó una línea de marcación transversal al 

cauce y se registró su longitud. A intervalos regulares a lo largo de la línea se 

midió la profundidad con una barra calibrada para dividir el área en pequeñas 

secciones o fajas verticales, cuya suma conforma el área mojada del cauce. En 

cada una de esas fajas verticales se registró la velocidad media de la corriente con 

una sonda remota marca PASCO®, modelo PasPort PS-2130 rango 9 cm/s-396 

cm/s (±3 cm/s) (Fig. 7 izq.) ubicada a 0,6 m de H (profundidad medida desde el 



 
 

pelo de agua) (Fig. 7 der.). Luego se calcularon los caudales parciales en cada 

faja aplicando la ecuación de continuidad. Finalmente, el caudal total para ese 

momento, se obtuvo sumando los caudales parciales. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

La temperatura es uno de los parámetros físicos más importantes en el 

agua, por lo general influye en el retardo o aceleración de la actividad biológica y 

la absorción de oxígeno. Diversos factores, principalmente ambientales, pueden 

hacer que la temperatura del agua varíe continuamente (Aznar Jiménez, 2000).  

El pH del agua permite determinar el grado de desviación respecto de la 

neutralidad (pH 7). Un pH menor a 7 indica una tendencia hacia la acidez, 

mientras que un pH mayor a 7 muestra una tendencia hacia la alcalinidad. Este 

factor puede resultar muy selectivo para la vida de los organismos acuáticos, ya 

que la mayor parte de ellos soporta un rango de pH entre 6 y 8 (Wais, 1992). 

La conductividad eléctrica es la capacidad de una solución acuosa de 

conducir la corriente eléctrica. Esta capacidad dependerá de la presencia de iones 

-su concentración total, movilidad, número de oxidación- y la temperatura 

(Chapman, 1996). El pH, la temperatura y la conductividad se determinaron in situ 

con un medidor multiparamétrico marca Lutron® equipado con sondas YK-

200PATC e YK200PCT (Fig. 8 izq). 

El oxígeno disuelto (OD) es la cantidad de oxígeno presente en el agua, 

esencial para la buena salud de los ecosistemas acuáticos. 

Figura 7. Izq. Sonda remota para medición de la velocidad. Der. Registro de 

velocidad lineal con sonda remota PasPort PS-2130. 



Generalmente, un nivel más alto de oxígeno disuelto indica agua de mejor 

calidad. Si los niveles de oxígeno disuelto son demasiado bajos, algunos peces y 

otros organismos no pueden sobrevivir (Álvarez Carrión & Pérez Rivera, 2007). 

Este indicador depende de la temperatura, dado que la solubilidad del oxígeno es 

inversamente proporcional a ésta. Los niveles típicamente pueden variar entre 0 

ppm y 18 ppm aunque la mayoría de los ríos y riachuelos requieren un mínimo 

entre 4 y 6 ppm para soportar una buena diversidad de vida acuática (Alvarez 

Carrión & Pérez Rivera, 2007). El OD se determinó con una sonda remota marca 

PASCO®, modelo PasPort PS-2108 (Fig. 8 der.) 

 

 

 

                            

  

 

 

 

 

 

 

 

Parámetros Químicos. Determinación de plaguicidas en agua y 
sedimentos 

  

Teniendo en cuenta que el presente estudio intenta demostrar los efectos 

sobre las comunidades de macroinvertebrados bentónicos por la presencia de 

residuos de plaguicidas en agua y sedimentos en conjunto con los parámetros 

físico-químicos, el análisis de los mismos se centró en aquellos compuestos que 

presentan mayor toxicidad y tasa de aplicación, la familia de los organofosforados 

y carbamatos. Los plaguicidas investigados fueron: dimetoato, pirimicarb, carbaril, 

clorpirifos, metil azinfos, metidation, triazofos, fosmet, propoxur, metil paration y 

etil paration.  

Figura 8. Izq. Registro de pH  y C.E. Der. Registro de OD.   



 
 

En cada campaña de muestreo se tomaron por sitio, dos muestras de agua 

en la sección media de cada uno de los canales y drenajes mediante botella de 

vidrio color caramelo de 1 L, lo que equivale a ocho muestras por campaña y un 

total de veinticuatro muestras (n=24) para el periodo completo de estudio 2011-

2012.  

A su vez, en cada sitio se tomó una muestra de sedimentos con espátula de 

acero inoxidable y se colocó en recipientes de vidrio transparente. En todos los 

casos fueron refrigeradas para su transporte en conservadoras a 4°C. En total, las 

muestras de sedimentos analizadas en el laboratorio fueron doce (n=12). 

Las muestras de agua se procesaron dentro de las 48 h de recolección y las 

muestras de sedimentos fueron secadas al aire, tamizadas por malla de 2 mm y 

guardadas en freezer para su posterior análisis.  

El método para la determinación de los plaguicidas en agua consistió en 

tomar aproximadamente 1 L de agua filtrada y proceder a la extracción en fase 

sólida (SPE) de los compuestos usando columnas C18 (Strata Phenomenex) 

previamente acondicionadas con 6 mL de metanol y seguidos de 6 mL de agua 

HPLC. Los plaguicidas se eluyeron con 2 mL de hexano y luego 4 mL de 

diclorometano. Los extractos se secaron bajo corriente de nitrógeno y se 

redisolvieron en 0,25 mL de hexano (EPA, 2007) (Fig. 9 izq.) 

Los límites de detección (LD) para los plaguicidas organofosforados fueron 

< 0,07 ppb y para los carbamatos < 0,20 ppb. Los límites de cuantificación (LQ) 

fueron inferiores a 0,10 ppb y 0,40 ppb, respectivamente. En todos los casos se 

agregó a los extractos finales TBP como estándar interno. Las recuperaciones 

medias estuvieron entre 75% y 110% con un coeficiente de variación (CV) <20%. 

Por cada conjunto de muestras se analizó un blanco de laboratorio. Los materiales 

de referencia empleados fueron adquiridos en  AccuStandard (pureza >98%). 

Los extractos fueron analizados por cromatografía gaseosa (CG) con 

Cromatógrafo Agilent 6890 equipado con automuestrador Agilent 7683, inyector  

split/splitless, columna capilar HP 1 (30 m de longitud, 0,32 mm i.d., 0,25 μm 

espesor de film) con nitrógeno como gas carrier (1,1 mL/min) y detector de 



nitrógeno-fósforo (NPD). La confirmación de los compuestos fue realizada 

mediante cromatografía de gases acoplada a espectrómetro de masas, Agilent 

6890N-MSD 5973, equipado con inyector de PTV (Fig. 9 der.). 

La extracción de los plaguicidas en las muestras de sedimentos fue 

realizada en pequeñas columnas asistida por ultrasonido (SAESC). Se pesaron 

aproximadamente 10 g de suelo, secado y tamizado, en columnas de polipropileno 

de 20 mL, acondicionadas con filtros de fibra de vidrio (GMF) y sulfato de sodio 

anhidro. Se realizaron dos extracciones con 4 mL de acetato de etilo en cada caso 

y se llevó a baño ultrasónico (1500W, 35kHz) por espacio de 15 minutos. Los 

extractos fueron secados bajo corriente de nitrógeno y redisueltos en 1 mL de 

acetato de etilo con agregado de Sulfotep como estándar interno. 

Los plaguicidas determinados en sedimentos fueron dimetoato, carbaril, 

clorpirifos, metil azinfos, metidation, triazofos, fosmet y propoxur. Los límites de 

detección para los plaguicidas organofosforados fueron <0,8 ppm peso seco y 

para carbamatos 2,5 ppm peso seco. Los límites de cuantificación fueron 1,0 ppm 

peso seco y 5,0 µg/g peso seco, respectivamente. Las recuperaciones medias 

estuvieron entre 75% y 120% con un CV <20%.  

Los extractos fueron analizados con la misma metodología e 

instrumentación que los correspondientes a las muestras de agua.  

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 9. Izq. Extracción en fase sólida. Der. Cromatografía gaseosa. 
 



 
 

Para la interpretación de los resultados de plaguicidas encontrados en el 

agua y los sedimentos en relación a los resultados del biomonitoreo, se calcularon 

las unidades tóxicas (TU) (toxic units por sus siglas en inglés). 

Para comparar la toxicidad asociada con las concentraciones de residuos 

de plaguicidas, medidos en sitios de muestreo donde se encuentre presente una 

mezcla de múltiples contaminantes, se tomó el valor máximo de TU. Este método 

implica la expresión uniforme de las concentraciones en función de su toxicidad 

para organismos de prueba estándar, en este caso Daphnia magna (Beketov & 

Liess 2012). TU es calculado entonces, a partir de las concentraciones máximas 

de residuos de plaguicidas, determinados en cada sitio de acuerdo a Liess & Von 

der Ohe (2005): 

 

TU (Daphnia magna)= maxn
i=1 (log (Ci/CL50i))  

Valores < -4: No hay toxicidad 

Valores -4 <TU<-2: Toxicidad moderada 

Valores > -2: Toxicidad alta 

 

Dónde:  

TU: (Daphnia magna): es el valor máximo de unidades tóxicas de los n 

plaguicidas detectado en el lugar. 

Ci: es la concentración (mg/L) del plaguicida i.  

CL50: es la concentración letal para la mitad de la población de Daphnia 

magna a las 48 horas de exposición para ese plaguicida (mg/L) (Tomlin 2001). 

 
 

Parámetros biológicos 

 

Para el muestreo biológico, se utilizó el método propuesto en “Standard 

Methods for the Examination of Water and Waste Water 20th edition” (A.P.H.A., 

1999). 



Con una red Surber de 250 micras de abertura y una superficie de muestreo 

de 900 cm2 se realizaron tres réplicas en cada sitio por fecha de muestreo. En total 

se procesaron doce muestras por campaña excepto para el sitio F6 en febrero de 

2012, lo que equivale a un total de treinta y tres muestras (n=33). 

Primero, se colocó la red sobre el sustrato en contra de la corriente, 

procurando que la misma no se levante, luego se realizaron movimientos sobre el 

sustrato con las manos y los pies levantando y enjuagando las rocas o piedras 

delante de la red para que los organismos sean arrastrados dentro de ella por la 

corriente. El material recolectado se colocó en un recipiente con agua haciéndose 

pasar a través de un tamiz de 200 micras para separarlo del sustrato grueso. Por 

último se depositó en frascos de plásticos de 500 cm3, se rotuló y se fijó con 

alcohol puro al 96% (Fig. 10). 

 

 

 

 

 

 

 

 

                                             

 

 

 

Finalmente en el laboratorio, bajo lupa binocular, los macroinvertebrados se 

separaron de las muestras y conservaron en frascos con alcohol al 70% hasta  

determinar el nivel taxonómico más bajo posible, utilizando claves dicotómicas 

Figura 10. A) Posicionando red Surber. B) Muestreo y colecta con red 

Surber. C) Tamizado de la muestra. D) Colocación en recipiente para 

almacenaje. 



 
 

disponibles (Lopretto & Tell, 1995, Lopretto & Tell 1996, Merritt & Cummins 1996, 

Fernández & Dominguez 2001, Domínguez & Fernández 2009) (Fig. 11). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

                                

2.4. DETERMINACIÓN DE ÍNDICES  

 

Para el análisis biológico de la comunidad bentónica se aplicaron índices de 

diversidad, determinando la diversidad alfa y beta. 

Para la evaluación de la diversidad alfa se aplicaron los siguientes índices 

de riqueza y de dominancia: 

 

Riqueza específica (S): Número total de especies obtenido en el muestreo. 

 

Índice de Simpson (λ):  

 


2

ip
 

 

 

 

 

Figura 11. A) Identificación y clasificación de taxa con lupa binocular. 

B) conservación de las taxa en alcohol. C) rotulado de las muestras. 



 

Dónde: 

pi = abundancia proporcional de la especie i, es decir, el número de 

individuos de la especie i dividido entre el número total de individuos de la 

muestra. 

Manifiesta la probabilidad de que dos individuos tomados al azar de una 

muestra sean de la misma especie. Está fuertemente determinado por la 

importancia de las especies más dominantes (Moreno, 2001). 

                                                                   

Índice de Shannon-Weaver (H´): 

 

     ii ppH ln.´
 

 

Dónde: 

pi = abundancia proporcional de la especie i. 

Expresa la uniformidad de los valores de importancia a través de todas las 

especies de la muestra. Mide el grado promedio de incertidumbre en predecir a 

que especie pertenecerá un individuo escogido al azar de una colección (Ravera, 

2001). Asume que los individuos son seleccionados al azar y que todas las 

especies están representadas en la muestra. Adquiere valores entre cero, cuando 

hay una sola especie, y el logaritmo de S (número de especies), cuando todas las 

especies están representadas por el mismo número de individuos (Moreno, 2001). 

Para la determinación de diversidad entre hábitats (diversidad beta) se 

aplicó el índice de disimilitud Bray-Curtis para datos cuantitativos. Este índice es 

apropiado para este tipo de datos puesto que ignora los casos de aquellas 

especies que están ausentes en ambas muestras.  

Este análisis permitió evaluar la diferencia en la composición taxonómica 

entre los cuatro sitios de muestreo tanto en su variación espacial como temporal. 

Para aplicar el índice, los datos de abundancia previamente fueron 

transformados mediante el log (x+1).  

 



 
 

Índice de disimilitud de Bray-Curtis (B):  
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Dónde: 

B = medida de Bray-Curtis entre las muestras j y k. 

Xij = número de individuos de la especie i en la muestra j. 

Xik = número de individuos de la especie i en la muestra k. 

S = número de especies. 

 

Los valores de esta medida de disimilitud oscilan de cero a uno y puede ser 

transformada como una medida de similitud, utilizando el complemento de Bray-

Curtis (1 – B). 

 

2.5. ANÁLISIS DE DATOS 

 

Para la sistematización de los datos se elaboró, con cada una de las 

réplicas, un inventario con la riqueza taxonómica, abundancia relativa y densidad 

de macroinvertebrados.  

Con el objetivo de analizar las variaciones entre sitios, fechas de muestreo 

y su composición taxonómica, se utilizaron métodos de clasificación a partir de un 

análisis de conglomerados representados en dendogramas (Balzarini et al., 2008). 

Las relaciones entre los sitios y fechas de muestreo, variables ambientales 

y abundancia de invertebrados acuáticos fueron examinadas mediante métodos 

de ordenamiento. Se realizaron análisis preliminares ACP (análisis de 

componentes principales) y AC (análisis canónico) con los datos de abundancia 

para analizar la respuesta de la comunidad. En función de estos resultados se 



aplicaron modelos lineales o unimodales utilizando el software CANOCO (ter 

Braak & Smilauer, 1998). Este programa permite explicar las principales relaciones 

entre especies, variables ambientales y sitios combinando ordenación y regresión 

(ter Braak, 1986). Para verificar la significancia de los modelos obtenidos se utilizó 

el test de permutación de Monte Carlo (9999 permutaciones) (ter Braak & 

Smilauer, 1998). 

  



 
 

3. RESULTADOS 

3.1. PARAMETROS FISICOS-QUIMICOS 

 

Los valores medios de los parámetros físico-químicos correspondientes al 

período de estudio: diciembre de 2011, febrero de 2012 y noviembre de 2012 se 

observan en la Tabla I. 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Los caudales medios estuvieron asociados a las funciones de cada canal o 

desagüe en el sistema de riego. El canal A, que transporta agua de riego y parte 

de la misma ingresa a la microcuenca de estudio, presentó el mayor caudal con 

una media de 38,7 L/s. Los colectores de drenaje F6 y C5 presentaron los valores 

más bajos con 2,4 L/s y 5,7 L/s respectivamente, ya que recogen el excedente del 

riego de las chacras. El colector F6 durante el mes de febrero estuvo seco. 

Finalmente la vía de salida del agua superficial de la microcuenca, el desagüe EF, 

presentó un caudal medio de 12,7 L/s.  

Parámetro Canal  A C5 F6 EF 

Caudal (L/s) 38,7±6,2 5,7±0,5 2,4±0,14 12,7±2,5 

T° (°C) 20,7±1,6 18,2±2,3 18±0,6 16,3±0,7 

CE (µS/cm) 262,3±29,5 308,3±92,8 589±104,6 682±106,7 

pH 8,5±0,6 7,6±0,2 7,3±0,4 7,4±0,1 

OD (mg/L) 8,7±1,42 7,5±3,1 6,0±2,33 7,5±0,39 

Tabla I. Valores medios de parámetros físicos-químicos del agua en 
canales y drenajes para el periodo completo de estudio, 2011-2012.  

 

Canal A: n=3, C5: n=3, F6: n=3 y EF: n=3 

 



La temperatura del agua de los distintos sitios evidenció un gradiente de 

máximas a mínimas desde el punto de ingreso en el canal A con una media de 

20,7ºC hasta la salida en el sitio EF con una media de 16,3ºC. Las diferencias de 

temperatura probablemente se deben a que el agua de los desagües proviene de 

la freática que se recarga por infiltración del agua de riego. 

En cuanto a la salinidad, el agua de los colectores y desagües presentó una 

mayor conductividad eléctrica (C.E.). En el canal A la C.E. media fue de 262,3 

µS/cm a diferencia de EF cuya media fue 682 µS/cm, aproximadamente tres veces 

superior. 

El pH del agua en todos los sitios resultó neutro a levemente alcalino, con 

valores medios que oscilaron entre 7,3 en C5 y 8,5 en el canal A.  

Finalmente el oxígeno disuelto (OD) presentó valores cercanos a la 

saturación en el canal A con una media de 8,7 mg/L y menores valores en los 

desagües, cercanos a 6 mg/L.  

 

 

3.2. PLAGUICIDAS 

 

Análisis de residuos de plaguicidas organofosforados  y carbamatos 

 

Se analizaron muestras de agua y sedimentos en canales y drenajes del 

área en estudio en tres períodos: diciembre de 2011, febrero y noviembre de 2012. 

En la tabla II se indican los valores máximos para ambas matrices, agua y 

sedimentos.  

De los plaguicidas analizados, el que mostró mayor frecuencia de 

detección, en ambas matrices, fue clorpirifos (82% en sedimentos, 50% en agua), 

seguido por metil azinfos (18% en sedimentos, 17% en agua). Carbaril fue 

encontrado sólo en una muestra de agua a nivel de trazas (no mostrado en la 

Tabla II) y el resto de los compuestos no fueron detectados en ningún caso.  



 
 

 

    

 

 

 

En el canal de riego A no fueron detectados residuos de plaguicidas en 

agua y sólo en una muestra de sedimentos se halló clorpirifos. Por el contrario, en 

todas las muestras de sedimentos de los drenajes (C5, F6, EF) fue encontrado 

clorpirifos. Las concentraciones mayores correspondieron a C5, con un máximo de 

38,51 ppb en diciembre de 2011. Este drenaje mostró, en los tres períodos, 

concentraciones del compuesto muy superiores a las correspondientes al colector 

del área (EF) donde el valor máximo registrado fue de 4,11 ppb; Sin embargo, 

metil azinfos no fue detectado en C5 y por el contrario, fue encontrado en EF en 

diciembre de 2011 (2,09 ppb) y febrero de 2012 (1,78 ppb). En este último sitio, en 

el muestreo de diciembre de 2011 se incluyó una muestra de cobertura vegetal de 

lecho de drenaje. La concentración de clorpirifos para esta muestra resultó 5 

veces mayor que la registrada para el sedimento, ambas muestras obtenidas en 

simultáneo.  

 

 

  sedimentos Agua 

  Concentración de plaguicida (ppb)* 
Período 

de 
muestreo  

SITIO Clorpirifos Metil 
azinfos 

Clorpirifos Metil azinfos 

dic-11 Canal A ND ND ND ND 

dic-11 Drenaje C5  38,51 ND 0,021 ND 
dic-11 Drenaje F6** -- -- 0,012 ND 
dic-11 Drenaje EF  2,77 2,09 0,019 0,26 
dic-11 Drenaje EF Veg   10,24 ND 0,019 0,26 
feb-12 Canal A   ND ND ND ND 
feb-12 Drenaje C5  33,17 ND      Trazas ***  ND 
feb-12 Drenaje EF  1,21 1,78 0,014 ND 
nov-12 Canal A  1,00 ND ND ND 
nov-12 Drenaje C5  17,37 ND ND ND 
nov-12 Drenaje EF  4,11 ND ND ND 
nov-12 Drenaje F6  5,37 ND ND ND 

Tabla II. Concentraciones máximas de los plaguicidas detectados en agua y sedimentos. 

 

 

  ND: no detectado 
  LD/LQ  (ppb) agua: clorpifiros 0,006/0,011, metil azinfos 0,05/0,1  
  LD/LQ (ppb) sedimentos: clorpirifos 0,7/1,0, metil azinfos 0,8/1,0 
*Se utilizó el valor de la muestra con mayor concentración de plaguicidas 
** No se determinaron residuos de plaguicidas en sedimentos 
*** Trazas: Valor entre LD y LQ 
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En las muestras de agua de los drenajes, la concentración mayor de 

plaguicida encontrada corresponde a EF con un valor de 0,26 ppb para metil 

azinfos (dic-2011). Es importante observar que las concentraciones en sedimentos 

superan a sus homólogas en agua en dos o tres órdenes de magnitud. Esta 

condición resulta significativa al momento de evaluar la toxicidad para los 

macroinvertebrados bentónicos.  En la Figura 12 se muestran las concentraciones 

de clorpirifos en agua  y sedimentos para los tres períodos de estudio.   

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

 
 
 
 
 
Cálculo de unidades tóxicas 
 
 

Se calcularon las unidades tóxicas máximas (TUD.magna) para cada sitio y 

período de muestreo tanto para sedimentos como para agua (Tabla III). 

 

 

 

 

 

 

Figura 12. Concentraciones de clorpirifos en agua y sedimentos para los períodos 
dic-2011, feb-2012 y nov-2012 en canal de riego y drenajes. 

 

 



 
 

 

 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Para el cálculo de TU se obtuvieron datos de las dosis letales para el 50% 

de D.magna (DL50-48h) del clorpirifos y el metil azinfos, resultando ser la primera 

aproximadamente un orden de magnitud más baja respecto de la DL50-48h del 

metil azinfos (IUPAC, 2013). 

El canal de riego A no presentó unidades toxicas ya que no se detectaron 

residuos de plaguicidas en agua y sedimentos, salvo para esta última matriz en 

noviembre de 2012 donde se determinó un elevado valor de toxicidad (TUD.magna 

1). Cuando los residuos no son detectados el valor de TUD.magna  adquiere un valor 

arbitrario de -5. 

En los drenajes las unidades tóxicas en el agua presentaron valores de 

elevada toxicidad, con valores máximos en C5 durante febrero y noviembre de 

2012 (TUD.magna 1,02 en ambos meses) y mínimos en F6 en diciembre de 2011 

(TUD.magna -1,92). En cambio fueron no detectables en EF y F6 en noviembre de 

2012. En cuanto a las unidades toxicas determinadas en los sedimentos los 

valores fueron superiores a las obtenidas en el agua y, en todos los casos, su 

toxicidad fue también elevada. El máximo valor se obtuvo en el drenaje C5 

(TUD.magna  2,6) en diciembre de 2011 y el mínimo se registró en el sitio EF pero en 

febrero de 2012 (TUD.magna  1,08). 

Fecha SITIO TUD.magna 

  Sedimentos Agua 

dic-11 Canal A -5,00 -5,00 

dic-11 Drenaje C5  2,6 -0,7 

dic-11 Drenaje F6               -- -1,92 

dic-11 Drenaje EF 1,4 -0,6 

feb-12 Canal A   -5,00 -5,00 

feb-12 Drenaje C5  2,5 1,1 

feb-12 Drenaje EF  1,1 -0,8 

nov-12 Canal A  1,00 -5,00 

nov-12 Drenaje C5  2,2 1,1 

nov-12 Drenaje EF  1,6 -5 

nov-12 Drenaje F6 1,7 -5 

Tabla III. Cálculo de TU para agua y sedimentos según fecha de 
muestreo. 



 

 
 

 

 

3.3. COMUNIDAD DE MACROINVERTEBRADOS 

 

Se identificaron 39 taxa de macroinvertebrados, pertenecientes a 25 

familias y 11 órdenes (Tabla IV). 

El análisis de la riqueza taxonómica de cada sitio indicó que el canal A 

presentó el valor más alto con un total de 30 taxa, pertenecientes a especies de 

Ephemeroptera y Trichoptera. Luego siguieron el colector C5 con 25 taxa, EF con 

22 y F6 con tan sólo 12. En estos colectores y desagües se destacaron diversas 

especies del orden Mollusca, Annelida y Diptera.  
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Figura 13.  TU en agua y sedimentos para los períodos dic-2011, feb-2012 y nov-2012 en 
canal de riego y drenajes. 

 

 



 
 

 

 

 

 

 

 

 

    

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

             

 

 

 

 

 

La abundancia relativa porcentual de macroinvertebrados mostró a 

Crustacea, con una única especie, Hyalella curvispina, como el taxón más 

abundante en todos los muestreos con un 53%, luego siguieron, Mollusca con 

Orden Familia Taxa A F6 C5 EF

Naidinae 40 3 11 9

Tubificinae 67 10 16 15

Oligochaeta Lumbriculidae 22 7 32 43

Glossiphonidae Helobdella sp. 9 3 18 84

Chiliinidae Chillina dombeyana 5 0 0 69

Limnaeidae Limnea viattor 0 11 17 22

Planorbidae Biomphalaria peregrina 0 0 3 1

Phy sidae Physa sp. 2 2 21 10

Heleobia hatcheri 80 1 11 52

Heleobia parchapii 22 0 33 1105

Sphaeriidae Muscullium sp. 0 15 175 127

Crustacea Hy alellidae Hyalella curvispina 696 5 54 3314

Hidracarina Acari Acari 3 0 0 0

Meridialaris diguilina 5 0 0 0

Meridialaris laminata 4 0 0 0

Penaphlebia chilensis 5 0 0 0

Americabaetis alphus 775 0 0 0

Baetodes 59 0 0 0

Coenagrionidae Coenagrionidae 1 0 12 7

Aeshnidae Rioaeshna sp. 0 0 2 1

Limnephilidae Verger sp. 1 0 0 0

Hy droptilidae Metrichia neotropicalis 37 0 0 0

Hy dropsy chidae Smicridea annulicornis 4 0 0 0

Coleoptera Hy drophilidae Enochrus Ochraceus 0 3 0 0

Hemiptera Belostomatidae Belostoma sp. 1 0 3 0

Planaria Dugesidae Girardia sp. 7 0 1 11

Gigantodax sp. 13 0 1 2

Simulium sp. 104 0 0 2

Empididae Hemerodromia sp. 5 0 1 1

Tipulidae sp.1 0 0 5 0

Tipulidae Sp.2 0 1 0 0

Polypedillum sp. 7 0 19 16

Tanytarsus sp. 47 5 4 1

Parametriocnemus sp. 4 0 224 1

Eukiefferiella sp. 0 0 1 0

Diamesinae sp. 1 0 0 0

Chricotopus sp. 0 0 2 0

Thienemanniella sp. 7 0 1 1

Chironomus sp. 2 0 68 0

2035 66 735 4894

2277 733 8166 54377

30 12 25 22Riqueza especifica

Abundancia absoluta

Tricoptera

Diptera

Anelida Naididae

Efemeroptera Leptophlebidae

Baetidae

Simulidae

Tipulidae

Chironomidae

Densidad (ind./m 2)

Odonata

Molusca

Hy drobiidae

Tabla IV. Taxa determinadas según sitio de muestreo para los tres periodos de 
muestreo, diciembre de 2011, febrero de 2012 y noviembre de 2012.  
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23%, Ephemeroptera con 11%, Diptera con 7%, Annelida con un 5% y Trichoptera 

con tan sólo el 1% (Fig. 14). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Un análisis detallado de la composición de cada grupo de 

macroinvertebrados mostró, dentro de los insectos, a Diptera como el orden de 

mayor riqueza específica con 13 taxa identificadas (Fig. 15). 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

                                  

 

 

              

Figura 14. Abundancia de macroinvertebrados según taxón, para 
los muestreos de Diciembre 2011, Febrero 2012 y Noviembre de 

2012. 
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Figura 15. Abundancia relativa porcentual según orden por sitio de muestreo.  

 



 
 

Dentro del orden Diptera, la familia Chironomidae (Fig. 16), con 8 taxa 

identificadas, estuvo presente en todos los sitios y fechas de muestreo, con mayor 

abundancia absoluta en el canal principal A y en el colector C5. Las taxa 

identificadas pertenecen a tres subfamilias: Orthocladinae con Parametriocnemus 

sp., Eukiefferiella sp. Chricotopus sp. y Thienemanniella sp., Chironomminae con 

Polypedillum sp., Tanytarsus sp. y Chironomus sp. y finalmente Diamesinae con 

Heptagyia sp.  

 

 

           

 

 

 

 

               

 

 

 

Los quironómidos son organismos bentónicos que viven en el sustrato, 

incluso enterrados en sedimentos con bajos niveles oxígeno disuelto. Son 

organismos colectores-recolectores que se alimentan de materia orgánica 

particulada fina. 

La familia Simullidae estuvo representada por las especies, Simulium sp. y 

Gigandotax sp. (Fig. 17). Ambas especies se encontraron casi exclusivamente en 

el canal A y muy pocos individuos se hallaron en el canal de desagüe EF. Estas 

especies prefieren hábitats reófilos, con fuertes velocidades de la corriente ya que 

son organismos filtradores de materia orgánica particulada ultrafina. 

 

Figura 16. A) Chironomus sp. B) Tanytarsus sp.  C) Polypedilum sp. D) 
Eukiefferriella sp. E) Onconeura sp. F) Parametriocnemus sp.  

 



 

 

 

 

 

 

 

Finalmente se identificaron dos familias de dípteros, aunque menos 

representativas, Empididae con la especie Hemerodromia sp. y  Tipulidae, que 

presentó dos morfoespecies en el sitio C5 y F6 (Fig. 18). 

 

 

 

 

 

  

 

     

 

El orden Ephemeroptera fue el segundo grupo de mayor riqueza específica 

y el de mayor abundancia absoluta dentro de los insectos. Los taxa de este grupo, 

sólo se hicieron presentes en el sitio del canal A y pertenecieron a dos familias 

Leptophlebiidae y Baetidae. De la primera se identificaron Penaphlebia chilensis, 

Meridialaris laminata y Meridialaris diguilina, de la segunda Americabaetis alphus y 

Baetodes sp. (Fig. 19).  

 

 

 

Figura 17. A) Simullium sp. B) Gigantodax sp.  

 

Figura 18. A) Hemerodromia sp. B) Tipulidae sp. 

 



 
 

 

 

 

 

 

 

 

En general, las especies de Leptophlebiidae y Baetidae habitan aguas 

corrientes con altos niveles de oxígeno disuelto y se alimentan colectando materia 

orgánica particulada fina. 

Trichoptera constituyó el tercer grupo con mayor diversidad de los insectos 

y sólo estuvieron presentes en el canal de riego A. Las especies identificadas 

fueron Verger sp. (Limnephilidae), Metrichia neotropicalis (Hydroptilidae) y 

Smicridea annulicornis (Hydropsychidae), ésta última con mayores valores de 

abundancia (Fig. 20). Estas especies requieren hábitats reófilos y bien 

oxigenados, aunque difieren en sus hábitats tróficos. Así Verger sp. es 

fragmentador, utiliza materia orgánica particulada gruesa, S. annulicornis es 

colector de materia orgánica particulada ultrafina y M. neotropicalis, es raspador, 

es decir se alimenta de microalgas y perifiton. 

El orden Odonata presentó una riqueza especifica de 2 especies, 

Coenagrionidae sp. y Rhionaeschna sp. presentes fundamentalmente en los sitios 

C5 y EF. Los odonatos prefieren ambientes lenticos o de baja velocidad de la 

corriente y son depredadores (Fig. 20). 

 

 

 

 

 

 

Figura 19. A) Baetodes sp. B) Penaphlebia chilensis C) Americabaetis 
alphus.  



 

 

 

 

     

 

 

 

 

Finalmente como taxa raros y con baja frecuencia se encontraron otros 

grupos de insectos, Hemiptera y Coleoptera, con tan sólo una especie identificada 

en cada orden, Belostoma sp. en el sitio C5 y Enochrus ochraceus en el canal de 

desagüe F6 respectivamente. (Fig. 21). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Mollusca con seis especies identificadas constituyó el segundo orden de 

mayor riqueza específica, después de los insectos (Fig. 22). Se encontraron en 

todos los sitios de muestreo, aunque con mayor abundancia absoluta en los 

colectores y en el canal de desagüe EF. Dentro de los Gastropoda, Hydrobiidae 

fue la familia más abundante con dos especies presentes, Heleobia hatcheri  y 

Heleobia parchapii.  Otras especies identificadas, pero en menor abundancia 

fueron, Chillina dombeyana, Limnea viattor,  Biomphalaria peregrina y Physa sp.  

Todos los gasterópodos presentes son de hábitos raspadores, se alimentan de 

microalgas y perifiton.  

 

Figura 20. A) Metrichia neotropicalis B) Smicridea annulicornis C) 
Coenagrionidae sp.  

Figura 21. A) Belostoma sp. B) Enochrus ochraceus.  

 



 
 

Dentro de Bibalvia, se encontró una sola especie, Muscullium sp. de la 

familia Sphaeridae, con altos valores de abundancia en el desagüe EF. Esta 

especie vive enterrada en sedimento fino y es un colector filtrador que se alimenta 

de materia particulada fina y ultrafina. 

 

 

 

  

    

 

 

 

 

   

                     

   

 

 

En el subphyllum Crustacea sólo se registró una especie, H. curvispina. Sin 

embargo fue la especie más abundante de macroinvertebrados. Dominó 

ampliamente en el sitio EF y registró altos valores de abundancia en los sitios 

restantes. Esta especie vive en diversidad de ambientes, presentando una gran 

plasticidad y se alimenta de materia particulada fina.  

El phyllum Annelida estuvo mayormente representado en los sitios de los 

desagües y colectores. En la sub-clase Oligochaeta se determinaron tres familias, 

Naididae, Tubificidae y Lumbriculidae. En la clase Hirudinea sólo se registró la 

familia Glossiphonidae con Helobdella sp  (Fig. 23). 

 

 

Figura 22. A) Chillina dombeyana B) Heleobia 
hatcheri  C) Heleobia parchapii D) Muscullium sp.  
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Otros grupos raros y con menor abundancia fueron Hidracarina con Acari 

sp., encontrada sólo en el sitio A y Girardia sp. de la familia Dugesidae 

perteneciente al Phyllum Platyhelminthes (Fig. 24). 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

                                                        

Al evaluar la diversidad alfa temporal de cada sitio de muestreo (Tabla V) se 

observó como indica la figura 25, que el canal A durante noviembre presentó 

mayor riqueza con 21 especies, mayor diversidad de Shannon 1,91 bit/inv. y baja 

dominancia de Simpson 0,21. En el mismo se observaron valores más bajos 

durante el muestreo de diciembre, recuperándose nuevamente en febrero.  

A 

B C E 
A B 

Figura 24. A) Acari B) Giardia sp. 

 

Figura 23. A) Helobdella sp  B) Tubifex C) Hyalella 
Curvispina D) Lumbriculidae.  

 



 
 

En el otro extremo se ubicó el sitio del drenaje colector F6 que presentó los 

valores más bajos de riqueza especifica durante noviembre con tan sólo 5 

especies, una diversidad Shannon de 1,4 bit./inv. y una baja dominancia de 

Simpson de 0,25, presentando mejores valores durante el muestreo de diciembre. 

Cabe recordar que este sitio estaba seco en el mes de febrero. 

 

 

 

 

 

El sitio C5 mostró una  tendencia similar al anterior,  la diversidad más baja 

en noviembre, aumentando hacia diciembre y disminuyendo en febrero, con 

valores máximos de 19 especies, diversidad de Shannon 1,69 bit/inv. y baja 

dominancia 0,312.  

Finalmente el sitio EF presentó valores que permanecieron casi constantes 

a lo largo del tiempo, con una riqueza que osciló entre 14-15 especies, una baja 

diversidad entre 0,86-1,11 bit/inv. y moderados a altos valores de dominancia de 

Simpson, reflejados por la alta abundancia de H. curvispina. 

 

 

 

  A-n    A-d   A-f  F6-n  F6-d  C5-n  C5-d   C5-f  EF-n  EF-d   EF-f 

Riqueza  
E. (S) 

21 13 20 5 9 9 19 15 15 14 14 

Shannon 
(H) 

1,918 1,105 1,618 1,403 2,023 1,574 1,698 1,595 1,041 0,865 1,116 

Simpson 
(D) 

0,216 0,481 0,305 0,256 0,114 0,287 0,312 0,35 0,449 0,613 0,508 

Tabla V.  Valores de la diversidad alfa. Riqueza específica e índices de abundancia, Shannon  
 y   Simpson. 

 

Fuente propia 

 

A, F6, C5 y EF: Sitios de muestreo.  
n, d y f: Corresponden a las fechas de muestreo en noviembre de 2012, diciembre de 
2011 y febrero de 2012 respectivamente. 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

La similitud de acuerdo a la composición faunística de los sitios (diversidad 

beta) según periodo de muestreo permitió ordenarlos y representarlos mediante un 

análisis de conglomerados. Se clasificaron seis grupos (a una línea arbitraria de 

corte de un 55 % de similitud) los cuales se ajustaron a su ubicación espacial 

dentro de la cuenca. Los grupos 3 y 6, sitios canal A y EF, muestran diferencias 

entre ellos en la composición de los ensambles de macroinvertebrados, pero a su 

vez una similitud diferenciada en la composición, para cada sitio en las diferentes 

fechas. El resto de los grupos estuvieron conformados por los sitios de los 

colectores de drenaje. El grupo 2 indicó una evidente similitud para noviembre 

entre los sitios C5 y F6 (Fig. 26).  
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Figura 25. Riqueza específica y abundancia en los tres periodos de muestreo.  
 

 



 
 

 

 

     

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

3.4. INTEGRACIÓN DE VARIABLES AMBIENTALES Y BIOLÓGICAS 

El Análisis de Correspondencias Canónicas (ACC) basado en los datos de 

abundancia de invertebrados (45 taxa) en 4 sitios en 3 diferentes momentos de 

muestreo se presenta en la Tabla VI. 

El ACC1 (autovalor: 0,410) y el ACC2 (autovalor: 0,227) explicaron el 64% 

de la varianza de la relación entre los diferentes taxa y los parámetros 

ambientales, con una alta correlación entre las especies y las variables relevadas 

(>0,90).  

El eje 1 (ACC 1) como muestra la figura 27, permitió discriminar un 

gradiente ambiental en función de la contaminación por plaguicidas (TU) y de las 

características hidrológicas de los sitios (caudal). De este modo los sitios y meses 

con altos valores de TU, tanto para sedimentos como, para la columna de agua, 

se asociaron al extremo negativo del ACC. C5 fue el sitio que siempre presentó 

valores elevados para ambas TU, luego siguieron, con menores valores, EF, 

principalmente en febrero y, F6 que sólo presentó valores de TU en sedimentos 

tanto en noviembre como diciembre. Sobre el mismo eje canónico pero en el 

Figura 26. Dendograma de similitud que agrupan sitios de muestreo y 
período.  

 



extremo positivo se ubicó el sitio A en los diferentes meses, caracterizado por 

presentar mayores caudales y valores no detectables de TU, salvo durante 

noviembre en sedimentos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

El eje 2 (ACC 2), definió un gradiente ambiental relacionado con variables 

físico-químicas como la conductividad eléctrica (CE) y el oxígeno disuelto (OD). 

Este eje permitió diferenciar a los sitios localizados en los drenajes, que reciben el 

excedente de riego, como aquellos con mayores concentraciones de sales y 

menores valores de OD. 

En cuanto a la distribución de los macroinvertebrados en los ejes 

canónicos, las especies que se registraron, o presentaron altos valores de 

densidad en sitios con mayores valores de TU fueron agrupadas sobre el lado 

negativo del ACC1. La comunidad en sitios con altos valores de TU estuvo 

representada por los moluscos (Biomphlaria peregrina, Heleobia hactcheri y Physa 

sp.), odonatos (Coenagrionidae sp. y Rhionaeschna sp.) y quironomidos 

Variable ACC1 ACC2 

Unidades Tóxicas agua -0,88 -0,30 

Unidades Tóxicas sedimentos -0,72 -0,09 

Conductividad eléctrica -0,41  0,69 

Oxígeno disuelto  0,28  -0,70 

Caudal  0,94  -0,24 

Autovalores  0,4   0,23 

Correlaciones especie ambiente  0,99   0,92 

Porcentaje acumulado de varianza:   

  de especies  24,3   37,8 

 de relación especie-ambiente  41,4   64,4 

Tabla VI. Resultados del análisis de correspondencias canónicas entre variables 
ambientales y la densidad de invertebrados acuáticos en sitios y meses de muestreo. 
Valores de las correlaciones especie-ambiente con los dos primeros ejes del ACC. 



 
 

(Polypedilum sp., Chironomus sp., Eukiefferiella sp. y Parametriocnemus sp.). Por 

el contrario, la comunidad en los sitios con bajos valores de TU estuvo 

representada por varias especies de ephemeroptera, Meridialaris laminata, M. 

diguilina, Penaphlebia chilensis, Americabaetis alphus y Baetodes sp. y los 

trichhopteros Verger sp. y Smicridea annulicornis  y Metrichia neotropicalis. 

En relación al segundo eje (ACC2) los taxa presentes en los sitios que 

ostentaron mayores valores de conductividad y que resultaron ser los que recibían 

el agua del excedente de riego fueron Chilina dombeyana, Limnea viator, 

Muscullium sp, Tipula sp. y Enochrus sp. En el otro extremo de este eje se 

localizaron los sitios con mayores concentraciones de OD y menor conductividad 

eléctrica,  donde la comunidad estuvo representada por Simulium sp. y los 

quironomidos Thienemanniella, Tanytarsus sp. y Diamesinae sp. 

 

 

  

Figura 27. Diagrama del ordenamiento según correspondencias canónicas (ACC) de 4 sitios y 

tres meses de muestreo indicando las relaciones ambientales y el impacto de plaguicidas, 

basado en la información de abundancia de 47 taxa de invertebrados acuáticos.  



4. DISCUSIÓN  

 

La alteración de los parámetros físico-químicos y la presencia de residuos 

de plaguicidas en agua y sedimentos, aguas abajo del canal de riego A, muestran 

una degradación de la calidad del agua en la microcuenca. Similares resultados 

fueron observados en estudios anteriores realizados en el área (Loewy et al., 2006 

y 2011b, Macchi et al., 2012). Los efectos de estos cambios, combinados o no, 

fueron evidenciados en la composición y estructura diferencial de las comunidades 

de macroinvertebrados. 

El agua de riego en su punto de ingreso a la microcuenca, (sitio A) presentó 

valores óptimos de oxígeno disuelto (OD) y conductividad eléctrica (C.E.), 

indicando una buena calidad fisicoquímica del agua para la vida acuática. 

Posteriormente, el agua de ese canal es conducida para ser utilizada para riego 

por inundación en los diferentes cuadros agrícolas del área, donde su excedente 

superficial o subterráneo es colectado por los drenajes y desagües.  

 En los drenajes intermedios del sistema, F6 y C5 y particularmente en el 

drenaje EF la conductividad eléctrica mostró un aumento de hasta tres veces su 

valor respecto del sitio de referencia, evidenciando el arrastre de sales que 

produce el paso del agua a través del suelo agrícola. El OD en los drenajes estuvo 

por debajo de la saturación, con valores mínimos cercanos a 4 mg/L durante 

noviembre en C5 y F6, concentraciones que condicionan fuertemente la vida 

acuática. El período de muestreo, la escasa turbulencia, el bajo caudal y parte del 

origen sub-superficial de estas aguas, forman un conjunto de factores que de 

alguna manera inciden o permiten explicar los bajos valores de OD encontrados. 

Los niveles de plaguicidas detectados tanto en agua como en sedimentos, 

en cada uno de los muestreos, evidenciaron que existe un grado de contaminación 

en los drenajes en el período de estudio. En ambas matrices el clorpirifos fue el 

que presentó mayor frecuencia de detección, luego siguió el metil azinfos y 

finalmente el carbaril sólo fue detectado a nivel de trazas. 



 
 

En aguas superficiales de los sitios EF y C5 se detectaron concentraciones 

de clorpirifos en diciembre (2011) y febrero (2012) y metil azinfos sólo en el sitio 

EF durante diciembre, al igual que en F6, donde se detectaron para esta última 

fecha, valores bajos de clorpirifos, coincidiendo con el periodo de mayor aplicación 

de los mismos para el control de plagas. 

Sin embargo, en los sedimentos y particularmente el clorpirifos, fue 

detectado en los drenajes y desagües durante todos los muestreos, incluso en el 

sitio de referencia A en noviembre de 2012. Hughes et al. (1980) observaron que 

el 90% del clorpirifos disuelto en la columna de agua es retenido por el sedimento 

en un tiempo comprendido entre 2 y 10 días. 

Si bien el clorpirifos puede sufrir distintos procesos de degradación 

(hidrólisis y oxidación) una vez que alcanza el cuerpo de agua, también por sus 

características químicas hidrofóbicas puede adsorberse fácilmente a la materia 

orgánica presente en los sedimentos. La adsorción a la materia orgánica 

constituye el principal mecanismo no degradativo para la remoción del clorpirifos 

(Racke, 1993).  

El sitio C5 presentó las más altas concentraciones de clorpirifos para 

sedimentos, superiores hasta tres veces respecto de otros sitios. Su cauce 

presentó una alta densidad de Typha dominguensis, macrofita de elevada 

productividad, que al finalizar la estación de crecimiento, renueva su parte aérea y 

se deposita en los sedimentos. Los humedales con estas plantas acuáticas 

presentan sustratos anóxicos con abundante materia orgánica (van der Valk, 

2012), lo que explicaría las elevadas concentraciones de clorpirifos encontradas. 

Otro factor que favorecería la retención o inmovilización del plaguicida en C5, es 

su bajo caudal y escasa velocidad de la corriente, ya que a valores más altos se 

ve favorecida la desorción. El sitio F6 también presentó bajo caudal pero en este 

caso no se obtuvieron suficientes datos en sedimento para evaluar este factor.  

El análisis de la toxicidad de los residuos de plaguicidas, de ambas matrices 

ambientales, medidas por las unidades tóxicas máximas (TU (D.magna)) y evaluadas 

según los rangos de toxicidad (Beketov et al., 2013), indicó, en todos los sitios, un 



alto grado de afectación. Salvo en EF para diciembre de 2011 donde la máxima 

TU (D.magna), correspondió a la concentración de metil azinfos, los otros valores de 

TUD.magna fueron debidos a las concentraciones de clorpirifos detectadas.  

Los ensambles de los macroinvertebrados de canales y drenajes  

mostraron, en general, una riqueza específica similar a la encontrada en los ríos y 

arroyos de la región (Wais, 1992, Macchi, 2008). Sin embargo, los sitios 

presentaron una composición específica y una abundancia característica que los 

diferencia. Así la fauna del canal A estuvo mayormente representada por diversas 

especies de Ephemeroptera, Trichoptera y Hyalella curvispina. En los drenajes F6 

y C5 dominaron los órdenes Mollusca, Annelida y Díptera y finalmente en el 

desagüe EF abundaron varias especies de Mollusca y H. curvispina.  

Las variables ambientales que parecieron condicionar la composición y 

estructura de las comunidades de macroinvertebrados en los sitios analizados 

fueron el OD, la C.E. y las TUD.magna. 

El oxígeno disuelto es una condición determinante de la capacidad del 

medio de sostener una dada biodiversidad, ya que todos los organismos vivos 

dependen de una forma u otra del oxígeno para mantener sus procesos 

metabólicos (Tortorelli & Hernández, 1995) y también, para producir la 

descomposición aeróbica de la materia orgánica (Tucci, 1998). Entre los 

macroinvertebrados existen taxones como Ephemeroptera y Trichoptera que, en la 

mayoría de sus especies, son sensibles a bajas tensiones de OD en el agua (Prat 

et al, 2009). Estos insectos, presentes en el canal A, estuvieron ausentes en C5 

probablemente, debido a las bajas concentraciones de OD. No obstante, los sitios 

EF y F6 presentaron altos valores de OD, sin embargo no se encontraron especies 

de estos taxones. 

Si las concentraciones de oxígeno disuelto fueron óptimas, las variaciones 

de C.E. encontradas podrían pensarse como otro de los factores condicionantes 

para la presencia de las especies sensibles. Sin embargo, con valores similares o 

superiores, especies de Ephemeroptera y Trichoptera fueron ampliamente 

registrados en otros arroyos y ríos de Argentina y Patagonia (Gualdoni & 



 
 

Corigliano, 1991; Domínguez & Fernández, 1998; Figueroa et al, 2003, Macchi, 

2008). En los invertebrados acuáticos, la regulación del medio interno les confiere 

una amplia autonomía frente a la concentración de electrolitos en el agua 

(Angelier, 2002). 

Finalmente la toxicidad medida como TUD.magna detectada en el agua, pero 

principalmente en los sedimentos, podría ser el principal factor que estructura las 

comunidades de macroinvertebrados de canales y drenajes. En todos los sitios 

con presencia de residuos de plaguicidas, la toxicidad según los rangos de 

TUD.magna  fue elevada. Liess y colaboradores (2005) observaron consecuencias 

negativas sobre las especies sensibles (Plecoptera, Ephemeroptera y Trichoptera) 

y principalmente sobre la abundancia de macroinvertebrados determinando un 

rango de efectos letales (TUD. magna  -2 a 0) y un rango de efectos subletales (TUD. 

magna  -3 a -2). 

El plaguicida con mayor frecuencia de detección fue el clorpirifos y sus 

concentraciones fueron las utilizadas, salvo en un evento de muestreo, en el 

cálculo de la TUD.magna. Los efectos del clorpirifos son complejos y la alteración de 

parámetros funcionales como el metabolismo de la comunidad son generalmente 

de menor magnitud que los efectos sobre parámetros estructurales como la 

pérdida de especies sensibles (Barron & Woodburn, 1995).  

Generalmente, los crustáceos y las larvas de insectos son los invertebrados 

más sensibles al clorpirifos, mientras que los rotíferos y moluscos son los más 

tolerantes (Van Wijngaarden et al., 1996). En los sitios impactados C5, F6 y EF 

abundaron diversas especies de moluscos gasterópodos y bivalvos, aunque 

también el crustáceo H. curvispina. Si bien la especie presenta bajos valores de 

DL50-48h 0,060 µg/L (LC 95%, 0,02-0,10) (Mugni, 2008), en nuestra región existen 

evidencias del desarrollo de mecanismos de resistencia en H. curvispina e incluso 

de insectos (Simulium spp.) para plaguicidas como: fenvalerato, deltametrina y 

metil azinfos (Montagna et al, 2012).  

 

 



5. CONCLUSIÓN  

 

De acuerdo a los objetivos planteados en el presente trabajo de 

investigación, podemos concluir que:   

La descripción físico-química y biológica de los sitios de muestreo y su 

posterior análisis, presentó características particulares, diferenciadas entre el 

canal de riego y los drenajes de la microcuenca de estudio.  

En general, el canal A, mostro condiciones saludables, con buena calidad 

del agua y una comunidad de macroinvertebrados de diversidad similar a los ríos 

de la región. 

Por el contrario en los drenajes la presencia de residuos de plaguicidas en 

agua y sedimentos constituyó el factor más importante que modificó la calidad de 

agua, condiciones reflejadas en la composición y estructura de la comunidad de 

macroinvertebrados.  

En general, la comunidad de macroinvertebrados mostró un 

comportamiento esperable de acuerdo a la degradación de la calidad del agua, en 

concordancia con estudios realizados en otras regiones. Sin embargo, algunas 

especies demostraron una mayor tolerancia a la presencia de plaguicidas, lo cual 

sugiere un probable desarrollo de resistencia a estos compuestos. Sería 

importante realizar estudios locales en este aspecto. 

La utilización de los macroinvertebrados como comunidad bioindicadora, 

junto a los análisis físico-químicos, en un sistema de monitoreo integral, permitiría 

abordar uno de los aspectos de la evaluación de riesgo en escenarios locales. 
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