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RESUMEN 

 

La gestión de la contaminación hídrica requiere un enfoque integral que incluya 

la biorremediación de efluentes y sitios contaminados. En este trabajo de tesis se 

evalúan los efectos de la contaminación hídrica en arroyos de llanura y una 

alternativa de remediación biológica basada en la utilización de plantas acuáticas. 

 

Los ambientes acuáticos de la región metropolitana de Buenos Aires están 

sometidos a presiones humanas crecientes, tales como el vertido de aguas 

residuales domésticas e industriales que pueden degradar las condiciones locales 

de las aguas superficiales. En la primera parte de la tesis se estudió el impacto 

del vertido de aguas residuales sobre la calidad de las aguas de dos arroyos 

pampeanos. Para ello, se llevaron a cabo ocho campañas de muestreo en el 

período 2010-2013. Se tomaron muestras de agua superficial en varios sitios de 

los arroyos La Choza y Durazno (cuenca alta del Río Reconquista, Buenos 

Aires), aguas arriba y abajo del ingreso de canales abiertos receptores de 

efluentes agroindustriales (industrias avícola, alimentaria y feedlot porcino) y en 

los mismos canales. La información colectada fue utilizada para desarrollar y 

aplicar nuevos índices de calidad de aguas: Índice de Calidad de Aguas 

Pampeanas (ICAP) e Índice de Calidad de Riberas Pampeanas (ICRP), teniendo 

en cuenta las características de los ambientes acuáticos de la región. El vertido de 

aguas residuales de la industria avícola contribuyó al incremento de las 

concentraciones de sólidos suspendidos totales (SST), nitrógeno amoniacal (N-

NH4
+
), nitrógeno inorgánico disuelto (NID), fósforo reactivo soluble (PRS), 

fósforo total (Pt) y carbono orgánico en la columna de agua. Paralelamente, el 

nivel de oxígeno disuelto (OD) disminuyó aguas abajo del ingreso de este 

efluente. SST correlacionó significativamente en forma positiva con N-NH4
+
, 

NID, PRS, Pt, distintas formas de carbono orgánico, demanda bioquímica de 

oxígeno (DBO5), potasio (K
+
), demanda química de oxígeno (DQO) y cloruros 

(Cl
-
). Las correlaciones de SST con pH y OD resultaron altamente significativas, 

aunque de signo negativo. En consecuencia, las variables utilizadas para el 

cálculo del ICAP fueron SST, N-NH4
+
, Pt, DBO5 y OD, todas con el mismo peso 

relativo. Asimismo, se calculó el déficit de oxígeno disuelto (D) según la 

concentración de saturación teórica y se analizó la relación estadística entre 



 

  

ICAP y D. El valor medio de D resultó 5,3 mg/l y los valores medios del Índice 

de Calidad de Agua (ICA) e ICAP fueron bajos y similares, aunque ICAP resultó 

más efectivo en la diferenciación de casos con calidades de agua extremas , como 

sitios no afectados por fuentes puntuales de contaminación y aguas residuales 

mixtas de origen agroindustrial. Ambos índices correlacionaron 

significativamente (p < 0,05) con la variable D, con un mejor ajuste lineal en el 

caso de ICAP vs. D (R
2
 = 0,585). Para el desarrollo del ICRP se utilizó como 

base, el Índice de Calidad del Bosque de Ribera (QBR). Los principales factores 

que redujeron el valor del ICRP fueron la ausencia o escasa abundancia de 

hierbas palustres, la presencia de especies vegetales exóticas e invasoras y la 

existencia de estructuras transversales al cauce.  

 

La fitorremediación es un conjunto de técnicas que aprovechan las características 

biológicas de las especies vegetales y su microbiota asociada para la remediación 

de aguas y suelos contaminados. En la segunda parte de la tesis  se evaluó la 

capacidad de distintas especies de macrófitas nativas para la fitorremediación de 

dos tipos de efluentes mixtos: de una industria avícola y de una planta de 

tratamiento de líquidos cloacales, ambos vertidos en los arroyos estudiados 

previamente. Se realizaron cinco ensayos bajo condiciones controladas con las 

especies Spirodela intermedia, Hydrocotyle ranunculoides y Lemna gibba. 

Ninguno de los efluentes resultó fitotóxico para las especies  estudiadas. La 

presencia de S. intermedia favoreció la nitrificación, reduciendo la toxicidad 

potencial por la presencia de amoníaco a pH elevados. También se observaron 

reducciones importantes en la concentración y la carga de SST. Se observaron 

incrementos poco importantes en la concentración de PRS debido al proceso de 

descomposición de la materia orgánica particulada y la desorción de P desde los 

sedimentos inorgánicos. El incremento del peso seco y peso seco libre de cenizas 

del perifiton desarrollado sobre sustratos artificiales y los menores valores del 

índice autotrófico indicaron un grado más avanzado de depuración en presencia 

de S. intermedia al disminuir la polución orgánica. En el bioensayo con agua 

residual proveniente de una planta de tratamiento de líquidos cloacales, los 

indicadores de contaminación fecal disminuyeron notoriamente con el tiempo. La 

calidad del agua mejoró en todos los ensayos y el crecimiento de las macrófitas 



 

  

resultó relativamente bajo. Se destaca la posibilidad de utilizar las especies 

estudiadas en sistemas de tratamiento de agua a escala piloto. 

 

La información obtenida en el marco de esta tesis permitió elaborar una serie de 

recomendaciones para una gestión racional de los cursos de agua de la región 

pampeana y la biodiversidad que sustentan. 



 

  

RESUMO 

 

A gestão da poluição da água requer uma abordagem abrangente, incluindo a 

biorremediação de efluentes e áreas contaminadas. Nesta tese são avaliados os efeitos 

da poluição da água em rios de llanura e uma alternativa de biorremediação baseada na 

utilização de plantas aquáticas. 

 

Os ambientes aquáticos da área metropolitana de Buenos Aires estão sujeitos a 

crescentes pressões humanas, tais como o despejo de efluentes domésticos e 

industriais que podem degradar as condições locais das águas superficiais. Na 

primeira parte desta tese foi estudado o impacto da descarga de águas residuais e 

a qualidade das águas de dois córregos da região pampeana. Foram realizadas 

oito campanhas de amostragem no período compreendido entre 2010 e 2013. 

Foram colhidas amostras de águas superficiais em vários lugares dos córregos La 

Choza e Durazno (bacia do alto Rio Reconquista, Buenos Aires), águas acima e 

abaixo da entrada dos canais abertos receptores de efluentes agroindustriais 

(avícola, indústrias alimentícias e feedlot porcino). A informação obtida foi 

utilizada para desenvolver e implementar dois novos índices de qualidade de 

água: Índice de Qualidade das Águas Pampeanas (ICAP) e Índice de Qualidade 

das Ribeiras Pampeanas (ICRP), levando em consideração as características dos 

ambientes aquáticos da região. A descarga de águas residuais provenientes da 

indústria avícola contribuiu para o aumento das concentrações de sólidos 

suspensos totais (SST), nitrogênio amoniacal (N-NH4
+
), nitrogênio inorgânico 

dissolvido (NID), fósforo reativo solúvel (PRS), fósforo total (Pt) e carbono 

orgânico na coluna de água. Ao mesmo tempo, o nível de oxigênio dissolvido 

(OD) diminuiu a jusante da entrada do efluente. As SST foi positivamente 

correlacionada com N-NH4
+
, NID, PRS, Pt, várias formas de carbono orgânico, 

demanda bioquímica de oxigênio (DBO5), potássio (K
+
), demanda química de 

oxigênio (DQO) e cloreto (Cl
-
). Correlações da SST com o pH e OD foram 

altamente significativas, embora negativas. Como resultado, as variáveis  

utilizadas para o cálculo do ICAP foram SST, N-NH4
+
, Pt, DBO5 e OD, todos 

com o mesmo peso relativo. O déficit de oxigênio dissolvido (D) de acordo com a 

concentração de saturação teórica foi calculado e discute-se a relação estatística 

entre ICAP e D. O valor médio de D foi 5,3 mg/l, e os valores médios do Índice 



 

  

de Qualidade das Águas (ICA) e ICAP foram baixos e similares, embora ICAP 

tenha sido mais eficaz na diferenciação dos casos com qualidades de água 

extrema tais como os locais não afetados pelas fontes pontuais de poluição das 

águas residuais e de origem mista agroindustrial. Ambos os índices 

correlacionados foram significativos (p < 0,05) com a variável D, com melhor 

ajuste linear, no caso do ICAP vs. D (R
2
 = 0,585). Para o desenvolvimento do 

ICRP foi utilizado como base o índice de Qualidade do Bosque de Ribera (QBR). 

Os principais fatores que reduziram o valor da ICRP foram à ausência ou a baixa 

abundância de ervas pantanosas, a presença de espécies de plantas exóticas e 

invasoras e a existência de estruturas transversais ao canal.  

 

Fito remediação é um conjunto de técnicas que aproveitam as características 

biológicas das espécies de plantas e sua microbiota associada para a remediação 

de solos e das águas contaminados. Na segunda parte da tese foi avaliada a 

capacidade de diferentes espécies de macrófitas nativas para fi to remediação de 

dois tipos de resíduos mistos: esgoto de uma indústria avícola e de uma planta de 

tratamento de águas residuais domésticas, ambos com derrames nos córregos 

estudados. Foram realizados cinco ensaios em condições controladas com as 

espécies Spirodela intermedia, Hydrocotyle ranunculoides e Lemna gibba. 

Nenhum dos efluentes foi fito tóxico para as espécies estudadas. A presença de S. 

intermedia favoreceu a nitrificação, reduzindo a presença potencial de toxicidade 

da amônia em pH elevado. Reduções significativas na concentração e na carga da 

SST. Também foram observadas assim como pequenos aumentos de PRS causado 

pelo processo de decomposição da matéria orgânica particulada e da dessorção de 

P dos sedimentos inorgânicos. O aumento do peso seco e do peso seco livre de 

cinzas do perifíton em substratos artificiais e os valores mais baixos do índice 

autotrófico indicam um grau mais avançado de purificação na presença de S. 

intermedia para diminuir a poluição orgânica. No bioensaio com água residual  de 

uma planta de tratamento, os indicadores de contaminação fecal diminuíram de 

forma significativa ao longo do tempo. Também se observou que a qualidade da 

água melhorou em todos os ensaios e o crescimento das macrófitas foi 

relativamente baixo. Destaca-se neste estudo a possibilidade de utilizar as 

espécies estudadas nos sistemas de tratamento de água em escala -piloto.  

 



 

  

As informações obtidas no âmbito desta tese produzem um conjunto de 

recomendações para a gestão racional dos cursos de água da região pampeana e a 

sua biodiversidade. 



 

  

ABSTRACT 

 

The management of water pollution requires a comprehensive approach including 

bioremediation of effluents and contaminated sites. In this thesis the effects of water 

pollution in lowland streams and an alternative of bioremediation based on the use of 

aquatic plants are evaluated. 

 

The aquatic environments of the metropolitan area of Buenos Aires are under increasing 

anthropic pressures, for example the discharge of domestic and industrial sewage that 

can degrade local surface water conditions. In the first part of this thesis the impact of 

wastewater discharge on the water quality of two pampean streams was studied. For this 

purpose, eight sampling campaigns were conducted during 2010-2013 at several sites of 

La Choza and Durazno streams (upper Reconquista River basin, Buenos Aires) 

upstream and downstream of open channels entry and in the same channels receiving 

agro industrial effluents (poultry and food industries, and pig feedlot). The information 

collected was used to develop and implement new water quality indices: Water Quality 

Index Pampas (ICAP) and Quality Index Riverbanks Pampas (ICRP), taking into 

account the characteristics of aquatic environments in the region. The discharge of 

wastewater from the poultry industry contributed to increase the concentrations of total 

suspended solids (TSS), ammonium nitrogen (N-NH4
+
), dissolved inorganic nitrogen 

(DIN), soluble reactive phosphorus (SRP), total phosphorus (TP) and organic carbon. 

Also, the level of dissolved oxygen (DO) decreased downstream of open channel entry. 

SST correlates significant and positively with N-NH4
+
, DIN, SRP, TP, different forms 

of organic carbon, biochemical oxygen demand (BOD5), potassium (K
+
), chemical 

oxygen demand (COD) and chlorides. Correlations of SST with pH and DO were highly 

significant, but negative. Consequently, the variables used to calculate the ICAP were 

SST, N-NH4
+
, TP, BOD5 and DO, all with the same relative importance. Also, the 

dissolved oxygen deficit (D) was calculated according to the theoretical saturation 

concentration and the statistical relationship between ICAP and D was analyzed. The 

average value of D was 5.3 mg/l and the mean values of the ICA (Water Quality Index) 

and ICAP were low and similar, but ICAP was more effective in differentiation of 

extreme water qualities cases, as sites with no point sources of contamination and 

composite agro industrial wastewater. Both indices correlated significantly (p <0.05) 

with variable D, with a best linear fit in the case of ICAP vs. D (R
2
 = 0.585). For the 



 

  

development of ICRP was used as a basis the Quality Index Forest Bank (QBR). The 

main variables that decreased the value of the ICRP were the absence or low abundance 

of marsh grasses, the presence of exotic and invasive plant species and the existence of 

the channel transversal structures. 

 

Phytoremediation is a set of techniques that take advantage of the biological 

characteristics of the plants and their associated micro biota for the remediation of 

contaminated soil and water. In the second part of the thesis the ability of native 

macrophyte species for phytoremediation of two types of mixed effluents (poultry 

industry and plant sewage treatment, both discharge into streams previously studied) 

were evaluated. Five assays were conducted under controlled conditions with species 

Spirodela intermedia, Hydrocotyle ranunculoides y Lemna gibba. None of the effluents 

were phytotoxic to assessed species. The presence of S. intermedia favored nitrification 

and reduced the potential toxicity by ammonia at high pH. Significant decreases were 

also observed in the concentration and load of TSS. Minor increases were observed in 

the concentration of SRP due to the decomposition of particulate organic matter and 

desorption of P from inorganic sediments. The increase in dry weight and ash free dry 

weight in periphyton and decreased autotrophic index values indicated a more advanced 

purification in the presence of S. intermedia reducing organic pollution. In the bioassay 

with wastewater from sewage treatment plant, indicators of fecal contamination 

decreased significantly over time. The water quality has improved in all assays and the 

growth of macrophytes was relatively low. It is highlighted the possibility of using the 

test species in water treatment systems at pilot scale. 

 

The information obtained in this thesis allowed to develop a series of recommendations 

for the rational management of water courses and the biodiversity they support in the 

Pampean region. 
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INTRODUCCIÓN 

 

A pesar de los continuos avances científicos y tecnológicos de la civilización 

humana, en los albores del siglo XXI, la problemática de la contaminación 

hídrica y el escaso  acceso al agua potable y al saneamiento en vastas regiones 

del mundo persisten y se agravan constantemente. Según la Organización de las 

Naciones Unidas para la Alimentación y la Agricultura (FAO, 2003), las 

próximas décadas plantearán nuevos retos en la gestión del agua, dado que se 

espera un crecimiento demográfico muy elevado -alrededor de 8300 millones de 

personas para el año 2030- que supone un incremento del uso agrícola del agua. 

La  agricultura tendrá que adaptarse a la modificación de las pautas de la 

demanda de alimentos, combatir la inseguridad alimentaria y la pobreza en las 

zonas rurales y competir por los escasos recursos hídricos con otros usuarios. 

 

A nivel nacional la cantidad de agua de agua disponible en términos del caudal 

medio anual es de 26000 m
3
/s, aunque evidentemente su distribución geográfica 

es muy heterogénea. El 85% de este caudal corresponde a los territorios que 

integran la cuenca del Río de la Plata, donde se concentra la mayor densidad 

poblacional del país y también la mayor actividad económica. Como contraparte, 

existen vastos territorios áridos o semiáridos que aportan menos del 1% del agua 

superficial (INA, 2010). Las prácticas agrícolas no conservacionistas, la 

deforestación, el uso de agroquímicos y los cambios en el uso del suelo en las 

cuencas de aporte (especialmente el uso urbano) modifican el balance hídrico y la 

calidad de las fuentes de agua. Los principales usos consuntivos del agua 

corresponden a los sectores de agua potable y saneamiento y de riego,  en éste 

último caso con una demanda del 70 % del total, seguido por el abastecimiento 

municipal, el abrevado de ganado y el uso industrial (INA, 2010). 

 

En áreas rurales y grandes centros urbanos, las inundaciones relativamente 

frecuentes  son uno de los problemas hídricos más relevantes, ocasionando 

pérdidas humanas, ecológicas y materiales. Particularmente, en la Región 

Metropolitana de Buenos Aires (RMBA) que abarca la Ciudad Autónoma de 

Buenos Aires (CABA), la primera y segunda coronas del conurbano bonaerense, 

más Escobar, Pilar, Campana, Zárate, Exaltación de la Cruz, Gral. Rodríguez, 
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Luján, Mercedes, Marcos Paz, Gral. Las Heras, Navarro, Lobos, Cañuelas, San 

Vicente, Brandsen, La Plata, Ensenada y Berisso (Torres y Vapñarsky, 1999), la 

morfología se halla profundamente transformada por efecto de la urbanización 

creciente y el riesgo hídrico se asocia a la ocupación de áreas ribereñas y al 

ascenso de las capas freáticas. En muchos casos, el ascenso de estas capas 

acuíferas está asociado al desbalance entre la extensión de los servicios sanitarios 

de agua corriente y cloacas y al manejo de las cuencas hídricas rurales aledañas 

(Bertoni, 2004).  

 

El riesgo hídrico poblacional humano, aplicado al evento que tiene como 

elemento eje al recurso agua y que impacta directa o indirectamente sobre la 

salud, bienes materiales, economía, actividades productivas y culturales de la 

población (Herrero, 2006) no está asociado únicamente a las inundaciones, sino 

también a la contaminación hídrica. En toda la región, la contaminación de aguas 

superficiales y subterráneas constituye un problema ambiental de suma 

relevancia cuyos efectos suelen tener mayor extensión temporal que las 

inundaciones. La contaminación de aguas subterráneas en sectores urbanos y 

suburbanos de la RMBA está asociada principalmente a la extensión insuficiente 

de la red cloacal, mientras que en áreas rurales las principales causas son las 

prácticas agrícolas y ganaderas irresponsables como la fertilización excesiva. En 

ambos casos, el principal contaminante encontrado es el nitrato y en áreas 

urbanizadas también microorganismos patógenos, ambos producto de la 

infiltración de aguas negras desde pozos absorbentes, la contaminación industrial 

y salinización por sobreexplotación (Herrero, 2006; INA, 2010). En algunos 

sectores, a la contaminación del agua subterránea de origen antrópico , se suma la 

contaminación natural por arsénico (Soto et al., 2013). El problema se agrava 

dado que aún en amplios sectores del conurbano bonaerense próximos a la CABA 

no existe red de agua corriente, siendo el agua subterránea ya contaminada la 

única disponible para el uso doméstico (bebida, cocina, limpieza, etc.).  

 

El vertido de aguas residuales domésticas e industriales pueden degradar las 

condiciones locales y regionales de las aguas superficiales (Maupin e Ivahnenko, 

2011), con efectos directos e indirectos sobre la biota como la toxicidad aguda o 

crónica de algunos compuestos y la creación de condiciones anaeróbicas y la 
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mortandad de peces respectivamente (Branco, 1978). Cuando en un sistema 

acuático se incrementan los niveles de nutrientes (principalmente N y P), también 

aumenta la producción primaria de algas y macrófitas. Este proceso se denomina 

eutrofización y puede tener consecuencias negativas sobre la salud humana, la 

abundancia y diversidad de especies y el uso recreativo de los cursos de agua, 

además de elevar los costos de tratamiento de las aguas para consumo (Withers y 

Jarvie, 2008). El proceso de eutrofización es actualmente bien conocido en el caso de 

lagos, sin embargo no ocurre lo mismo para el caso de ríos y otros sistemas lóticos. Los 

efectos finales de la eutrofización resultan críticos para muchas especies acuáticas y 

también incrementan los costos de tratamiento de agua, entre otros. Según Hilton et al. 

(2006) dichos efectos incluyen el crecimiento excesivo de algas filamentosas, del 

plancton, del bentos, de macrófitas, reducción del número de especies de macrófitas 

presentes, reemplazo de la dominancia de macrófitas por comunidades algales, 

episodios frecuentes de bajas concentraciones de oxígeno disuelto (particularmente 

durante la noche), cambios significativos en el pH, floraciones de algas verdeazuladas y 

coloración verde o marrón del agua. 

 

Los efectos del proceso de eutrofización descritos en el párrafo anterior pueden 

observarse tanto en lagos como en ríos, sin embargo, el movimiento continuo del 

agua en los ambientes lóticos resulta una características distintiva que impide la 

extrapolación directa del análisis aplicado inicialmente a los lagos. En el caso de 

ríos y arroyos, los principales factores que dinamizan el proceso de eutrofización 

son: los tiempos de retención variables según el tamaño del curso de agua, la 

velocidad de corriente, la existencia de nutrientes limitantes como P (Carr y 

Goulder, 1990), N (Marcus, 1980) o ambos (Matlock et al., 1998). Además 

existen efectos diferenciales de la corriente sobre distintos grupos de algas y 

sobre la disponibilidad de nutrientes, la presencia de múltiples estados ecológicos 

estables, la competencia por la luz solar, entre otros (Hilton et al., 2006). 

 

El manejo y la restauración ecológica de sistemas acuáticos requiere información 

a distintas escalas, es decir a nivel de tramo lótico, subcuenca y cuenca 

hidrológica. La calidad del agua varía en relación a los usos del suelo y 

usualmente responde a los cambios en una o más escalas. Zhou et al. (2012) 

encontraron que el uso urbano del suelo tuvo impactos significativos en el caudal 
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y la calidad del agua en múltiples escalas, mientras que el efecto de la agricultura 

resultó ser localizado. Los patrones de uso del suelo y cobertura afectan de 

manera diferencial la calidad de las aguas según el área de las cuencas, en este 

sentido Buck et al. (2004) encontraron que pequeños arroyos se ven más 

influenciados por cambios locales, mientras que en los grandes ríos , la calidad 

del agua responde a los usos del suelo aguas arriba. 

 

Además de las tecnologías convencionales disponibles para el tratamiento de 

efluentes y la remediación de aguas naturales y suelos, existe un conjunto de 

técnicas que aprovechan algunas características biológicas de ciertas especies 

vegetales, como su rápido crecimiento o la capacidad de acumular metales u otras 

sustancias potencialmente tóxicas para la biota en general y el hombre en 

particular. Se denomina fitorremediación al conjunto de estas técnicas, 

distinguiéndose una serie de mecanismos que posibilitan esta remediación, según 

el contaminante y la especie vegetal seleccionada. De esta manera, existen 

diferentes categorías que incluyen la fitoextracción, fitofiltración, 

fitoestabilización, fitovolatilización y fitodegradación (Fig. I.1). En la 

fitoextracción, los individuos extraen el contaminante del suelo o el agua y lo 

acumulan en raíces o partes aéreas. En la fitoestabilización, los contaminantes 

quedan retenidos en la rizósfera, reduciendo el riesgo de lixiviación. La 

fitovolatilización involucra la volatilización de contaminantes tales como Se o 

Hg a través del follaje. Fitodegradación se refiere al conjunto de mecanismos por 

los cuales la planta o sus microorganismos asociados degradan compuestos 

orgánicos en otros menos tóxicos (Garbisu y Alkorta, 2001; Lone et al., 2008). 

 

El presente trabajo de tesis se divide en tres partes. En la primera (Capítulos 1 y 

2) se estudió el impacto del vertido de aguas residuales sobre la calidad de las 

aguas de dos arroyos de la llanura pampeana. La información colectada fue 

utilizada para aplicar un índice de calidad de aguas adaptado a las características 

fisicoquímicas locales. También se caracterizaron las riberas de distintos tramos 

de los cursos de agua bajo estudio, aplicando un índice de calidad de riberas 

modificado según las características de los ambientes riparios de la región. La 

segunda parte del trabajo (Capítulos 3 y 4) consistió en la evaluación de distintas 

especies de macrófitas nativas para la fitorremediación de distintas aguas 
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residuales que son vertidas en los arroyos estudiados previamente y que 

corresponden a efluentes mixtos de una industria avícola y aguas de un canal 

abierto que recibe efluentes de una planta de tratamiento de líquidos cloacales. 

Finalmente, en base a la información generada a partir de este trabajo y la 

obtenida de otras fuentes, la tercera parte del trabajo (Capítulo 5) incluye una 

serie de pautas para la gestión de ambientes acuáticos desde un enfoque 

ecohidrologico que contemple el uso sustentable de los recursos de la región . 

 

El objetivo general de la presente tesis es estudiar el efecto del vertido de aguas 

residuales de distintos orígenes sobre cursos de agua de bajo orden lótico a través 

de mediciones y aplicación de índices y evaluar la factibilidad  de su remediación 

aplicando técnicas de fitorremediación utilizando especies nativas. 

 

 
 

Figura I.1. Mecanismos de fitorremediación. Fuente: 

http://www.nature.com/scitable/knowledge/library/phytoremediation-17359669. 

 

http://www.nature.com/scitable/knowledge/library/phytoremediation-17359669
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PARTE I. Medio natural.



 

26 

 

CAPÍTULO 1.  

Calidad de aguas en la alta cuenca del Río Reconquista 

 

INTRODUCCIÓN 

 

Las características de los ambientes acuáticos continentales y los procesos 

naturales que ocurren en ellos responden tanto a factores naturales como 

antropogénicos (Doyle y Bernhardt, 2011). Desde el punto de vista ecológico, la 

estructura de las comunidades acuáticas depende de las variables de calidad de 

aguas superficiales (O’ Farrell et al., 2002) que se ven afectadas, entre otros 

factores, por la temperatura, la condición hidrológica (de Cabo et al., 2010) y los 

usos del suelo en la cuenca de drenaje (Anbumozhi et al., 2005). La importancia 

de los procesos locales en el modelaje de los ambientes acuáticos ha sido descrita 

para otras regiones (por ejemplo Elosegi et al., 2011), aunque para la región 

pampeana la información necesaria para dicha caracterización aún es escasa . 

Entre las variables que más influyen sobre las comunidades biológicas se 

incluyen la velocidad de la corriente y la profundidad de la columna de agua, la 

temperatura, la irradiación, el tamaño y distribución de sólidos, la presencia y 

cobertura de macrófitas y las variables de calidad del agua tales como pH, 

conductividad, oxígeno disuelto y nutrientes (Allan y Castillo, 2007).  

El oxígeno disuelto (OD) es una variable fundamental en el estudio y monitoreo 

de sistemas acuáticos, dada su importancia biológica y química. Además de ser 

indispensable en la respiración de peces y otros organismos acuáticos, el oxígeno 

participa en la mineralización de la materia orgánica. La concentración de OD 

disminuye al incrementarse la temperatura y la salinidad y se incrementa con el 

aumento de la presión atmosférica. La actividad biológica, la materia orgánica y 

la hidrodinámica son otros factores de suma importancia que determinan los 

niveles de OD. La fotosíntesis, realizada por algas del fitoplancton y el perifiton 

y macrófitas (productores primarios), tiene como consecuencia la liberación de 

OD al medio acuático. El proceso inverso, es decir la mineralización de la 
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materia orgánica realizada por bacterias (respiración) tiene como resultado el 

consumo de OD. Dado que el crecimiento de algas se encuentra limitado a la 

zona eufótica (con presencia de luz), en cuerpos de agua eutróficos pueden 

observarse niveles de OD de sobresaturación en esa zona, mientras que en el 

hipolimnion (debajo de la zona eufótica) predomina la respiración, ocasionando 

déficits de OD. La oxidación química o bioquímica (respiración bacteriana) de  

materia orgánica autóctona o alóctona puede reducir la concentración de OD. Los 

movimientos horizontales y verticales del agua pueden modificar la 

concentración local de OD, por ejemplo en el caso de mezcla vertical en 

ambientes leníticos (Conzonno, 2009). En los sistemas lóticos que reciben 

materia orgánica alóctona de los sistemas terrestres vecinos, suele predominar un 

déficit de OD (Margalef, 1983). 

Otra de las variables importantes en los ambientes acuáticos son los sólidos en 

suspensión, dado que pueden resultar tanto reservorios como fuentes de 

nutrientes tales como el fósforo (García y de Iorio, 2003; Haygarth et al., 2006) y 

compuestos tóxicos para los organismos acuáticos (Bilotta y Brazier, 2008; Hua 

et al., 2012), además de constituir un factor importante en el proceso natural de 

nitrificación en ríos y arroyos (Xia et al., 2004). Por otra parte, la materia 

particulada absorbe luz visible y por lo tanto el nivel de sólidos suspendidos 

incide en la productividad primaria (Dokulil, 2014). 

Las diversas formas de carbono inorgánico que pueden estar presentes en las 

aguas naturales (dióxido de carbono, CO2; ácido carbónico, H2CO3; bicarbonato, 

HCO3
-
 y carbonato, CO3

2-
) tienen una importancia biológica fundamental dado 

que son las principales fuentes de carbono para la biosíntesi s de materia orgánica 

a partir de la fotosíntesis y forman el sistema buffer que regula el pH  para el 

desenvolvimiento de la vida acuática. Como el pH de la mayor parte de las aguas 

naturales varía entre 6 y 9 unidades, el sistema de carbono inorgánico resulta 

eficiente en el mantenimiento del pH frente a perturbaciones externas. A 25 °C, 

en el rango de pH de 6,35 a 10,33 el bicarbonato es la forma predominante. E n 

aguas eutróficas, durante las horas de mayor radiación solar puede ocurrir un 

desplazamiento hacia el carbonato como resultado de la mayor actividad 

fotosintética, ocurriendo un incremento de pH. Tanto el bicarbonato como el 
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carbonato definen mayoritariamente la alcalinidad de las aguas naturales, es decir 

su capacidad de neutralización ácido-base (Conzonno, 2009). 

En las aguas naturales, las formas iónicas de elementos mayoritarios como el 

sodio (Na
+
), potasio (K

+
), calcio (Ca

2+
), magnesio (Mg

2+
), carbono inorgánico 

(carbonato y bicarbonato), azufre (S, como sulfato) y cloro (Cl
-
) no resultan 

limitantes del crecimiento, dadas sus concentraciones. Son estas formas las que 

determinan mayoritariamente la salinidad de las aguas. A nivel biológico, estos 

elementos influencian procesos como la colonización de ambientes, fenómenos 

osmóticos, transporte activo a través de membranas celulares (Na y K), 

formación de esqueleto (Ca), entre otras. La dureza del agua, definida como la 

concentración de calcio y magnesio expresada en mg CaCO3/l, es una variable 

importante desde el punto de vista limnológico, dado que en aguas duras puede 

existir formación de CaCO3 y coprecipitación de nutrientes, materia orgánica y 

oligoelementos. Una forma de expresar la salinidad es como la suma de estos 

cationes y aniones, mientras que indirectamente la salinidad puede estimarse  

midiendo la conductividad eléctrica (CE). Los orígenes de la salinidad en 

ambientes acuáticos continentales están relacionados con la meteorización de 

suelos y rocas, el aporte atmosférico, el lavado de suelos orgánicos, las aguas 

subterráneas y la actividad antrópica, entre otros. Los mecanismos que controlan 

la composición química de las aguas naturales son la precipitación atmosférica, 

la composición de la roca y el proceso de evaporación-cristalización (Gibbs, 

1990). 

La fuente última de carbono es el CO2, que en ambientes acuáticos es asimilado 

por algas y macrófitas y bacterias autótrofas que incorporan el C en forma de 

carbohidratos y otras sustancias orgánicas complejas. Estas sustancias pasan a 

través de las redes tróficas, primero a los consumidores y luego a los 

descomponedores (principalmente bacterias heterótrofas y hongos) que 

finalmente oxidan la materia orgánica muerta para producir CO 2 y agua 

(Hutchinson, 1999). 

El nitrógeno (N) se introduce en el ambiente acuático a partir del vertido de 

efluentes de origen doméstico e industrial, siendo los componentes principales N 

orgánico (proteínas) y amoníaco que puede ser posteriormente oxidado a nitritos 
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y nitratos por bacterias nitrificantes. Este proceso, llamado nitrificación, ocurre 

en dos etapas: primero la oxidación de amoníaco a nitritos, en la que intervienen 

bacterias del género Nitrosomonas y luego la oxidación de nitritos a nitratos, en 

la que intervienen bacterias del género Nitrobacter. El N es asimilado por 

organismos acuáticos y cuando estos mueren, organismos heterótrofos como 

bacterias y hongos transforman y liberan el N como amoníaco, en un proceso 

llamado amonificación. La denitrificación es el proceso por el cual el nitrato es 

convertido a N gaseoso. El conjunto de estos procesos, además de otros de menor 

importancia, constituyen el ciclo del N (Hutchinson, 1999). 

El fósforo (P) suele ser considerado un factor limitante del crecimiento de algas y 

macrófitas en ríos y lagos. Su origen natural en estos ambientes suele estar 

asociado con suelos y rocas como el fosfato de calcio e hidroxiapatita , aunque 

estas son poco solubles en agua y resultan en niveles del orden de 0,001 mg/l. 

Por otra parte, el nivel de P varía estacionalmente en concordancia con los ciclos 

de crecimiento de algas y macrófitas. Las aguas negras, los efluentes industriales 

de tipo orgánico y la escorrentía superficial en áreas fertilizadas son las 

principales fuentes antrópicas de P en aguas superficiales. Las bacterias, algas y 

macrófitas requieren de P soluble como fosfato (PRS) para su nutrición, 

asimilándolo directamente y convirtiéndolo dentro de las células en forma 

orgánica insoluble. Luego, la descomposición de estos organismos libera el P 

hacia el medio para su reutilización. En condiciones oxigenadas, el P se 

encuentra principalmente ligado al hierro de los sedimentos, liberándose como 

ortofosfato a la columna de agua si el ambiente se torna anóxico (Hutchinson, 

1999). 

Como  muchas características de las comunidades acuáticas varían según las 

distintas condiciones hidrológicas, el conocimiento de las variaciones 

meteorológicas estacionales y de la dinámica de los escurrimientos es un factor 

clave para comprender el funcionamiento de los arroyos pampeanos ( Leggieri et 

al., 2013). Dado que las variables meteorológicas influencian directamente la 

calidad de las aguas superficiales, es necesario caracterizar la variabilidad 

estacional de las temperaturas y precipitaciones teniendo en cuenta que existen 

procesos a mayor escala temporal y espacial, como el cambio climát ico global, 

que pueden dar lugar a escenarios ambientales distintos a los actuales. Los 



 

30 

 

efectos esperados del cambio climático sobre la biota de ríos y arroyos son 

variados y complejos (Johnson et al., 2009). Por ejemplo, ya se han documentado 

cambios en la distribución de las especies como resultado de un aumento de la 

temperatura del agua (Hari et al., 2006).  

Para el período 2020-2040 se espera una retracción de los caudales en los ríos de 

la Cuenca del Plata (Argentina) debido a que, aunque no habría cambios 

significativos en la precipitación, sí se produciría un considerable calentamiento 

y, por lo tanto, un incremento de la evaporación con una reducción de la 

escorrentía superficial (SAyDS, 2007). 

 

Por otra parte, además del cambio climático existen cambios en el uso del suelo 

que pueden afectar la provisión de bienes y servicios ecológicos (Lautenbach et 

al., 2011). Por ejemplo, los cambios en el régimen hidrológico derivados del 

aumento de la densidad de población humana han sido identificados como una de 

las causas de la modificación de los ensambles de peces en arroyos de llanura de 

América del Norte (Taylor, 2010). El alcance de las modificaciones generadas 

por el cambio en el uso del suelo en ambientes acuáticos de la región pampeana y 

los efectos sobre la biodiversidad resulta aún poco estudiado (Colautti et al., 

2009). Sin embargo, el incremento de las concentraciones de nutrientes en 

arroyos pampeanos de bajo orden podría incrementar la biomasa de autótrofos y 

heterótrofos, aunque resulta difícil predecir la magnitud del efecto, dadas las 

elevadas concentraciones de base de estos sistemas (Artigas et al., 2013). 

 

OBJETIVO GENERAL 

 

Estudiar el efecto del vertido de aguas residuales de origen agroindustrial sobre 

diversas características fisicoquímicas de las aguas superficiales receptoras, 

correspondientes a dos arroyos pampeanos. 

 

OBJETIVOS ESPECIFICOS 

 

 Describir las características fisicoquímicas de aguas residuales de origen 

agroindustrial vertidas en dos arroyos de la llanura pampeana. 
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 Identificar las variables de calidad de agua más afectadas por el ingreso  de 

esas aguas residuales en los arroyos receptores. 

 Describir las tendencias temporales de temperaturas, precipitaciones y uso 

del suelo en el área de estudio en relación a la preservación de los 

ambientes acuáticos. 

 

ÁREA DE ESTUDIO 

 

La cuenca del arroyo La Choza (Buenos Aires, Argentina) (Fig. 1.1) tiene una 

superficie aproximada de 555 km
2
. Junto con los arroyos Durazno y La Horqueta, 

desemboca en el Embalse Roggero (Fig. 1.1), que es el espejo de agua de mayor 

extensión del Área Metropolitana de Buenos Aires (AMBA), con una superficie 

de 460 ha a cota 17,5 m s.n.m. y una profundidad media de 1,8 m (Sadañiowski, 

2003). Este reservorio constituye la naciente del Río de la Reconquista (Fig. 1.1) 

y su origen está asociado a la construcción de la presa ―Ingeniero Carlos 

Roggero‖ para el control de inundaciones en la cuenca media e inferior del río 

(Sadañiowski, 2003), una de las áreas más densamente pobladas del país.  

El relieve de la región pampeana incluye planicies con suaves lomadas, siendo las 

pendientes muy bajas, en el rango de  0,1 a 1 m/km  (Rodrigues Capítulo et al., 

2010). Los suelos de la región se han desarrollado en el loess pampeano y están 

caracterizados por una textura limosa y una composición mineralógica rica en 

nutrientes. Son suelos minerales con un horizonte superficial de color oscuro (AABA, 

2010).  

De acuerdo a la clasificación de Köppen, el clima de la región es templado 

húmedo con precipitaciones anuales de 1055 mm, con máximos en marzo (125 

mm/mes) y mínimos en junio (56 mm/mes) (WMO, 1996). La temperatura media 

del mes más frío (julio) es 10,4 °C y la del más cálido (enero) 23,7 °C.  Los 

excesos de humedad se registran de marzo a noviembre (INTA, 2012). 
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En cuanto a los usos del suelo, la ganadería y la agricultura ocupan cerca del 90 

% de la superficie de la cuenca, mientras que las áreas urbanas/suburbanas 

alcanzan aproximadamente el 6% y el resto es ocupado por otras actividades 

productivas, como la horticultura (Basílico, 2008). Al norte del tramo del arroyo 

La Choza bajo estudio existe un núcleo urbano correspondiente a la ciudad de 

General Rodríguez, mientras que aguas abajo, una pequeña parte de la superficie 

correspondiente a las riberas del Embalse Roggero está destinada a la 

conservación biológica, actividades recreativas y turísticas, educación ambiental 

e investigación, destacándose el Área Natural Protegida Dique Ing. Roggero 

(Partido de Moreno) (Fig. 1.2). Las tendencias observadas en el uso del suelo 

indican un aumento en las superficies industriales y urbanizadas incluso en la 

modalidad de urbanizaciones cerradas, el reemplazo de ganadería tradicional por 

la siembra de soja y la transformación de la ganadería extensiva hacia prácticas 

más intensivas.  

 

La población del partido de General Rodríguez se ha incrementado de 67.931 

habitantes en el año 2001, a 87.185 habitantes, según el censo nacional realizado 

durante el año 2010 (INDEC, 2012), representando un incremento del 28,3%. 

Parte de la ciudad es abastecida de servicios de cloacas y existe una planta de 

tratamiento de efluentes cloacales que vierte sus efluentes en el arroyo La Choza 

por medio de un afluente de éste, unos 6,6 km aguas arriba de su desembocadura 

en el mencionado curso de agua. 

 

La cuenca del arroyo Durazno comprende un área de 360 km
2
 y tiene una 

longitud de 32 km, siendo la ganadería y pasturas naturales y la agricultura los 

principales usos del suelo (60 % y 20 % respectivamente) (de Cabo et al., 2010). 

La vegetación del valle aluvial del arroyo Durazno está caracterizada por las 

helófitas Schoenoplectus californicus e Hydrocotyle bonariensis (Faggi et al., 

1999). En la cuenca baja del arroyo existen fuentes puntuales de contaminación, 

asociadas principalmente a la cría y engorde de ganado (Fig. 1.3).  

 

Las características fisicoquímicas e hidrológicas de los principales cursos de 

agua de la cuenca superior del Río Reconquista han sido estudiadas por Arreghini 

et al. (2005 y 2007), quienes propusieron al arroyo Durazno (Figs. 1.1 y 1.2) 
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como sitio de referencia de calidad de aguas de toda la cuenca. Por el contrario, 

en la cuenca del arroyo La Choza (Figs. 1.1 y 1.2) pueden encontrarse sitios con 

muy bajos niveles de oxígeno disuelto (OD), concentraciones elevadas de amonio 

(N-NH4
+
), fósforo reactivo soluble (PRS) y fósforo total (Pt), producto de 

descargas puntuales de efluentes industriales, agropecuarios y domésticos 

(Basílico et al., 2013).  

 

 

Figura1.1. Área de estudio. 

 

 

MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Muestreo de aguas superficiales 

 

Se realizaron cuatro campañas de muestreo con frecuencia estacional entre mayo 

de 2010 y febrero de 2011 en las que se colectaron muestras de aguas 

superficiales en sitios del arroyo La Choza a 5,46 km, 5,30 km, 4,29 km y 1,93 

km (C1, C2, C3 y C4, respectivamente) de la desembocadura del arroyo en el 

Embalse Roggero (34°40’9,58‖S y 58°53’33,25‖O)  y en la desembocadura de dos 

canales (EC1 y EC2) que vierten efluentes agroindustriales (frigorífico avícola e 

industrias alimenticias) a este arroyo (Fig. 1.3 a 1.5). En la campaña 
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correspondiente a Feb-2011 también se colectaron muestras en un sitio de la 

cuenca correspondiente a un entorno netamente rural en un afluente del arroyo La 

Choza a 23,94 km de su desembocadura (C0, Fig. 1.2) con el objetivo de 

identificar un posible sitio de referencia de calidad de aguas para la cuenca de 

este arroyo. A partir de los resultados obtenidos en los primeros muestreos, se 

realizaron cuatro campañas de muestreo adicionales entre julio de 2012 y marzo 

de 2013, colectándose muestras de agua en los sitios C1 y C2 y en el efluente 

EC1. Durante estas fechas también se colectaron muestras en dos sitios del 

arroyo Durazno a 2,26 km y 2,14 km (D1 y D2, respectivamente) de la 

desembocadura de este arroyo en el Embalse Roggero (34°41’49,49‖S y 

58°53’40,86‖O) y en la desembocadura de un canal que vierte aguas residuales 

de un feedlot porcino (sitio ED1) en un punto intermedio entre ambos sitios del 

arroyo (aguas abajo del sitio D1, Fig. 1.3 y 1.6). En todas las campañas se 

registraron las precipitaciones acumuladas en las 72 horas previas al muestro 

(Tabla 1.1). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.2. Imagen satelital del área de estudio con la ubicación del sitio C0 y de 

los tramos estudiados en los arroyos La Choza y Durazno.  
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Figura 1.3. Detalle de la ubicación de los sitios de muestreo correspondientes a 

los arroyos La Choza (arriba) y Durazno (abajo). 
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Figura 1.4. Canal abierto transportando agua residual mixta de industria avícola, 

correspondiente al sitio EC1. 

 

 

 

Figura 1.5. Canal abierto transportando agua residual mixta de industrias 

alimenticias, correspondiente al sitio EC2. 
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Figura 1.6. Arroyo Durazno en la desembocadura del canal ED1, que transporta 

aguas residuales de un criadero porcino. 

 

 

Tabla 1.1. Diseño de muestreo por sitios y fechas de campaña. En cada fecha se 

indica la precipitación acumulada (Pa) en las 72 horas previas a la fecha de 

muestreo. 
Sitio Fecha de campaña 

 May-2010 Jul-2010 Oct-2010 Feb-2011 May-2012 Jul-2012 Dic-2012 Mar-2013 

C0 - - - X - - - - 

C1 X X X X - X X X 

C2 X X X X - X X X 

C3 X X X X - - - - 

C4 X X X X - - - - 

D1 - - - - X X X X 

D2 - - - - X X - - 

EC1 X X X X - X X X 

EC2 X X X X - - - - 

ED1 - - - - X X - - 

Pa 

(mm) 
0,0 0,0 0,0 36,4 30,4 1,8 5,4 0,0 
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Las siguientes mediciones se realizaron in situ: temperatura del agua (T), pH, 

conductividad eléctrica (CE) y oxígeno disuelto (OD), en todos los casos con 

sensores marca Hanna® (Tabla 1.2). En cada sitio se tomaron muestras por 

triplicado, que fueron filtradas a través de filtros Whatman GF/C y transportadas 

al laboratorio a 4 °C para su análisis dentro de las 48 h posteriores. Dadas las 

características de los efluentes y la bibliografía relevada, se determinaron las 

variables fisicoquímicas que figuran en la Tabla 1.2, según métodos 

normalizados. Se dio especial valor al análisis de nutrientes dada la importancia 

que podrían tener en la producción de la biomasa de macrófitas y sobre el estado 

trófico del sistema. Para la determinación de Pt y COT se tomaron muestras 

adicionales que no fueron filtradas, siendo conservadas hasta su análisis por 

medio del agregado de ácido sulfúrico concentrado (1 ml de ácido por litro de 

muestra). 

 

El caudal (Q) fue estimado según Gordon et al. (1992), utilizando el método del 

flotador y la sección transversal. La velocidad de la corriente fue medida en el 

centro del cauce y se consideró que la velocidad media en toda la sección 

equivale al 85% de la velocidad superficial (Chow et al., 1993). Las cargas (L) 

de SST, NID, Pt, COT y Cl
-
 fueron calculadas como el producto entre el caudal y 

la concentración medidos. 
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Tabla 1.2. Metodologías utilizadas en las determinaciones fisicoquímicas de 

muestras de aguas superficiales de los arroyos La Choza y Durazno.  

Variable Metodología 
Referencia 

bibliográfica 

   

Temperatura (T) Termómetro de alcohol  

pH  pH-metro marca Hanna®  

Conductividad eléctrica (CE) Conductivímetro marca Hanna®  

Sólidos suspendidos totales (SST) Gravimetría APHA et al., 1992 

Oxígeno disuelto (OD) Oxímetro marca Hanna®  

Amonio (N-NH4
+
) Indofenol azul Mackereth et al., 1989 

Nitritos (N-NO2
-
) Diazotación 

Strickland y Parsons, 

1972 

Nitratos (N-NO3
-
) 

Reducción con sulfato de hidracina en 

presencia de iones Cu
2+

 y Zn
2+

 
Downes, 1978 

Nitrógeno inorgánico disuelto (NID) Suma de amonio, nitritos y nitratos  

Fósforo reactivo soluble (PRS) Molibdato ascórbico 
Strickland y Parsons, 

1972 

Fósforo total (Pt) 
Molibdato ascórbico, previa digestión 

con H2SO4 y persulfato de potasio 

Strickland y Parsons, 

1972 

Demanda bioquímica de oxígeno 

(DBO5) 
Medición de oxígeno disuelto APHA et al., 1992 

Demanda química de oxígeno 

(DQO) 
Oxidación química APHA et al., 1992 

Carbono orgánico total y disuelto 

(COT y COD) 
Oxidación en medio ácido Golterman et al., 1978 

Carbono orgánico particulado 

(COP) 
Diferencia entre COT y COD  

Bicarbonato (HCO3
-
) Volumetría con heliantina Mackereth et al., 1989 

Sulfatos (SO4
2-

) Turbidimetría APHA et al., 1992 

Cloruros (Cl
-
) Volumetría con nitrato de plata APHA et al., 1992 

Calcio (Ca
2+

) y magnesio (Mg
2+

) Volumetría con EDTA APHA et al, 1992 

Sodio (Na
+
) y potasio (K

+
) Fotometría de llama APHA et al., 1992 

Sólidos Totales Disueltos (STD) 

Suma de bicarbonatos, sulfatos, 

cloruros, calcio, magnesio, sodio y 

potasio 

Conzonno, 2009 

   

 

 

Análisis estadístico 

 

En la caracterización de cada sitio se utilizaron las medianas por resultar menos 

sensibles a la presencia de valores extremos y más apropiadas para distribuciones 

asimétricas de datos. Además, se realizó un análisis exploratorio de datos por métodos 

de visualización lineales (análisis de componentes principales-ACP) en los datos 

experimentales correspondientes únicamente a los sitios de los arroyos La Choza y 

Durazno que se normalizaron demedia cero y varianza unitaria. Esta técnica 

estadística multivariada es aplicable a estudios de calidad de agua (Wunderlin et 

al., 2001). En éste se consideraron únicamente las siguientes variables 
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estandarizadas: conductividad eléctrica (CE); oxígeno disuelto (OD); sólidos 

suspendidos totales (SST); nitrógeno inorgánico disuelto (NID); fósforo total (Pt) 

y carbono orgánico total (COT). Se seleccionaron únicamente los factores con 

autovalores mayores a 1, considerando además que una variable contribuye 

significativamente a un componente cuando el módulo del coeficiente de 

correlación de la variable con ese componente (factor loading) es mayor a 0,70 

(Wunderlin et al., 2001). También se llevó a cabo un estudio de correlaciones de 

Pearson. Los análisis estadísticos se realizaron con Statistica7® (StatSoft Inc.). Se 

incluyeron únicamente los casos con información completa de las variables 

analizadas. 

 

Tendencias climáticas 

 

Se analizaron datos de precipitación acumulada y temperatura media mensual y 

anual del período 1951-2010, correspondientes a la estación meteorológica 

―Castelar‖ del Instituto de Clima y Agua del Instituto Nacional de Tecnología 

Agropecuaria (INTA, 2012), la más cercana al sitio de estudio con suficientes 

registros para el análisis propuesto. La evapotranspiración potencial (EVTp) fue 

calculada según el método de Thornthwaite (1948) utilizando los valores medios 

mensuales de precipitación acumulada y temperatura del período (n = 60). 

Posteriormente se calculó el balance hídrico (B) mensual como la diferencia entre 

la precipitación acumulada media y la EVTp mensuales (de Cabo et al., 2007). 

Además, se aplicó un modelo de escurrimiento superficial (E) basado en el 

método de Thornthwaite (1948) considerando una reserva de agua útil del suelo 

para el área de estudio de 100 mm. La existencia de tendencias significativas se 

analizó mediante el test de Mann-Kendall, una prueba no paramétrica robusta 

ante muestras no normales y con correlaciones temporales (Aherne et al., 2006).  

 

RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

Tendencias climáticas 
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La figura 1.7 muestra los valores anuales de precipitación acumulada, 

escurrimiento y temperatura media para el período 1951-2010. La temperatura 

media anual para el período considerado (n = 60) fue de 16,81 ± 0,48 °C, la 

precipitación acumulada media anual 1022 ± 203 mm y el escurrimiento medio 

anual 269 ± 158 mm. Se encontró una tendencia positiva altamente significativa 

(p < 0,01) en la temperatura media anual y no se encontraron tendencias 

significativas (p > 0,05) ni en la precipitación acumulada ni en el escurrimiento 

anual (Fig. 1.7). El incremento anual de temperatura fue calculado en 0,01 

°C/año. Se halló una tendencia positiva significativa (p < 0,05) para la 

temperatura media de enero, con un incremento de 0,02 °C/año, mientras que 

para julio no se encontró una tendencia significativa (p > 0,05).  

 

 

Figura 1.7. Precipitación acumulada anual (P), escurrimiento anual (E), 

temperatura media anual (T) y sus respectivas tendencias lineales para la estación 

INTA Castelar durante el período 1951-2010. 

 

 

Las precipitaciones acumuladas medias mensuales alcanzaron los  valores más 

altos durante el período octubre – marzo y los más bajos en el período junio – 

septiembre (Fig. 1.8). La EVTp alcanzó los valores más altos entre noviembre y 

marzo, alcanzando el valor máximo (134 mm) en enero (Fig. 1.8). El balance 

hídrico presentó valores negativos en diciembre, enero y febrero, indicando la 

persistencia de déficits hídricos durante el verano. De los meses con excedentes 

hídricos, en octubre se obtuvo el valor máximo (41 mm) (Fig. 1.8).  
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Figura 1.8. Precipitaciones acumuladas (P), evapotranspiración potencial 

(EVTp) y balance hídrico (B) para el año medio de la estación INTA Castelar 

correspondiente al período 1951-2010. 

 

 

Variables fisicoquímicas 

 

Los resultados detallados de las determinaciones realizadas en las muestras de 

agua se encuentran incluidos en el Anexo 1. La temperatura mediana del agua 

registrada en los sitios del arroyo La Choza fue de 17 °C, con una temperatura 

mínima de 8 °C en Jul-2010 y una máxima de 30 °C en Feb-2011. En el efluente 

EC2 las temperaturas medidas fueron similares a las del arroyo mientras que en 

EC1 la temperatura mediana fue 20 °C, con valores superiores a los registrados 

en el arroyo en la mayoría de las fechas. El pH medido en el arroyo La Choza y 

en los efluentes EC1 y EC2 resultó siempre alcalino, con un valor mínimo de 

7,09 y un máximo de 8,70, siendo el pH del efluente EC1 inferior a los valores 

medidos en el arroyo en la mayoría de las fechas, con una mediana de 7,30 

(Tabla 1.3). La conductividad eléctrica (CE) mediana de las aguas del arroyo 

disminuyó hacia su desembocadura en el embalse. El valor mínimo de CE (457 

S/cm) fue registrado en el sitio C0. La CE mediana en EC1 (1330 S/cm) 

resultó superior a la registrada en el resto de los sitios, mientras que la CE 
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mediana en EC2 resultó más variable, con valores en el rango de 872 S/cm a 

1530 S/cm (Tabla 1.3). 

 

El efluente EC1 presentó una carga orgánica moderada, reflejándose en bajos 

valores medianos de OD (0,7 mg/l) y elevados valores medianos de DBO5 (210 

mg/l, Fig. 1.9). Debe destacarse que los datos correspondientes a la fecha de 

Mar-2013 en el sitio EC1, si bien fueron incluidos en el análisis, corresponden a 

una condición general muy diferente del resto de las fechas, con ausencia de 

olores y bajos niveles de nutrientes y materia orgánica que se correspondió con 

un elevado tenor de OD (18,5 mg/l). Entre los sitios C1 y C2 la concentración 

mediana de OD disminuyó aguas abajo de EC1 (Tabla 1.3), mientras que el valor 

mediano de DBO5 se incrementó debido al aporte del efluente EC1 (Fig. 1.9). En 

el sitio C0 (Tabla 1.3) se registró el valor de OD más elevado (10,7 mg/l) entre 

los sitios del arroyo, mientras que la DBO5 determinada en este sitio resultó 0 

mg/l. Los valores de DQO también se incrementaron en C2 con respecto a C1, a 

partir del ingreso de las aguas de EC1 (Fig. 1.9). 

 

 

Figura 1.9. Valores medianos, mínimos y máximos de DBO5 y DQO en los sitios 

del arroyo La Choza (C1 a C4) y canales a cielo abierto (EC1 y EC2).  Sólo se 

disponen de datos de DQO en los sitios C1, C2 y EC1. 

 

 

Se observó un incremento de SST en el arroyo aguas abajo de EC1, que luego 
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fue 194 mg/l, valor muy superior al hallado en las aguas receptoras (22 mg/l en el 

sitio C1) (Tabla 1.3).  

 

El valor de la mediana de la concentración de nitrógeno inorgánico disuelto 

(NID) se incrementó en el arroyo aguas abajo de EC1, observándose luego un 

descenso de los valores aguas abajo del sitio C2. En todos los sitios, el amonio 

resultó la forma predominante de nitrógeno inorgánico, mientras que los valores 

más elevados de nitritos y nitratos se observaron en C2, aguas abajo del canal 

EC1.  

 

Los niveles de fósforo total (Pt) mostraron patrones similares con un incremento 

notorio de la concentración aguas abajo del ingreso de EC1 en el arroyo y luego 

una disminución progresiva hacia la desembocadura (Tabla 1.3). Se observó el 

mismo patrón en el caso del carbono orgánico total (COT). En ninguna campaña 

se observó un efecto importante del ingreso de EC2 sobre las concentraciones de 

NID y Pt del arroyo, con excepción de Pt en la campaña de Feb-2011.  

 

En el sitio C0 la concentración de NID y Pt resultaron bajos (Tabla 1.3). Los 

valores de COT y los niveles de OD determinados en este sitio resultaron 

mayores a los determinados en el resto de los sitios del arroyo (Tabla 1.3). No 

puede descartarse que en el entorno del sitio C0 existan fuentes difusas de 

contaminación asociadas principalmente a la ganadería (Vilches et al., 2011) que 

aporten carbono orgánico por escorrentía. Sin embargo, los elevados niveles de 

OD registrados en el sitio asegurarían la descomposición aeróbica por bacterias. 

 

La proyección climática para el período 2020-2040 (SAyDS, 2007) y la tendencia 

creciente significativa de las temperaturas medias de los meses más cálidos 

determinadas en este trabajo indican que los procesos de descomposición de 

materia orgánica se verán favorecidos, por lo tanto las concentraciones de 

nutrientes disueltos podrían aumentar y la concentración del oxígeno en agua 

disminuir en función de la mayor demanda de oxígeno en la descomposición y la 

mayor temperatura, favoreciendo el stress en muchas especies acuáticas (Johnson 

et al., 2009). En un escenario de temperaturas elevadas, los efectos sobre la biota 

piscícola incluirían también cambios en la distribución de especies sensibles 



 

45 

 

como Hypostomus commersoni (Rodrigues Capítulo et al., 2010), disturbios en 

las dietas y sitios de cría y desove en peces, entre otros.  

 

Por otra parte, el agravamiento de la hipoxia conduciría luego a la ralentización 

de la mineralización de la materia orgánica, siendo cuestionable el aumento de 

los nutrientes por causa de la acción descomponedora en esos casos (Pozo, com. 

per.). Además de determinar la presencia/ausencia de organismos acuáticos, la 

concentración de oxígeno influye en la solubilidad de sustancias (hierro, 

manganeso o fósforo, entre otras) (Butturini et al., 2009) y su disponibilidad 

interviene en procesos fundamentales como la nitrificación/denitrificación y 

regula la toxicidad de metales que puedan estar presentes en el sedimento al 

afectar el equilibrio de óxido-reducción. 

 

En relación a las consecuencias del incremento en los niveles de nutrientes 

esperables sobre la biota, Rodrigues Capítulo et al., (2010) encontraron que la 

fertilización de un tramo del arroyo La Choza trajo aparejados el incremento de 

la biomasa de algas y bacterias asociadas a los sedimentos; el incremento en la 

abundancia de macroinvertebrados herbívoros representados principalmente por 

Pomacea canaliculata y Heleobia sp.; cambios en las comunidades de diatomeas; 

incremento en la producción de macrófitas, entre otros efectos. El predominio de 

N-NH4
+
 entre los nutrientes nitrogenados, sumado al pH generalmente alcalino 

(en ocasiones superior a 8,5) y la persistencia de condiciones de hipoxia que no 

favorecen la nitrificación, tendrían como consecuencia un incremento de las 

concentraciones de amoníaco e hidróxido de amonio, compuestos tóxicos para 

especies sensibles de algas, macrófitas y peces (Wetzel, 1981). 

 

La intensificación del uso del suelo afecta la calidad y cantidad de agua de la 

hidrósfera (Johnson et al., 2009). Factores locales como el ingreso de un efluente 

de la industria agroalimentaria producen un efecto puntual sobre la calidad del 

agua del arroyo. Las áreas riparias de los arroyos de llanura de bajo caudal 

contribuyen a disminuir tales efectos y tienen un rol significativo en la reducción 

de concentraciones de N-NO3
-
 y PRS (Jarvie et al., 2008) y además constituyen 

áreas de refugio, alimentación, retención de sólidos y áreas oxigenadas para 

especies sensibles a las bajas concentraciones de oxígeno. Sin embargo, los 



 

46 

 

cambios en el uso del suelo implican muchas veces pérdidas de áreas ribereñas 

vegetadas en el nuevo escenario de intensificación de la actividad agrícola. En el 

arroyo La Choza, el aumento en las concentraciones de nutrientes resultaría en el 

aumento de la biomasa bacteriana y algal asociada al sedimento y de la 

producción primaria de macrófitas. Otros efectos podrían incluir disminución de 

la diversidad de peces e invertebrados (Paul y Meyer, 2001; Allan, 2004). Por 

otro lado, el aumento de la superficie destinada para uso del suelo industrial (por 

ejemplo el ―Sector Industrial Planificado‖ en el Partido de General Rodríguez) y 

diversas urbanizaciones impulsadas desde ámbitos privados y públicos, en un 

marco de escaso control estatal de los efluentes líquidos, supone el incremento 

del volumen de los vertidos en los cursos de agua superficiales . El incremento de 

sólidos suspendidos transportados por la corriente asociado al ingreso de 

efluentes, sumado al incremento de producción de biomasa de algunas especies 

de macrófitas flotantes (por ejemplo Lemna gibba, Fig. 1.10),  podrían acelerar la 

colmatación del Embalse Roggero, ubicado aguas abajo, y deteriorar la función 

depuradora de las aguas que hoy cumple (Rigacci et al., 2013). 

 

 

Figura 1.10. Acumulación de Lemna gibba en la ribera del Embalse Roggero, 

indicando exceso de nutrientes disueltos.
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Tabla 1.3. Variables básicas y nutrientes en el arroyo La Choza. 
Sitio  Temp. 

(°C) 

pH CE 

(μS/cm) 

OD 

(mg/l) 

SST 

(mg/l) 

N-NH4
+
 

(mg/l) 

N-NO2
-
 

(mg/l) 

N-NO3
-
 

(mg/l) 

NID 

(mg/l) 

PRS 

(mg/l) 

Pt 

(mg/l) 

COT 

(mg/l) 

COD 

(mg/l) 

COP 

(mg/l) 

                

C0 (n = 1) 30,0 7,86 457 10,7 84 0,90 0,05 0,17 1,12 0,56 1,30 27,1 22,7 7,7 

                

C1 Mediana 17,0 7,97 1250 4,0 22 5,36 0,12 0,87 6,63 0,87 1,21 6,3 4,5 3,3 

 Mínimo 8,0 7,20 601 0,9 10 2,23 0,06 0,32 3,44 0,60 0,80 5,6 3,0 1,0 

 Máximo 26,0 8,44 1328 6,7 65 9,53 0,25 1,14 11,38 1,27 1,58 18,6 11,7 6,8 

 n 7 7 7 6 7 7 7 7 7 7 7 7 7 7 

                

C2 Mediana 16,0 7,74 1232 3,0 53 6,40 0,14 0,60 8,69 0,87 1,80 14,2 6,3 7,6 

 Mínimo 10,0 7,12 606 1,0 25 2,09 0,06 0,20 3,17 0,59 0,76 6,0 3,5 1,8 

 Máximo 25,0 8,54 1367 5,2 66 13,33 0,36 5,05 13,66 2,14 3,25 36,8 19,1 17,7 

 n 7 7 7 6 7 7 7 7 7 7 7 7 7 7 

                

C3 Mediana 17,0 7,92 1169 2,1 31 6,41 0,05 0,44 7,10 0,77 1,29 7,4 5,1 2,8 

 Mínimo 9,0 7,65 1059 0,1 20 3,26 0,00 0,05 3,31 0,43 1,00 5,8 3,7 1,1 

 Máximo 25,0 8,63 1261 5,8 43 8,44 0,11 1,00 9,57 1,40 2,38 12,6 6,1 6,5 

 n 4 4 4 3 4 4 4 4 4 4 4 4 4 4 

                

C4 Mediana 16,5 8,00 1079 4,8 18 6,15 0,09 0,17 6,51 0,76 1,30 7,9 5,5 2,1 

 Mínimo 10,0 7,88 1041 4,6 17 4,28 0,01 0,04 4,83 0,47 0,86 4,8 2,9 1,9 

 Máximo 26,0 8,62 1244 7,1 25 9,69 0,45 0,87 10,46 0,99 1,99 13,4 6,9 7,0 

 n 4 4 4 3 4 4 4 4 4 4 4 4 4 4 

                

EC1 Mediana 20,0 7,30 1330 0,7 194 20,38 0,06 0,04 20,61 2,94 5,22 101,5 42,5 60,4 

 Mínimo 16,7 7,09 1118 0,0 7 0,48 0,00 0,00 0,61 0,18 0,48 10,0 8,0 2,0 

 Máximo 27,0 8,04 1555 18,5 247 25,94 0,09 0,14 27,29 4,74 7,39 179,9 96,0 97,1 

 n 7 7 7 6 7 7 7 7 7 7 7 7 7 7 

                

EC2 Mediana 16,5 8,13 905 8,7 35 14,01 0,05 0,50 14,29 0,37 0,57 4,5 2,3 2,1 

 Mínimo 10,0 7,42 872 0,0 20 1,76 0,04 0,18 2,23 0,25 0,43 2,7 1,7 1,0 

 Máximo 23,0 8,70 1530 9,3 331 35,83 0,07 0,83 36,44 1,04 6,52 67,4 30,9 36,5 

 n 4 4 4 3 4 4 4 4 4 4 4 4 4 4 
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Las aguas del arroyo Durazno en los sitios D1 y D2, estuvieron caracterizadas 

por un pH alcalino (7,72), niveles moderados de oxígeno disuelto (5,67 mg/l) y 

conductividad eléctrica de 1076 μS/cm (Tabla 1.4). 

 

En ambos sitios del arroyo Durazno, los niveles de NID, Pt y COT resultaron 

bajos y los valores medianos del resto de las variables determinadas fueron 

similares (Tabla 1.4). Sin embargo, los niveles de nutrientes hallados en las 

aguas residuales ED1 resultaron elevados, con valores medianos de NID, Pt y 

COT de 54,92 mg/l, 4,88 mg/l y 31,2 mg/l respectivamente (Tabla 1.4). En los 

sitios D2 y ED1 la forma predominante de nitrógeno inorgánico disuelto fue N -

NH4
+
 y en D1, N-NO3

-
 (Tabla 1.4). El valor de la DQO resultó muy similar en 

los sitios D1 y D2 (107 y 109 mg/l respectivamente). La DQO en el sitio ED1 fue 

de 252 mg/l (Fig. 1.11). 

 

 

Figura 1.11. Valores medianos, mínimos y máximos de DQO en los sitios del 

arroyo Durazno (C1 a C4) y canal a cielo abierto (ED1). 

 

En todos los casos, la DBO5 en los sitios D1 y D2 resultó < 6 mg/l y en ED1 6 

mg/l. Dada la baja relación DBO/DQO en ED1, y teniendo en cuenta que el 

aporte de carbono corresponde mayoritariamente a materia orgánica 

biodegradable, es posible que en el efluente existan sustancias inhibidoras del 

crecimiento bacteriano tales como productos de desinfección (Braile y 

Cavalcanti, 1979). 
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Tabla 1.4. Variables básicas y nutrientes en el arroyo Durazno. 
Sitio  Temp 

(°C) 

pH CE 

(μS/cm) 

OD 

(mg/l) 

SST 

(mg/l) 

N-NH4
+
 

(mg/l) 

N-NO2
-
 

(mg/l) 

N-NO3
-
 

(mg/l) 

NID 

(mg/l) 

PRS 

(mg/l) 

Pt 

(mg/l) 

COT 

(mg/l) 

COD 

(mg/l) 

COP 

(mg/l) 

                

D1 Mediana 17,5 7,72 1076 5,3 33 0,44 0,02 0,64 1,41 0,24 0,42 12,4 7,4 5,0 

 Mínimo 8,3 7,17 342 4,0 7 0,21 0,02 0,24 0,55 0,11 0,23 2,8 2,3 0,6 

 Máximo 22,0 8,51 1882 13,3 40 1,35 0,10 0,95 1,70 0,43 0,52 20,2 12,6 7,6 

 n 4 4 4 4 4 4 4 4 4 4 4 4 4 4 

                

D2 Mediana 10,5 7,94 1115 9,2 21 1,57 0,02 0,30 1,89 0,37 0,41 11,1 6,6 4,5 

 Mínimo 7,9 7,42 344 5,7 9 0,35 0,02 0,27 0,64 0,21 0,30 4,2 2,7 1,6 

 Máximo 13,0 8,5 1886 12,8 33 2,79 0,03 0,33 3,15 0,52 0,52 18,0 10,5 7,5 

 n 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 

                

ED1 Mediana 11,9 7,33 1672 5,6 84 54,62 0,04 0,26 54,92 4,37 4,88 31,2 16,0 15,2 

 Mínimo 10,8 7,24 740 3,0 69 34,90 0,04 0,15 35,09 3,18 4,21 29,6 14,4 15,2 

 Máximo 13,0 7,41 2603 8,3 99 74,34 0,04 0,38 74,75 5,55 5,55 32,8 17,6 15,2 

 n 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 
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En la Figura 1.12 se representa la composición iónica porcentual en base a las 

medianas de cationes y aniones determinados en muestras de agua de los arroyos 

La Choza y Durazno. En ambos casos, se destaca el predominio del anión 

bicarbonato y del catión sodio, correspondiendo a aguas fuertemente 

bicarbonatadas y fuertemente alcalinas, tal como describió Arreghini (2008) para 

estos arroyos. La elevada alcalinidad le confiere a estas aguas la capacidad 

reguladora del pH para hacer frente a los cambios productos de los procesos de  

fotosíntesis y respiración, entre otros. En relación a la salinidad y según la 

clasificación de Ringuelet (1962), las aguas de ambos arroyos resultaron 

oligohalinas (0,5 – 5 g/l), salvo la muestra extraída en C0, que puede clasificarse 

como hipohalina (< 0,5 g/l). En cuanto a la dureza, las aguas del arroyo La Choza 

resultaron moderadamente blandas (50-100 mg/l) a levemente duras (100-150 

mg/l) (Tabla 1.5). Las muestras provenientes del arroyo Durazno resultaron de 

moderadamente blandas a moderadamente duras (150-200 mg/l) (Tabla 1.6) 

(Conzonno, 2009). En todos los casos, la elevada alcalinidad y la baja dureza 

indican que además de las sales de bicarbonatos y carbonatos con calcio y 

magnesio, se forman sales con los cationes sodio y potasio.  
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Figura 1.12. Composición iónica porcentual de las muestras de aguas 

superficiales de los arroyos La Choza y Durazno, calculada en base a las 

medianas de cada curso de agua. 
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Tabla 1.5. Macroiones en el arroyo La Choza. 
Sitio  SO4

2-
 

(mg/l) 

HCO3
-
 

(mg/l) 

Cl
-
 

(mg/l) 

Ca
2+

 

(mg/l) 

Mg
2+

 

(mg/l) 

Na
+
 

(mg/l) 

K
+
 

(mg/l) 

SDT 

(mg/l) 

Dureza 

(mg 

CaCO3/l) 

           

C0 (n = 1) 24 276 10 25 10 67 17 430 104 

           

C1 Mediana 36 639 67 26 14 250 13 1045 124 

 Mínimo 14 364 30 15 9 83 10 527 77 

 Máximo 41 813 73 29 16 300 14 1278 133 

 n 7 7 7 7 7 7 7 7 7 

           

C2 Mediana 33 644 67 25 13 250 14 1026 122 

 Mínimo 16 366 31 15 10 79 10 526 77 

 Máximo 39 856 81 32 16 317 19 1350 132 

 n 7 7 7 7 7 7 7 7 7 

           

C3 Mediana 32 680 59 25 12 258 13 1072 114 

 Mínimo 26 579 53 23 11 233 9 970 104 

 Máximo 38 762 66 28 15 275 14 1177 131 

 n 4 4 4 4 4 4 4 4 4 

           

C4 Mediana 32 684 58 26 12 242 13 1063 109 

 Mínimo 24 527 52 22 10 200 9 858 100 

 Máximo 39 774 61 28 14 271 15 1192 129 

 n 4 4 4 4 4 4 4 4 4 

           

EC1 Mediana 27 838 85 22 14 233 19 1251 110 

 Mínimo 12 594 48 16 5 126 10 861 90 

 Máximo 33 991 116 28 17 300 35 1512 120 

 n 7 7 7 7 7 7 7 7 7 

           

EC2 Mediana 11 657 23 24 9 223 12 1007 100 

 Mínimo 9 467 20 22 7 200 7 914 91 

 Máximo 15 741 246 26 14 250 25 1040 113 

 n 4 4 4 4 4 4 4 4 4 
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Tabla 1.6. Macroiones en el arroyo Durazno. 
Sitio  SO4

2-
 

(mg/l) 

HCO3
-
 

(mg/l) 

Cl
-
 

(mg/l) 

Ca
2+

 

(mg/l) 

Mg
2+

 

(mg/l) 

Na
+
 

(mg/l) 

K
+
 

(mg/l) 

SDT 

(mg/l) 

Dureza 

(mg 

CaCO3/l) 

           

D1 Mediana 59 604 104 19 15 140 13 935 108 

 Mínimo 17 357 25 9 5 94 9 577 44 

 Máximo 94 778 185 35 22 450 13 1578 181 

 n 4 4 4 4 4 3 3 3 4 

           

D2 Mediana 56 737 107 22 14 450 14 1599 111 

 Mínimo 16 682 25 9 5 450 14 1599 44 

 Máximo 97 792 189 35 23 450 14 1599 179 

 n 2 2 2 2 2 1 1 1 2 

           

ED1 Mediana 55 1054 117 33 16 450 1 2130 148 

 Mínimo 18 792 33 18 10 450 1 2130 88 

 Máximo 92 1316 200 48 22 450 1 2130 208 

 n 2 2 2 2 2 1 1 1 2 

           

 

 

Las velocidades de flujo superficial medias resultaron bajas en todos los sitios de 

ambos arroyos en correspondencia con la baja pendiente. Los valores máximos 

para el arroyo La Choza se registraron en el sitio C2 (0,10 m/s) y los mínimos en 

C4 (0 m/s).  En el arroyo Durazno, la velocidad media fue 0,07 m/s en ambos 

sitios. Entre los efluentes, la mayor velocidad media correspondió a EC1 (0,31 

m/s) y la menor a EC2 (0,02 m/s) (Fig. 1.13).  

 

El análisis de componentes principales (ACP) permitió ordenar los casos 

correspondientes a los sitios de muestreo en el cauce principal de ambos arroyos 

según dos factores con autovalores mayores a 1, que explican el 77,27  % de la 

varianza (Fig. 1.14). El factor 1 correlacionó principalmente con el contenido de 

sólidos (SST) y materia orgánica (COT) (correlaciones negat ivas) y el factor 2 

con nutrientes nitrogenados y fosforados (NID y Pt, correlaciones positivas) (Fig. 

1.14). Se observa una gran variabilidad entre fechas para todos los sitios. Cabe 

destacarse, que en la campaña de Jul-2012, el factor 1 permitió separar a los 

sitios D1 y D2 del arroyo Durazno del resto de los sitios, por su bajo contenido 

de COT y SST, mientras que el sitio C2 del arroyo La Choza se separó del 

cúmulo de datos por la razón contraria. El factor 2 permitió separar al único dato 

obtenido del  sitio C0 del arroyo La Choza (Feb-2011) y a los sitios D1 y D2 del 
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arroyo Durazno (May-2012) del resto de sitios y campañas debido a las 

concentraciones más bajas de nutrientes. A partir del ACP, se pudieron 

identificar las variables que más aportan a la caracterización de los sitios 

muestreados. Sin embargo, no se pudo determinar una variabilidad longitudinal a 

lo largo del cauce en ninguna variable. Los ingresos puntuales de contaminantes 

parecen definir la calidad del agua de los tramos estudiados.  

 

 

 

Figura 1.13. Velocidades superficiales de corriente (medias) en el centro del 

cauce en distintos sitios de los arroyos La Choza (C1 a C4) y Durazno (D1 y D2) 

y canales a cielo abierto (EC1, EC2 y ED1). 
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Figura 1.14. Análisis de Componentes Principales (ACP) basado en correlaciones. 
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La Tabla 1.7 muestra los valores de caudales (Q) y cargas (L) de SST, NID, Pt, COT y 

Cl
-
 en las fechas de campaña de Jul-2010, Oct-2010 y Jul-2012 en los sitios C1, C2 y 

EC1. En todos los casos, la carga de cada variable resultó superior en el sitio C2 con 

respecto al sitio C1, revelando el aporte del canal EC1. 

 

En todas las fechas analizadas, la carga de SST, NID y Pt en el sitio C2, resultó superior 

al valor teórico según el balance de masa Li)C2 ≈ (Li)C1+ Li)EC1). La mayor diferencia 

promedio entre la carga medida y la teórica se halló en la carga de sólidos suspendidos 

transportada por la corriente, que se incrementa notoriamente entre C1 y C2 (Tabla 

1.7). No es posible explicar este incremento únicamente por el aporte de sólidos por el 

efluente EC1, dado que LSST)C2 >> (LSST)C1+LSST)EC1). Posiblemente este aumento se deba 

a la disminución de la sección transversal del cauce entre C1 y C2, incrementando la 

velocidad media de la corriente en este último sitio (Fig. 1.13) y por ende la erosión del 

lecho y márgenes y disminuyendo la sedimentación de los sólidos transportados. Por 

otra parte, la presencia del ―Puente Irigoyen‖ (cruce de la Ruta Provincial N° 24, entre 

los sitios C1 y C2), puede incrementar la erosión local, debido a la modificación del 

flujo alrededor de estribos y pilas. 

 

En los casos de Pt y NID, las diferencias entre las cargas teóricas y las medidas en C2 

fueron bajas, siendo 46 kg/d para Pt y 74 kg/d para NID. En el caso del COT, la carga 

medida en C2 fue menor a la teórica en Jul-2010 y mayor en las fechas restantes, 

pudiendo deberse a la mayor capacidad de degradación bacteriológica asociada a los 

mayores niveles de OD registrados en invierno. La carga medida de Cl
-
 fue inferior a la 

teórica en todas las fechas. Puesto que el cloruro es un ión conservativo, la diferencia 

entre la carga medida y la teórica debería ser aproximadamente cero; en este caso la 

diferencia hallada podría estar relacionada con errores en la estimación de los caudales. 
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Tabla 1.7. Caudales (Qi) y cargas (Li) de distintas variables calculados en los 

sitios C1, C2 y EC1 en tres fechas de muestreo. 

Fecha Sitio 
Q  

(m
3
/s) 

LSST 

(kg/d) 

LNID 

(kg/d) 

LPt 

(kg/d) 

LCOT 

(kg/d) 

LCl-  

(kg/d) 

        

Jul-2010 C1 2,338 3031 2299 220 1131 13536 

 C2 2,366* 5927 2449 274 1226 11651 

 EC1 0,027 458 63 14 240 165 

        

Oct-2010 C1 0,879 1671 416 92 638 4634 

 C2 0,899* 4737 481 140 1079 4659 

 EC1 0,020 351 35 12 303 137 

        

Jul-2012 C1 0,409 354 347 45 216 3076 

 C2 0,434* 2476 512 122 1380 3301 

 EC1 0,025 533 59 16 354 250 

        

* El caudal en el sitio C2 (QC2) fue estimado a partir de la suma de QC1+QEC1. 

 

 

Considerando el total de los datos, se hallaron correlaciones de Pearson altamente 

significativas negativas (p < 0,01) entre la temperatura y el pH, HCO3
-
, Na

+
 y STD). El 

pH se correlacionó con SST, PRS, Pt, COT, COD, COP (-) y Ca
2+

 (+). La CE 

correlacionó positivamente con N-NH4
+
, NID, los macroiones (excepto K

+
), dureza y 

STD. Los SST correlacionaron negativamente con OD (-), y positivamente con N-NH4
+
, 

NID, PRS, Pt, COT, COD, COP, K
+ 

y DBO5. El OD correlacionó negativamente con 

PRS, Pt, COT y COP (-) (Tabla 1.8).  

 

En el sistema acuático bajo estudio, se destaca la importancia del monitoreo de la 

variable SST, debido a los elevados coeficientes de correlación hallados entre ésta y las 

concentraciones de nutrientes P y C y en menor medida N-NH4
+
 y por lo tanto su 

posible valor predictivo (Fig. 1.15). El material particulado parece ser una fuente 

importante de P y C. Asimismo, SST fue una de las variables que más aportó a la 

caracterización de los sitios muestreados (Fig. 1.14). Entre los nutrientes 

nitrogenados, N-NO2
- 
correlacionó con OD y N-NO3

- 
con pH y DQO, aunque a un nivel 
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de significancia de p < 0,05. Por otra parte, se hallaron correlaciones altamente 

significativas de signo positivo entre el resto de los nutrientes (N-, P- y C-) y con HCO3
-
 

(excepto, en este último caso, con las distintas formas de carbono). Las concentraciones 

de macroiones correlacionaron entre sí y con STD y dureza (+), con excepción del K
+
, 

que correlacionó (+) con las concentraciones de fósforo y carbono, en las diversas 

formas determinadas y DBO5.  El contenido de materia orgánica medido como DBO5 

correlacionó con los nutrientes de P- y C- y con la DQO. La materia orgánica medida 

como DQO correlacionó además con COT y COD (+) (Tabla 1.8). La existencia de 

correlaciones altamente significativas y coeficientes de Pearson elevados entre 

nutrientes y materia orgánica permiten identificarlos como componentes de las aguas 

residuales vertidas en los distintos puntos de ambos arroyos que afectan notoriamente 

la calidad de sus aguas. 

 

 

 

Figura 1.15. Gráfico de dispersión con ajuste a un modelo lineal para Pt(SST) y 

COT(SST). 
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Tabla 1.8. Correlaciones bivariadas de Pearson según datos de todos los sitios muestreados. 

*p < 0,05 

**p < 0,01 

 
Temp. pH CE SST OD 

N-

NH4
+
 

N-NO2
-
 N-NO3

-
 NID PRS Pt COT COD COP SO4

2-
 HCO3

-
 Ca

2+
 Mg

2+
 

Durez

a 
Cl

-
 Na

+
 K

+
 STD DBO5 DQO 

Temp 1 
                        

pH -,513** 1 
                       

CE -0,25 0,134 1 
                      

SST 0,274 -,462** 0,179 1 
                     

OD -0,29 0,321 0,076 -,493** 1 
                    

N-NH4
+
 -0,1 -0,28 ,566** ,528** -0,18 1 

                   
N-NO2

-
 0,012 -0,05 -0,07 -0,1 -,331* -0,14 1 

                  
N-NO3

-
 -0,26 ,341* -0,0 -0,2 0,036 -0,15 0,057 1 

                 
NID -0,12 -0,27 ,572** ,525** -0,18 ,998** -0,14 -0,09 1 

                
PRS 0,039 -,474** 0,257 ,620** -,452** ,660** -0,06 -0,24 ,655** 1 

               
Pt 0,187 -,475** ,333* ,878** -,547** ,690** -0,08 -0,25 ,687** ,871** 1 

              
COT 0,215 -,499** 0,183 ,854** -,447** ,435** -0,13 -0,26 ,431** ,758** ,873** 1 

             
COD 0,192 -,505** 0,143 ,808** -,392* ,403** -0,12 -0,26 ,401** ,730** ,832** ,971** 1 

            
COP 0,233 -,470** 0,203 ,856** -,472** ,440** -0,13 -0,25 ,434** ,745** ,866** ,979** ,900** 1 

           
SO4

2-
 -,333* 0,238 ,729** -0,23 ,393* 0,148 -0,02 0,049 0,151 -0,09 -0,15 -0,17 -0,15 -0,17 1 

          
HCO3

-
 -,575** 0,043 ,645** 0,124 -0,01 ,605** -0,05 -0,08 ,609** ,551** ,408** ,306* 0,285 0,302 ,360* 1 

         
Ca

2+
 -,383* ,492** ,798** -0,16 0,288 ,392* 0,001 0,202 ,405** -0,01 -0,03 -0,21 -0,24 -0,17 ,649** ,534** 1 

        
Mg

2+
 -0,18 0,181 ,802** -0,1 0,238 0,237 -0,07 0,059 0,245 0,017 0,058 -0,05 -0,01 -0,08 ,788** ,325* ,615** 1 

       
Dureza -,321* ,378* ,889** -0,15 0,292 ,349* -0,04 0,136 ,361* 0,009 0,015 -0,14 -0,14 -0,14 ,800** ,478** ,894** ,901** 1 

      
Cl

-
 -0,13 -0,03 ,817** ,390* 0,061 ,481** -0,13 -0,04 ,481** 0,128 ,355* 0,225 0,199 0,233 ,688** ,322* ,493** ,719** ,676** 1 

     
Na

+
 -,642** ,354* ,816** 0,055 0,127 ,450** -0,15 -0,04 ,452** 0,249 0,233 0,09 0,05 0,116 ,583** ,748** ,756** ,527** ,739** ,600** 1 

    
K

+
 0,102 -0,18 0,092 ,753** -,370* 0,12 0,005 -0,09 0,127 ,562** ,694** ,722** ,726** ,687** -0,2 0,153 -0,21 -0,04 -0,14 0,211 0,112 1 

   
STD -,612** 0,145 ,913** 0,144 0,078 ,618** -0,11 -0,07 ,621** ,477** ,380* 0,244 0,216 0,25 ,602** ,930** ,757** ,576** ,765** ,619** ,911** 0,16 1 

  
DBO5 0,146 -0,34 0,256 ,576** -,387* 0,221 -0,09 -0,23 0,223 ,519** ,643** ,847** ,873** ,760** -0,12 0,308 -0,14 0,275 0,057 0,224 0,102 ,693** 0,262 1 

 
DQO 0,065 -0,38 0,094 ,516* -0,35 0,264 -0,08 -,546* 0,265 ,553* ,587* ,626** ,665** ,566* -0,24 0,397 -0,03 0,042 0,011 -0,07 0 0,485 0,197 ,815** 1 
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CAPÍTULO 2. 

Índices de calidad de aguas y de riberas 

 

 

INTRODUCCIÓN 

 

En la región pampeana y particularmente en la RMBA las aguas superficiales 

tienen distintos usos antrópicos. En sectores altamente urbanizados , la presencia 

de agua superficial suele asociarse a inundaciones, acumulación de residuos 

sólidos y propagación de enfermedades, por lo tanto los cursos de agua suelen 

encontrarse entubados, por ejemplo el arroyo Maldonado o gran parte del arroyo 

Morón. Esto responde a un manejo de los cuerpos de agua característico de 

principios de siglo XX, donde predominó una visión ingeneril y sanitarista 

negando los servicios ecosistémicos que los caracterizan. En otros casos, se 

utilizan como vertederos de efluentes de origen doméstico, municipal e 

industrial, tal es el caso de los tramos medios y bajos de los ríos Luján (O’Farrell 

et al., 2002), Reconquista (Salibián, 2006) y Matanza-Riachuelo (García y de 

Iorio, 2003). En áreas rurales o periurbanas, como las cuencas altas de los 

mencionados ríos, parte de las aguas se utilizan como fuente de bebida para el 

ganado en producciones de tipo extensivas y en otros casos como vertederos de 

efluentes agroindustriales e industriales (cría intensiva de ganado o ― feedlots‖, 

producción de huevos, frigoríficos avícolas, porcinos y vacunos, industrias 

alimenticias, etc.). Sólo pequeños tramos de algunos ríos y arroyos permanecen 

protegidos o incluidos en áreas naturales municipales, provinciales, nacionales o 

privadas. 

 

El concepto de calidad de aguas está íntimamente relacionado con los usos a los 

que se destina un recurso hídrico, de manera que distintos usos admiten distintas 

calidades de aguas. Por ejemplo, de acuerdo con la legislación nacional (Decreto 

Reglamentario Nº 831/93 de la Ley Nº24.051) existen niveles guía de diversas 

sustancias para fuentes de bebida humana contratamiento convencional o para 

protección de la vida acuática en aguas dulces superficiales, entre otros usos. Los 

niveles guía o de referencia para la protección de la vida acuática tienen, en 

realidad, un uso limitado, ya que las características naturales propias de las aguas 
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continentales son muy variables, tanto espacial como temporalmente y muchas de 

las formas de vida que sustentan han evolucionado para adaptarse a éstas ( Branco, 

1984). Una forma de resolver este problema, consiste en el desarrollo de Índices 

de Calidad de Aguas (ICAs) adaptados a las características locales o regionales 

de los cuerpos de agua.  

 

Los ICAs permiten estimar tendencias en la variación de la calidad de las aguas, 

asesorar sobre la calidad del agua a lo largo del tiempo y en distintos puntos de 

un sistema acuático, señalar secciones deterioradas por la contaminación y 

estudiar los efectos de los vertidos contaminantes en las aguas receptoras para 

estimar la capacidad de autodepuración de las mismas y monitorear el progreso 

de programas de control de la contaminación (Lacoste y Collasius, 1996). Como 

antecedente relevante en el desarrollo de ICAs a nivel local, cabe destacarse un 

trabajo de Berón (1984), desarrollado principalmente para el estudio de la 

contaminación cloacal e industrial.  

 

Como herramienta de manejo, el desarrollo y utilización de ICAs, además de 

lograr una correcta clasificación de la calidad de las aguas, tiene la ventaja 

adicional de integrar una gran cantidad de información de carácter científico -

técnico en un único dato de tipo cualitativo (calidad ―mala‖ a ―excelente‖) o 

cuantitativo (por ejemplo un número del 1 al 10), que resulta fácilmente 

comprensible para los gestores y público en general (Pesce y Wunderlin, 2000). 

Por otra parte, se destaca que algunas variables como el déficit de oxígeno 

disuelto (D) suele incrementarse al disminuir el valor de los ICAs (Sánchez et 

al., 2007), por lo tanto el estudio estadístico de esta relación es un aspecto 

relevante en el monitoreo de la contaminación hídrica.  

 

Actividades como la agricultura, la ganadería, la industria y la urbanización 

suelen modificar las características físicas, químicas y biológicas de arroyos y 

ríos y sus riberas (Seeboonruang, 2012). Entre los principales factores 

ambientales que afectan a los ecosistemas acuáticos se inc luyen la sedimentación, 

el enriquecimiento de nutrientes, la contaminación hídrica, las alteraciones 

hidrológicas o la modificación de la vegetación ribereña (Allan, 2004). Las 

condiciones de flujo o la calidad del agua no son sólo indicadores del estado de 
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los sistemas fluviales, sino también de los ecosistemas terrestres adyacentes 

(Margalef, 1994; Zhou et al., 2012).  

 

Los sistemas ribereños actúan como zonas de transición, cumpliendo funciones 

de filtrado y depuración de nutrientes y contaminantes, regulación de temperatura 

y entrada de luz, entre otros (Kutschker et al., 2009; Prat y Ward, 1994). 

Adicionalmente, los sistemas lóticos suelen estar sujetos a pulsos de inundación 

en los cuales ocurre el desborde de las aguas hacia la llanura aluvial, situación 

que modifica los ciclos biogeoquímicos de nutrientes, la productividad de 

macrófitas y la diversidad de aves, entre otros (Mitsch et al., 2008). Este 

fenómeno natural sólo es posible si existe conectividad entre la columna de agua 

y la ribera. 

 

La vegetación que crece en las márgenes de los ríos se denomina vegetación 

ribereña o riparia. Estas plantas pueden ser tanto leñosas como herbáceas y están 

adaptadas a desarrollarse en el ecotono entre los ambientes acuático y terrestre, 

donde las características del suelo, sobre todo el nivel freático, están influidas 

por la dinámica fluvial. La extensión, ancho y continuidad longitudinal de la 

vegetación son algunos de los atributos más importantes de las comunidades 

riparias. La vegetación también contribuye con su sistema radicular a estabilizar 

las márgenes y disminuyen la erosión hídrica (Elosegi y Díez, 2009).  

 

El  desarrollo y  la aplicación de índices de calidad de riberas adaptados a las 

características de los sistemas acuáticos locales permite detectar , monitorear y 

gestionar riesgos asociados a la modificación del ambiente ripario autóctono. La 

importancia del análisis de los sistemas ribereños suele ser subestimada, aunque 

se han desarrollado índices con el objetivo de cualificar y cuantificar su cali dad 

ecológica, por ejemplo el Índice de Calidad del Bosque de Ribera (QBR) (Munné 

et al., 2003) y su adaptación a los bosques andino-patagónicos (QBRp) (Kutschker 

et al., 2009). Sin embargo, existen pocos antecedentes (Feijoó et al., 2012),  sobre 

la aplicación de índices de calidad de ribera en ríos y arroyos pampeanos, que 

tengan en cuenta la ausencia de vegetación arbórea y otras características 

particulares de estos ambientes. A la fecha, se cuenta con información relevante 

sobre la regionalización de los arroyos pampeanos en función de características 
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fisicoquímicas y de las comunidades de macrófitas (Feijoó y Lombardo, 2007) 

que aportan a este fin. 

 

En el presente capítulo se describe el desarrollo de un índice de calidad de aguas 

y un índice de calidad riberas adaptados a las características de los sistemas 

acuáticos estudiados y que resultan potencialmente aplicables a otros ríos y 

arroyos de la región pampeana. 

 

OBJETIVO GENERAL 

 

Elaborar un índice de calidad de aguas y un índice de calidad de riberas que 

contemplen las características de los cursos de agua de la región pampeana.  

 

OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

 Elaborar un índice de calidad de agua de fácil aplicación al monitoreo de 

la contaminación hídrica en los cursos de agua y aguas residuales 

estudiados en el Capítulo 1. 

 Evaluar la aplicación de un índice de calidad de riberas para arroyos de la 

llanura pampeana. 

 Evaluar la aplicación de un sistema informático de soporte para la gestión 

de ambientes fluviales. 

 

MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Elaboración del Índice de Calidad de Agua 

 

Con la información fisicoquímica de las aguas de los arroyos La Choza y 

Durazno y de los afluentes que vuelcan aguas residuales en estos cursos de aguas 

(Capítulo 1) se calculó el ICA para cada fecha y sitio con información completa 

de las variables requeridas, de acuerdo a la siguiente expresión (Ec. 2.1, Berón, 

1984): 
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∑   
 
   

∑   
 
   

 

Ecuación 2.1 

 

Donde qi es un valor asignado a cada variable según el valor de la misma y wi es 

el peso relativo de la variable de acuerdo a su importancia en relación a la 

calidad de las aguas (Tabla 2.1). 

 

Se elaboró un nuevo índice de calidad de aguas, el ICA modificado ( ICAP), 

seleccionando variables indicadoras de contaminación orgánica y por nutrientes, 

considerando especialmente aquellas que correlacionaron significativamente (p < 

0,05) con el oxígeno disuelto (Tabla 1.8, Capítulo 1). Para el cálculo de este 

índice se utilizó la misma expresión matemática que para el ICA. Para la 

ponderación de cada variable en el cálculo del ICA se siguieron los lineamientos 

sugeridos por Berón (1984), mientras que para el cálculo del ICAP se asignaron 

pesos idénticos para cada variable (Tabla 2.1). Los valores de ICA e ICAP 

pueden variar en el rango de 0 (―semejante a cloacal crudo sépt ico‖) a 10 

(―pureza original‖), asignándose un color a cada intervalo (Fig. 2.1). 
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Tabla 2.1.Variables utilizadas en el cálculo del ICAP. 

Variable wi Rango Referencia qi 

SST 2 ≤ 50 mg/l (uso II, INA, 2011) 20 

 
 ≤ 80 mg/l (uso IV, INA, 2011) 10 

 
 > 80 mg/l 

 
0 

N-NH4
+
 2 0-0,2 (Berón, 1984) 20 

 
 > 0,2-0,5 

 
18 

 
 > 0,5-1,0 

 
14 

 
 > 1,0-2,0 

 
10 

 
 > 2,0-5,0 

 
6 

 
 > 5,0-10,0 

 
3 

 
 > 10 

 
0 

Pt 2 < 0,010 mg/l (uso V, INA, 2011) 20 

 
 < 0,100 mg/l (usos II, VI, INA, 2011) 14 

 
 ≤ 1 mg/l 

(usos III y IV, INA, 

2011) 
8 

 
 > 1mg/l 

 
0 

DBO5 2 0-2 (Berón, 1984) 20 

 
 > 2-4 

 
17 

 
 > 4-6 

 
14 

 
 > 6-10 

 
11 

 
 > 10-15 

 
8 

 
 > 15-25 

 
5 

 
 > 25-50 

 
2 

 
 > 50 

 
0 

OD 2 > 9 (Berón, 1984) 20 

 
 > 8-9 

 
16 

 
 > 6-8 

 
12 

 
 > 4-6 

 
8 

 
 > 1-4 

 
4 

 
 0-1 

 
0 
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Figura 2.1. Gama de colores para las categorías de los índices de calidad de agua 

ICA e ICAP. 

0 a 1 Semejante a cloacal crudo séptico  

1 a 2 

 2 a 3 

 3 a 4 Polución elevada 

4 a 5 

 5 a 6  

 6 a 7 Polución 

7 a 8 

 8 a 9 Polución leve 

9 a 10 Pureza original 

 

 

Se analizó la correlación entre ICA e ICAP y la variable ―déficit de oxígeno 

disuelto‖ (D), es decir la diferencia entre la concentración de saturación de OD 

teórica en agua para la temperatura al momento del muestreo y la presión 

atmosférica (Wetzel, 1981) y la concentración de OD medida in situ, que fue 

realizada aproximadamente a la misma hora en todas las fechas de campañas con 

el objetivo de eliminar la fuente de variabilidad diaria de la concentración de OD 

asociada a la producción de algas y macrófitas (Margalef, 1983). Se descartaron 

datos correspondientes a fechas donde el valor de la concentración OD fue de 

sobresaturación. Se analizó la existencia de una relación lineal entre los valore s 

de los índices y D, que permitiría caracterizar aproximadamente la calidad de las 

aguas de nuevos sitios de muestreo en base a la medición de D (Sánchez et al., 

2007). 

 

Para la determinación de los valores de qi (Tabla 2.1) que se le asignan a cada 

variable según la concentración medida, se consideró la aptitud de las aguas de 

ambos arroyos para distintos usos: consumo humano con tratamiento 

convencional (I), actividades recreativas con contacto directo (II), actividades 

recreativas sin contacto directo (III), actividades recreativas pasivas (IV), 

preservación de la vida acuática con exposición prolongada (V); preservación de 

la vida acuática sin exposición prolongada (VI), preservación de especies de 
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peces sin efectos subletales (VII) y preservación de especies de peces sin efecto 

letal (VIII) según variables utilizadas en INA (2011) para la evaluación de 

calidad de agua. 

 

Utilizando los valores medianos de temperatura, pH, CE, OD, SST, N-NH4
+
, N-

NO3
-
, PRS, DQO, DBO y COT determinados en el sitio C2, y con información 

adicional sobre la calidad de aguas del efluente EC1 y sobre la estructura de las 

riberas y el canal, se llevó a cabo el diagnóstico ecológico del sistema acuático 

en ese tramo (100 m), analizándose además las posibles soluciones a cada 

problema encontrado. Para ello, se utilizó el programa STREAMES-EDSS® 

v1.0, desarrollado para el manejo de arroyos mediterráneos (Elosegi et al., 2011), 

que permite diagnosticar problemas de contaminación hídrica, proponiendo 

además alternativas de mitigación a distintas escalas. Entre las posibles 

soluciones sugeridas por el programa fueron seleccionadas únicamente aquellas 

que pueden ser aplicables dadas las características y el contexto actual del área 

de estudio. 

 

Elaboración del Índice de Calidad de Riberas 

 

En cada arroyo se seleccionaron tramos de 100 m de longitud cuyo punto medio 

coincidiera aproximadamente con los puntos de muestreo de calidad de aguas 

superficiales C0, C1, C2 (incluye el ingreso del efluente EC1 desde la ribera 

Norte), C3 (incluye el ingreso del efluente EC2 desde la ribera Norte), C4 y D1 

(incluye el ingreso del efluente ED1 desde la ribera Sur) (Figs. 1.2 y1.3, 

Capítulo 1). Se aplicó un índice de calidad de riberas pampeanas (ICRP) que fue 

elaborado tomando como base el índice QBRp presentado por Kutschker et al. 

(2009) (Tabla 2.2, Parte A) con modificaciones sugeridas por especialistas en la 

temática (Faggi y de Cabo, com. pers.; Melignani y Faggi, 2012) incorporando 

información adicional sobre el terreno adyacente a la ribera (Tabla 2.3, Parte B). 

La puntuación final para cada ribera de cada tramo se calculó como el promedio 

de las puntuaciones de ambas partes. El rango teórico de variación del índice es 

de 0 a 100 puntos,  distinguiéndose diferentes rangos de calidad de ribera (Fig. 

2.2) (Kutschker et al., 2009). 
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Tabla 2.2. Índice de Calidad de Riberas Pampeanas (ICRP). Parte A: ribera.  

Criterio 

 

Puntuación 

a) Grado de cubierta de la zona de ribera (puntuación entre 0 y 25) 

   

> 80 % de cubierta vegetal de la zona de ribera 20 

50-80 % de cubierta vegetal 15 

10-50 % de cubierta vegetal 10 

< 10 % de cubierta vegetal 

 

5 

Si la conectividad entre el ecosistema ribereño y adyacente es total (+5) 

Si la conectividad entre el ecosistema ribereño y adyacente es superior al 50 % (+2,5) 

Si la conectividad entre el ecosistema ribereño y adyacente es entre 25-50 % (-2,5) 

Si la conectividad entre el ecosistema ribereño y adyacente es inferior al 25 % (-5) 

   b) Estructura de la cubierta (puntuación entre 0 y 25) 

 

   Cobertura de hierbas palustres (hp) superior al 90 % de la superficie 

 

25 

Cobertura de hp entre 75-90 % de la superficie 18 

Cobertura de hp entre 50-75 % de la superficie 15 

Cobertura de hp entre 25-50% de la superficie y en el resto de la cubierta los arbustos 

superan el 25 % 15 

Cobertura de hp inferior al 50 % y el resto de la cubierta con arbustos entre 10-25 % 10 

Sin hp por debajo del 10 % 

 

5 

   c) Calidad de la cubierta (puntuación entre 0 y 25) 

 

   Sólo existen especies vegetales autóctonas 15 

Predominan las especies autóctonas pero existen individuos de especies no arbóreas 

exóticas 10 

Sin especies autóctonas 

 

5 

Si hay árboles nativos 

 

(+5) 

Si la comunidad forma una franja longitudinal continua adyacente al canal fluvial entre 

50-75 % de la longitud del tramo (+2,5) 

Si la comunidad forma una franja longitudinal continua adyacente al canal fluvial en más 

del 75 % de la longitud del tramo (+5) 

Si hay de 0-50 % de la superficie cubierta por árboles exóticos (-2) 

Si hay de 50-100 % de la superficie cubierta por árboles exóticos (-5) 

   d) Grado de naturalidad del canal fluvial (puntuación entre 0 y 25) 

 

   El canal del río no está modificado 25 

Modificaciones de las terrazas adyacentes sin reducción del canal 20 

Modificaciones de las terrazas adyacentes al lecho del río con reducción del canal 15 

Signos de alteración y estructuras que modifican el canal 10 

Estructuras transversales 

 

5 

Río canalizado en la totalidad del tramo 0 

   
Puntuación total (A) (suma de los puntajes a, b, c y d) 
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Tabla 2.3. Índice de Calidad de Riberas Pampeanas (ICRP). Parte B: terreno 

adyacente a la ribera.  

Criterio 

 

Puntuación 

a) Tipo de suelo y topografía  

 

   Suelos permeables y baja pendiente 26,7 

Suelos permeables y pendientes moderadas 20 

Suelos impermeables y baja pendiente 13,3 

Suelos impermeables y pendientes moderadas 6,7 

Zonas de almacenamiento transitorio de agua (+6,7) 

Relieve plano 

 

(-6,7) 

   b) Uso del suelo adyacente a la ribera  

 

   Área protegida municipal, provincial o nacional  26,7 

Lotes baldíos sin ganadería o ganadería extensiva 20 

Cultivos o ganadería intensiva 16 

Urbanización 

 

13,3 

Industrial 

 

6,7 

Si hay 50 % o más de superficie destinada a espacios verdes públicos (+6,7) 

Si hay menos de 50% de superficie destinada a espacios verdes públicos (-6,7) 

   c) Aportes laterales 

  

   Ausencia de afluentes o canales  33,3 

Canales de drenaje local o afluentes intermitentes 26,7 

Canales pluviales 

 

20 

Canales combinados (pluviales+cloacales) 13,3 

Canales cloacales o industriales  6,7 

Descarga directa  

 

0 

   
Puntuación total (B) (suma de los puntajes a, b y c)   

 

 

Fig.2.2. Gama de colores para distintos rangos del Índice de Calidad de Riberas 

Pampeanas (ICRP). 

≤ 25 Calidad pésima  

> 25-50 Calidad mala 

> 50-70 Calidad intermedia 

> 70-90 Calidad buena 

> 90 Estado natural 
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

Índices de calidad de agua 

 

El déficit de oxígeno disuelto (D) medido en los sitios de ambos arroyos y en las 

aguas residuales se ubicó en el rango de 0,0 a 9,3 mg OD/l, con un valor med io 

de 5,3 mg OD/l, mientras que los valores medios de ICA e ICAP resultaron 

similares, siendo 3,9 y 3,5 respectivamente (Tabla 2.4). Estos valores ubican al 

promedio de las muestras de agua entre las categorías de ―polución elevada‖ 

(ICA = 3) a ―polución‖ (ICA = 6) (Berón, 1984). Según los valores calculados del 

ICA las muestras varían entre ―semejante a cloacal crudo séptico‖ (ICA = 0) y 

―polución leve‖ (ICA = 8). En el caso del ICAP el valor mínimo también lo sitúa 

en líquido cloacal puro y el máximo hallado (8,2) (Tabla 2.4) se encuentra 

incluido entre ―polución leve‖ y ―pureza original‖ (ICA = 10).  

 

Según el ICA, la mejor calidad de agua en el arroyo La Choza correspondió al 

sitio C1 con una media de 4,1 puntos (polución-polución elevada), mientras que 

el menor valor correspondió al sitio C3, con una media de 2,7 puntos (polución 

elevada) (Fig. 2.3). Según el ICAP, el mayor valor de calidad de aguas 

corresponde al sitio C4 (4,3 puntos), el más alejado del efluente EC1, y el menor 

a C2 (2,9 puntos) (Fig. 2.3), el más cercano a EC1. 
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Tabla 2.4. Valores de déficit de oxígeno disuelto (D), ICA e ICAP calculados 

para los sitios de los arroyos La Choza (C1 a C4) y Durazno (D1 y D2) y aguas 

residuales (EC1, EC2 y ED1). 

Cuenca Sitio Fecha D ICA ICAP 

    mg OD/l   

Arroyo La Choza C1 jul-10 4,8 3,7 4,0 

  oct-10 8,4 2,4 2,6 

  feb-11 3,7 4,7 4,5 

  jul-12 6,8 4,5 4,2 

  dic-12 4,7 5,3 4,2 

  mar-13 5,8 4,0 3,8 

 C2 jul-10 5,8 3,2 3,3 

  oct-10 8,6 2,3 1,3 

  jul-12 8,4 2,2 1,4 

  dic-12 4,5 5,1 4,2 

  mar-13 4,0 4,7 4,5 

 C3 jul-10 5,4 4,1 5,0 

  oct-10 7,1 2,7 3,0 

  feb-10 8,0 1,4 2,3 

 C4 jul-10 3,8 5,1 5,4 

  oct-10 4,4 3,1 3,4 

  feb-11 3,4 3,8 4,2 

 EC1 jul-10 7,9 2,1 0,4 

  feb-11 7,9 0,9 0,0 

  jul-12 9,3 1,8 0,0 

  dic-12 5,0 2,6 2,7 

 EC2 jul-10 2,2 4,3 5,2 

  oct-10 0,0 4,0 4,8 

  feb-11 8,4 1,0 0,0 

Arroyo Durazno D1 may-12 4,5 6,2 5,4 

  dic-12 4,5 6,7 6,4 

  mar-13 3,6 6,3 6,4 

 D2 may-12 4,5 8,2 7,1 

 ED1 may-12 7,2 4,8 1,8 

  jul-12 2,4 5,3 4,0 

Media    5,3 3,9 3,5 

Mínimo   0,0 0,9 0,0 

Máximo   9,3 8,2 7,1 
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En el arroyo Durazno, los valores medios de ambos índices fueron similares en 

D1 (ICA = 6,4; ICAP = 6,1) y en D2 (ICA = 8,2; ICAP = 7,1). En los sitios D1 y 

D2, la aplicación de los índices no permite una clasificación adecuada en relación 

a la calidad de aguas ni a lo observado in situ, ya que el último se encuentra 

aguas abajo del vertido de aguas residuales de criadero porcino . Sin embargo los 

valores de ambos índices en D2 son mayores que en D1 y son muy superiores a 

los obtenidos para los sitios del arroyo La Choza. (Fig. 2.3). Podría existir un 

aporte de agua desde el hiporreos que contribuya a la dilución  en D2.  

 

 

Figura 2.3. Valores medios de ICA e ICAP calculados para los sitios de los arroyos La 

Choza (C1 a C4) y Durazno (D1 y D2) y aguas residuales (EC1, EC2 y ED1). 

 

 

La clasificación de las aguas residuales del sitio EC1 según los índices de calidad 

de agua utilizados obtuvo los valores medios más bajos de todos los sitios (ICA = 

1,9; ICAP = 0,8), mientras que para el sitio EC2 los valores resultaron levemente 

superiores (ICA = 3,1; ICAP = 3,3). El efluente ED1 obtuvo valores de ICA e 

ICAP de 5,1 y 2,9 respectivamente (Fig. 2.3). 

 

El análisis estadístico de los datos permitió establecer la existencia de una 

correlación de Pearson negativa altamente significativa (p < 0,01) entre ICA y D 

e ICAP y D y una correlación positiva altamente significativa entre ambos 

índices. El ajuste de los datos de ICA y D e ICAP y D a una función lineal 
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resultó regular en ambos casos, con coeficientes de determinación (R
2
) de 0,4019 

y 0,5846 para ICA(D) e ICAP(D) respectivamente (Fig. 2.4). Sin embargo, se 

destaca que el mejor ajuste fue obtenido a partir de los datos del índice ICAP, 

que fue elaborado teniendo en cuenta las condiciones específicas del sistema 

estudiado.  

 

 

Figura 2.4. Grafico de dispersión con valores de déficit de oxígeno disuelto (D) y 

valores de ICA e ICAP. 

 

 

El análisis del ajuste de los modelos empíricos presentados incluyó el análisis de 

las diferencias entre el valor calculado de cada índice (Tabla 2.4) y el valor del 

índice estimado a partir de D. En la Tabla 2.5 se presenta el resumen de dicho 

análisis.  

 

La media del valor absoluto de los residuos (đ) fue de aproximadamente 1,1 en 

ambos casos, mientras que el mayor valor de d se obtuvo para ICA (4,04) (Tabla 

2.5). El número de casos con d menor a 1 y 2 resultó superior para ICA, mientras 

que el porcentaje de coincidencia de categorías entre el valor calculado y el 

predicho fue superior para ICAP, aunque en ambos casos resultó bajo (Tabla 

2.5). El ajuste de ambos modelos es adecuado sólo si se acepta  d < 2 (≥ 80 % de 

los casos) (Tabla 2.5). 

ICA = -0,4961D + 6,6118 
R² = 0,4019 

ICAP = -0,6611D + 7,1523 
R² = 0,5846 
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Tabla 2.5. Característicasde los modelos empíricos según valor absoluto de los residuos 

(d) y % de casos con coincidencia de categoría (n = 30). 

Estadístico  ICA ICAP 

    

đ ± DS 

 

1,09 ± 0,95 1,06 ± 0,84 

dmínimo 

 

0,01 0,08 

dmáximo 

 

4,04 2,74 

Casos con d < 1 

 

17 (57 %) 14 (47 %) 

Casos con d < 2 

 

25 (83 %) 24 (80 %) 

Coincidencia de categoría (%)  27 37 

    

 

 

Analizando la aptitud de los tramos bajo estudio según los criterios de INA 

(2011), el tramo correspondiente al arroyo La Choza (C1 a C4) resultó no apto 

para ninguno de los usos evaluados en relación a los bajos niveles de OD y 

elevados niveles de DBO5. El tramo correspondiente al arroyo Durazno (D1 a 

D2) resultó apto para los usos I (consumo humano con tratamiento 

convencional), III (actividades recreativas sin contacto directo) y IV(actividades 

recreativas pasivas). 

 

Los resultados hallados sugieren que la adaptación de los índices de calidad de 

agua a las características locales de los sistemas acuáticos, mediante la selección 

de variables basada en correlaciones, es una alternativa metodológica a la 

aplicación de un índice genérico, aunque ésta última permite una comparación 

cualitativa entre sistemas acuáticos de características disímiles. También se 

destaca la posibilidad de aplicar el mismo índice tanto a las aguas residuales 

como a los sistemas acuáticos receptores. Por otra parte, dada la importancia del 

OD en la distribución de especies y la creación de nichos ecológicos para las 

especies más resistentes a su ausencia (Branco, 1984), para el desarrollo de 

índices locales de calidad de aguas se propone la inclusión de variables que 

resulten fuertemente correlacionadas con el oxígeno disuelto.  
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Existen factores como la variación de la intensidad de la radiación solar a lo 

largo del día y el año, la abundancia de algas y macrófitas, la intensidad del 

viento, la presencia de desniveles en el terreno, que no están asociados con la 

contaminación hídrica sino que resultan característicos del medio natural, pero 

que inciden sobre la concentración de OD, por lo tanto deberían tenerse en cuenta 

al momento de aplicar este tipo de índices. 

 

La utilización del programa STREAMES-EDSS® v1.0 permitió caracterizar el 

sitio C2, correspondiente a la peor condición en relación a la calidad de las 

aguas. Según el diagnóstico detallado, la capacidad de autodepuración del a rroyo 

La Choza en el tramo estudiado resulta muy baja, la capacidad de amortiguación 

del ingreso de nutrientes desde la ribera, moderada y el valor integrado del 

estatus ecológico (IES, siglas en inglés), malo. Debe destacarse que el valor de 

IES integra la información proveniente de la calidad fisicoquímica, la calidad de 

las riberas, la calidad biológica y la calidad hidromorfológica y características 

relativas a la funcionalidad del curso de agua. Los principales problemas 

detectados fueron: hipereutrofización; contaminación muy severa por materia 

orgánica; concentración de NH3 > 0,02 mg/l; hipoxia moderada; salinidad 

moderada (característica de las aguas superficiales de la región) y problema 

severo relacionado con SST. La Tabla 2.6 presenta un resumen de las soluciones 

sugeridas por el programa para los problemas de hipereutrofización e hipoxia.  

 

A partir de la aplicación del programa STREAMES-EDSS® v1.0, y teniendo en 

cuenta las tendencias climáticas, de calidad de aguas y de uso del suelo halladas, 

se pudieron identificar las prioridades de acción que más se ajustan al área de 

estudio: la necesidad de la planificación del uso del suelo; el control de la calidad 

de los efluentes vertidos en los cursos de agua; la creación de plantas de 

tratamiento de efluentes domésticos e industriales; la optimización de la 

operación de las plantas de tratamiento (municipales e industriales); la 

promoción de Mejores Prácticas de Manejo por medio de subsidios agrícolas y la 

creación de nuevas áreas naturales que protejan las riberas de los cursos de agua 

de la región, en el marco de una protección legal integral del espacio ribereño. La 

aplicación del programa STREAMES-EDSS® v1.0 resulta de gran utilidad, aún 
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considerando la limitación evidente que ha sido desarrollado para arroyos de 

regiones de Europa (Elosegi et al., 2011) con características fisicoquímicas, 

estructurales y funcionales distintas. En este sentido, cabe destacar que sería de 

suma utilidad para gestores, investigadores y público en general, adaptar este 

programa para ser aplicado a los arroyos pampeanos, principalmente en relación 

a los niveles de nutrientes, sólidos suspendidos, salinidad, estructura de las 

riberas, etc.  
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Tabla 2.6. Diagnóstico y soluciones propuestas a problemas de contaminación hídrica en el arroyo La Choza utilizando el software 

STREAMES-EDSS®v1.0. 
Problema Causa Soluciones propuestas  

Escala  Técnica o práctica Descripción Efectividad Factibilidad 

       

Hipereutrofización Ingreso de  efluente Cuenca Implementar/mejorar  

tratamientos de 

remoción de fósforo 

Aplicable al tratamiento de los efluentes industriales. Incluye 

procesos químicos (por ejemplo precipitación) y biológicos  

Muy alta Muy factible 

  Cuenca Mejores Técnicas 

Disponibles 

Conjunto de las técnicas más efectivas y avanzadas disponibles para 

la prevención o reducción de efluentes  

Alta Muy factible 

       

Hipoxia moderada Ingreso de efluente Cuenca Optimización de la 

remoción de materia 

orgánica 

Revisión de parámetros de operación en plantas de tratamiento de 

efluentes 

Baja Muy factible 

  Cuenca Mejores Técnicas 

Disponibles 

Conjunto de las técnicas más efectivas y avanzadas disponibles para 

la prevención o reducción de efluentes  

Baja Muy factible 

  Canal Control por sombreado Favorecimiento de la vegetación ribereña para  eliminar la vegetación 

acuática (flotante, sumergida)  

Baja Muy factible 

  Canal  Control mecánico Dragado y remoción de macrófitas  Baja Muy factible 

  Lecho Control biológico Remoción de macrófitas por pastoreo Baja Muy factible 
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Índice de Calidad de Riberas Pampeanas (ICRP) 

 

Los valores del ICRP (promedio de ambas riberas) variaron entre 40 (calidad mala) y 74 

puntos (calidad buena), con los valores más elevados obtenidos en los tramos C0 y C4 

en Feb-2011 (Tabla 2.7, Fig. 2.5). En los tramos C1 y C4 los valores de ICRP fueron 

similares en ambas riberas en todas las fechas de campaña, ubicándose dentro del rango 

de ―calidad intermedia‖ (ambos sitios) y ―calidad buena‖ (tramo C4) (Tabla 2.7).  

 

Tabla 2.7. Valores del Índice de calidad de riberas pampeanas (ICRP) calculados para 

los sitios de los arroyos La Choza (C1 a C4) y Durazno (D1).  

Cuenca Tramo Fecha ICRP 

 
  

Ribera N Ribera S 
Promedio 

riberas 

Arroyo La Choza C0 feb-11 70 74 72 

 C1 may-10 61 61 61 

 
 

jul-10 65 62 63 

 
 

oct-10 65 65 65 

 
 

feb-11 67 60 63 

 
 

dic-12 68 51 59 

 C2 may-10 36 58 47 

 
 

jul-10 36 58 47 

 
 

oct-10 36 53 44 

 
 

feb-11 39 65 52 

 
 

dic-12 25 55 40 

 C3 may-10 56 63 60 

 
 

jul-10 56 63 60 

 
 

oct-10 56 64 60 

 
 

feb-11 47 71 59 

 C4 may-10 69 66 67 

 
 

jul-10 69 66 67 

 
 

oct-10 69 69 69 

 
 

feb-11 75 72 74 

Arroyo Durazno D1 dic-12 61 49 55 

Media   56 62 59 

Mínimo   25 49 40 

Máximo   75 74 74 
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En la mayoría de los tramos no existieron diferencias marcadas en el valor del ICRP 

entre las distintas fechas (Tabla 2.7). Posiblemente la duración del monitoreo no 

permitió identificar cambios significativos en la calidad de las riberas. Por otra parte, las 

mayores diferencias en el valor del índice entre riberas de un mismo sitio, se obtuvo en 

tramos que reciben el aporte de agua residual. 

 

Los valores promedio más bajos se obtuvieron en C2, correspondiendo el menor valor a 

la ribera norte, que recibe el aporte del efluente EC1. Este resultado coincide con la 

caracterización fisicoquímica y los valores del ICAP (Fig. 2.5.) que asignan la peor 

calidad de agua a este tramo del arroyo La Choza.  

 

 

Figura 2.5. Valores medios del Índice de Calidad de Riberas Pampeanas (ICRP) 

calculados para los sitios de los arroyos La Choza (C0 a C4) y Durazno (D1). 

 

 

En el Anexo 2 se incluye una lista de las especies más abundantes encontradas en las 

riberas de ambos cursos de agua durante las campañas de muestreo. Las principales 

condiciones que redujeron el valor del ICRP según la calidad de las riberas (Tabla 2.2, 

Parte A del ICRP) fueron la ausencia o escasa abundancia de hierbas palustres, la 

presencia de especies vegetales exóticas e invasoras y la existencia de estructuras 

transversales al cauce (puente Irigoyen, tramo C2). En ambas riberas del tramo C1 se 

encontraron parches e individuos aislados de la especie invasora Gleditsia triacanthos 

(―acacia negra‖). Giorgi et al. (2013) destacan la presencia de esta especie como 
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invasora en riberas de arroyos cercanos al área de estudio y postulan que la invasión, 

además de disminuir la biodiversidad por reducción de las macrófitas y de los 

organismos asociados a ella, reduce la producción primaria provocando cambios en la 

red trófica de estos ambientes. En los tramos C0 y C4, con los valores medios más altos 

(Fig. 2.5) la estructura de ambas riberas conservó al menos parcialmente su condición 

natural, con vegetación predominantemente nativa (Fig. 2.6). 

 

 

Figura 2.6. Imagen de las riberas del arroyo La Choza en el tramo C4, vegetado 

principalmente con especies autóctonas. 

 

La modificación más importante realizada sobre el QBRp (Kutschker et al., 2009) fue la 

inclusión de información sobre el terreno adyacente a cada ribera (Tabla 2.3, Parte B 

del ICRP). En general, las principales condiciones que disminuyeron el valor del índice 

fueron la escasa permeabilidad de los suelos, algunos usos del suelo (por ejemplo 

ganadero e industrial, Fig. 2.7) y la existencia de vertidos de efluentes industriales (Fig. 

2.8). La baja permeabilidad de los suelos posibilita el lavado de nutrientes hacia los 

arroyos durante las precipitaciones de cierta magnitud por efecto de la escorrentía, 

aunque las bajas pendientes del terreno favorecen la infiltración. Se consideró que el uso 

del suelo ganadero de los terrenos adyacentes a la ribera incrementa los riesgos de 

contaminación hídrica e invasión biológica en los arroyos, dado que el acceso del 
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ganado a la ribera es una práctica común en la región que favorece la dispersión de 

semillas de acacia negra (Blair, 1990) y la erosión. El uso de los lotes adyacentes a la 

ribera y la existencia de ingresos laterales directos de agua, resultan características 

relevantes que también fueron incluidas en el índice desarrollado por Feijoó et al. 

(2012), orientado principalmente a la valoración del impacto por contaminación difusa.    

 

El vertido de efluentes suele ser la principal causa de contaminación hídrica en ríos y 

arroyos de la región metropolitana de grandes ciudades como Buenos Aires, siendo los 

ríos Matanza-Riachuelo y Reconquista casos emblemáticos. En ambos, el uso industrial 

del terreno adyacente a los cursos de agua está asociado con el vertido de efluentes y la 

modificación estructural de la ribera, como el dragado y la rectificación de canales.   

 

Comparación entre índices 

 

La caracterización de tramos de arroyos por medio de los índices de calidad de aguas y  

riberas pampeanas (ICAP e ICRP) resultó similar en el sentido que en ambos, la peor 

condición correspondió al sitio con mayores impactos (C2). Sin embargo, cada uno de 

los índices refleja aspectos diferentes de los ambientes acuáticos cuya relación no 

siempre es evidente. En arroyos de primer orden, la cobertura ribereña tiene una 

influencia muy importante sobre la calidad de las aguas, mientras que en cursos de agua 

de mayor orden tiene mayor importancia el uso del suelo a escala de cuenca (Dodds y 

Oakes, 2008) poniendo de relieve la necesidad de proteger los ambientes ribereños en 

general, y en particular los de cursos de agua de orden bajo. 

 

Por otra parte, cada índice refleja condiciones ambientales distintas, mientras que el 

ICAP brinda información no sólo del tramo bajo estudio sino de los impactos aguas 

arriba (conectividad longitudinal), el ICRP pone de relieve la conectividad lateral al 

incorporar información de la ribera y de los ambientes terrestres adyacentes. La gran 

variabilidad temporal que puede tener la calidad de las aguas en los arroyos estudiados 

implica que el ICAP refleja la condición instantánea al momento de la toma de 

muestras, mientras que la condición de la ribera, aunque no aporta información 

relevante sobre la calidad del agua en un momento puntual, puede reflejar los impactos 

ambientales ocurridos a una escala temporal mayor.  
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Figura 2.7. Usos del suelo ganadero (arriba) e industrial (abajo) de las riberas y terrenos 

adyacentes en distintos puntos de la cuenca del arroyo La Choza. Nótese la 

modificación de la vegetación ribereña inducida por pastoreo (arriba). 
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PARTE II. Bioensayos.
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CAPÍTULO 3.  

Bioensayos de fitorremediación de agua residual mixta con Spirodela intermedia 

 

 

INTRODUCCIÓN 

 

Como se mencionó en los capítulos anteriores, las actividades productivas 

pueden afectar la calidad de las aguas superficiales. En el área de estudio dichas 

actividades corresponden principalmente a la ganadería , tanto en modalidades 

extensivas como intensivas (feedlots bovinos y porcinos, cría de aves de corral, 

etc.) y en menor medida la agricultura intensiva de soja. 

 

A nivel global, se observa un crecimiento de la producción de pollo, con un 

aumento del 621 % de aves sacrificadas anualmente entre 1961 y 2001 (Nicol y 

Davies, 2013). Esta tendencia se observa también en Argentina que se ubica 

como uno de los principales países productores y exportadores de carne de pollo 

a nivel mundial (SIIA, 2012). Uno de los resultados derivados de este escenario 

es el incremento de residuos y aguas residuales generadas no sólo durante la 

faena, sino también en la etapa de cría y que suelen ser vertidas en ambientes 

acuáticos próximos. En el periurbano del Área Metropolitana de Buenos Aires, la 

producción de ponedoras y pollos de engorde es una actividad ubicua que tiene 

lugar principalmente bajo la modalidad de sistemas comerciales intensivos. Estos 

sistemas de producción son seriamente cuestionados desde el punto de vista del 

bienestar animal, debido a la generalización entre las aves de problemas óseos 

como osteoporosis y fracturas, la privación de comportamientos naturales 

causada por la cría en jaulas, el picaje y la pérdida de plumas o los altos niveles 

de estrés debido a un manejo inadecuado durante el transporte y sac rificio, entre 

otros (Nicol y Davies, 2013).  

 

Los frigoríficos y mataderos avícolas generan grandes cantidades de aguas 

residuales, caracterizadas por elevadas DBO y DQO y altos niveles de nitrógeno 

y fósforo (Debik y Coskun, 2009). La sangre residual, grasas, orina, heces y 

compuestos sanitarios y de limpieza son las principales fuentes de materia 



 

85 

 

orgánica, nitrógeno y fósforo en estas aguas residuales (USEPA, 2002). Las 

elevadas cargas de que  microorganismos indicadores de contaminación fecal que 

caracteriza a estos efluentes (coliformes totales y fecales, Escherichia coli o 

enterococos) pone de relieve el riesgo sanitario que tienen asociado e implica la 

necesidad de su desinfección antes de ser reutilizados o vertidos en cuerpos de 

agua superficiales (Gutiérrez et al., 2012). 

 

Los sistemas para el tratamiento de efluentes de mataderos consisten en un 

pretratamiento, un tratamiento primario, secundario y terciario. Los  

pretratamientos incluyen flotación, ecualización, sedimentación, etc. El objetivo 

del tratamiento primario es separar los sólidos flotantes de los sedimentables, 

utilizándose para ello flotación por aire disuelto (DAF por sus siglas en inglés), 

floculación y sedimentación, entre otros. Por medio de un tratamiento secundario 

se busca remover la materia orgánica utilizando lagunas, humedales construidos, 

sistemas de lodos activados, o sistemas anaeróbicos (del tipo reactores UASB 

(upflow anaerobic sludge blanket), reactores de contacto o filtros anaeróbicos) 

(Chávez et al., 2005; Johns, 1995; Poggi-Varaldo et al., 2002). Finalmente, y 

antes del vertido en un cuerpo de agua o en el suelo, el tratamiento terciario 

busca conseguir la remoción de N, P y/o sólidos suspendidos (Mittal, 2006). 

Aunque existe una gran variedad de sistemas eficientes para el tratamiento este 

tipo de efluentes, su implementación en establecimientos avícolas de la región 

pampeana es escasa debido a factores tales como la ausencia de planificación 

estatal de sectores industriales, controles estatales escasos o inexistentes,  falta de 

personal técnico idóneo en empresas, instituciones y organismos del estado, 

diseño u operación inadecuados, limitaciones espaciales, falta de financiamiento 

o simple desinterés en afrontar los costos de construcción y mantenimiento. En 

los casos en que existe algún tipo de sistema de tratamiento, frecuentemente está 

limitado a la sedimentación y oxidación parcial de la materia orgánica  en lagunas 

aerobias o facultativas, verificándose la ausencia de un tratamiento posterior. 

 

Las plantas acuáticas tienen un rol preponderante en la ecología de ríos, lagos y 

estuarios. Este grupo de organismos incluye especies de algas, fitoplancton, 

perifiton y macrófitas sumergidas, flotantes y emergentes. Además de servir de 

alimento y refugio a especies de niveles tróficos superiores y aportar oxígeno al 
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agua, las plantas acuáticas resultan fundamentales en el ciclado de nutrientes. La 

capacidad de algunas especies de algas y macrófitas de acumular contaminantes y 

nutrientes en raíces, tallos y otros tejidos puede ser aprovechada para reducir los 

niveles de metales, fenoles, DBO, DQO, sólidos, alcalinidad, N, P, acidez, dureza 

y bacterias coliformes en agua. Resulta de particular interés la capacidad de las 

plantas acuáticas de obtener sus nutrientes del sedimento y el agua. La 

concentración de fósforo en aguas superficiales es resultado de un balance entre 

la fracción disuelta (ortofosfato, PRS) y el fósforo adsorbido a los sedimentos, 

que en términos relativos es mucho mayor. El nitrógeno es asimilado por algas y 

macrófitas en forma de nitrato y amonio y en general se encuentra en mayores 

concentraciones en la columna de agua que en el sedimento (Lewis y Wang, 

1997). 

 

Las macrófitas acuáticas y en especial las lemnáceas tienen una probada 

capacidad de mejorar la calidad de las aguas residuales al remover nutrientes 

(Srivastava et al., 2008; Arce García y Caicedo, 2000) además de ser fácilmente 

cosechables y constituir una alternativa como alimento animal (Caicedo et al., 

2000). Otra de las ventajas del tratamiento de aguas residuales basado en plantas 

acuáticas es su bajo costo frente a los tratamientos convencionales (Mohan y 

Hosetti, 1999). Sin embargo, la remoción de nutrientes resulta afectada por 

diversos factores. Salminen et al. (2001) reportaron efectos fitotóxicos en el 

tratamiento de efluentes de un frigorífico avícola, vinculados a niveles elevados 

de amonio y ácidos orgánicos. Asimismo, Körner y Vermaat (1998) señalaron 

una remoción diferencial de nutrientes, dependiendo de la concentración del 

efluente utilizada.   

 

La familia Lemnaceae se encuentra caracterizada por plantas acuáticas flotantes 

diminutas reducidas a un cuerpo taliforme con o sin raíces (Mazzeo, 1993), con 

aproximadamente 40 especies alrededor del mundo (Mohan y Hosetti, 1999). 

Desde el punto de vista evolutivo, el género Spirodela es considerado el más 

primitivo de la familia, siendo Wolffia el más especializado (Les et al., 1997). La 

especie Spirodela polyrrhiza Schleid. ha sido utilizada, por ejemplo, en 

experiencias de fitorremediación y recuperación de nutrientes (Wu et al., 2010; 

Nhapi et al., 2003). La lenteja de agua Spirodela intermedia W. Koch 



 

87 

 

(Lemnaceae) es una especie común distribuida en América del Sur y 

Centroamérica (Mazzeo, 1993) que puede encontrarse en cuerpos de agua de la 

región pampeana (Argentina) (DARWINION, 2011; Feijoó y Lombardo, 2007; 

Miretzky et al. 2004).  

 

Los microorganismos que crecen sobre objetos sumergidos en el agua son útiles 

para evaluar los efectos de los contaminantes en cuerpos de agua de 

características variadas. Este grupo, designado en forma genérica como perifiton, 

incluye a bacterias, protozoos, rotíferos y algas fijas, y los microorganismos 

libres que nadan, se deslizan o habitan entre éstos. A diferencia del plancton, la 

utilidad de este conjunto de organismos para evaluar los efectos del ingreso de 

contaminantes en un cuerpo de agua radica justamente en que crecen adheridos al 

sustrato, presentando respuestas notorias inmediatamente debajo de las fuentes de 

contaminación (APHA et al., 1992). A modo de ejemplo, la Fig. 3.1 muestra el 

desarrollo de perifiton bacteriano en aguas residuales con alta carga orgánica, 

correspondientes al sitio EC1 (Capítulo 1).  

 

 

Figura 3.1. Detalle de perifiton bacteriano sobre un sustrato natural en el canal 

EC1. Probablemente se trata de Sphaerotilus sp. y otros ―organismos del limo‖ 

observados comúnmente en cursos de agua donde se descargan efluentes con alta 

carga orgánica (APHA et al., 1992). 
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Entre los organismos del perifiton que pueden resultar útiles como indicadores se 

destacan las algas, dado que contribuyen significativamente a la producción 

primaria en ambientes acuáticos continentales y marinos y tienen ciclos de vida 

cortos, entre otras ventajas. Los cambios ambientales como la disponibilidad de 

un nutriente en particular pueden verse reflejados rápidamente en la producción 

y/o la composición de las comunidades algales y simultáneamente la 

modificación de la estructura o funcionamiento de estas comunidades pueden 

afectar las redes tróficas a distintos niveles. Entre los indicadores más 

comúnmente utilizados para caracterizar el estado ecológico de una comunidad 

de algas se encuentran la abundancia, la biomasa, la clorofila a y la composición 

de la comunidad a diferentes niveles taxonómicos (McCormick y Cairns, 1997). 

La biomasa de algas suele incrementarse con el aumento de las concentraciones 

de nutrientes, que también afecta la abundancia relativa a nivel de clases, 

observándose en general pérdida de diversidad y dominancia de cianofitas y 

clorofitas a medida que avanza la fertilización. En ambientes lóticos eutróficos 

las algas del perifiton pueden llegar a formar coberturas densas sobre el sustrato 

(McCormick y Cairns, 1997). En el área de estudio, otros autores han estudiado 

la relación entre la calidad del agua y la estructura de la comunidad perifítica 

(Giorgi y Malacalza, 2002; Gómez y Licursi, 2001).   

 

OBJETIVO GENERAL 

 

Evaluar la factibilidad de la remediación de aguas residuales de la industria 

avícola con la macrófita nativa Spirodela intermedia (Lemnaceae) en bioensayos  

bajo dos tipos de configuraciones: batch y con recirculación continua de agua. 

 

OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

 Evaluar la eventual fitotoxicidad del efluente avícola sobre S. intermedia 

utilizando distintas diluciones del efluente. 

 Evaluar la capacidad de remoción de nutrientes del efluente en presencia de S. 

intermedia en distintos configuraciones de ensayos: batch y recirculación 

continua. 



 

89 

 

 Evaluar la remoción de los nutrientes en función del tiempo por parte de la 

macrófita, en ensayos bajo condiciones controladas. 

 Analizar la influencia de algunas de las variables físicas y químicas del agua 

sobre características estructurales del perifiton desarrollado sobre sustratos 

artificiales en los ensayos con S. intermedia. 

 

HIPÓTESIS 

 

 Dadas las características del efluente, proveniente de la industria avícola, no 

existirán efectos tóxicos  sobre la macrófita S. intermedia utilizadas en la 

remediación del mismo. 

 La utilización de individuos de la especie S. intermedia para el tratamiento de 

agua residual de una industria avícola contribuye a la disminución de las 

concentraciones y las cargas de nutrientes. 

 La remoción de nutrientes es mayor en las primeras horas del ensayo.  

 El efluente de la industria avícola utilizado en el bioensayo, afecta la abundancia 

relativa de las principales clases algales del perifiton y las características 

estructurales del perifiton. 

 

MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Se realizaron tres bioensayos (I, II y III) en los que se utilizó la especie S. intermedia 

para la fitorremediación de agua residual mixta, compuesta principalmente por efluentes 

de una industria avícola. En todos los casos, el agua fue colectada en el sitio EC1, 

correspondiendo a la caracterización fisicoquímica realizada en el Capítulo 1. Los 

individuos de la especie S. intermedia fueron cultivados en estanques al aire libre en el 

Museo Argentino de Ciencias Naturales ―Bernardino Rivadavia‖. Previamente a la 

realización de cada ensayo las plantas se aclimataron a las condiciones del invernáculo, 

por una semana. La duración total de los ensayos fue de seis días (144 h) en todos los 

casos. Las determinaciones fisicoquímicas fueron realizadas según los métodos 

estandarizados correspondientes (Tabla 1.2, Capítulo 1).  A continuación se detallan 

las características de cada bioensayo. 
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Bioensayo I 

 

Con el objetivo de evaluar el potencial efecto tóxico que podría tener el agua residual 

sobre los individuos de S. intermedia, se realizó un bioensayo estático con efluente puro 

obtenido en EC1 fecha (E), y diferentes diluciones del efluente en agua destilada: 

dilución 1:2 (D-1:2), dilución 1:5 (D-1:5) y dilución 1:10 (D-1:10), en todos los casos 

por triplicado. Como reactores se utilizaron bandejas plásticas de 433 cm
2
 de superficie, 

conteniendo un litro del efluente o dilución correspondiente, con el agregado de 12,0 g 

(peso fresco, PF) de individuos de S. intermedia en óptimas condiciones fitosanitarias. 

Para la determinación de peso fresco se procedió a secar el material vegetal con papel 

absorbente durante 10 minutos y posteriormente se determinó el peso con una balanza 

analítica. Tres muestras de S. intermedia de peso fresco previamente determinado se 

secaron en estufa a 60 °C hasta alcanzar peso constante y se determinaron los 

respectivos pesos secos. La biomasa inicial por unidad de superficie, en términos de 

peso seco (PS), fue de 19,7 g PS /m
2
. El ensayo se realizó en un invernáculo del 

MACN, bajo condiciones controladas de temperatura e iluminación y el pH en cada 

reactor se mantuvo en seis unidades, con el agregado de HCl o NaOH según 

correspondiera. La temperatura del aire fue de 17 ± 4 °C y el fotoperíodo fue de 12:12  

(luz:oscuridad). Las pérdidas de agua por evapotranspiración fueron corregidas con el 

agregado de agua desionizada. Se determinaron N-NH4
+
; N-NO2

-
; N-NO3

-
; NID; PRS y 

Pt en agua al inicio y final del bioensayo, determinándose los porcentajes de remoción o 

incremento según correspondiera.  

 

Al finalizar el bioensayo se secó el material vegetal de cada contenedor a 60°C en estufa 

hasta peso constante y se determinó el peso seco (PS) para el cálculo de la tasa de 

crecimiento relativo (RGR, siglas en inglés) (Caicedo et al., 2000) según la Ec.3.1 

(Hoffmann y Poorter, 2002): 

 

     
  (   )
̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅    (   )̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅

  
 

Ecuación 3.1 
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Donde PSf y PSi son los pesos secos final e inicial, en gramos y ∆t es la duración del 

ensayo, en días. Alternativamente, el valor de RGR puede ser calculado a partir de peso 

fresco (PF) o incluso número de frondes u hojas. 

 

El análisis estadístico consistió en poner a prueba la hipótesis nula donde los 

porcentajes de remoción (o incremento, según corresponda) de las variables 

determinadas fueran iguales para todos los niveles del factor dilución (p < 0,05). Se 

utilizó para ello la prueba de Kruskal-Wallis, variante no paramétrica del ANOVA de 

un factor, dado que en la mayoría de los casos los datos experimentales no se ajustaron 

a los supuestos requeridos para las pruebas paramétricas (Zar, 1996). Se realizaron 

comparaciones múltiples entre los tratamientos (p < 0,05). 

 

Bioensayo II 

 

Para el desarrollo de este bioensayo estático se utilizaron 30 reactores del mismo tipo 

que los utilizados en el bioensayo I, distribuyéndose en cada uno igual volumen de agua 

residual obtenida en EC1 (1 l), colectada en noviembre de 2010.  El experimento se 

realizó en un invernáculo del MACN bajo condiciones controladas de  temperatura (23 

± 1 °C), con un fotoperíodo controlado de 16:8 h (luz:oscuridad). La iluminación fue 

provista por tubos fluorescentes. El bioensayo consistió en dos tratamientos, A 

(presencia de S. intermedia) y B (ausencia de S. intermedia, contenedores en oscuridad). 

Para el tratamiento A se seleccionaron aleatoriamente 15 de los 30 contenedores 

agregando en cada uno de ellos 20,1 g de individuos de S. intermedia (peso fresco), 

previamente enjuagados con agua desionizada y secados durante 10 minutos sobre papel 

absorbente. La biomasa utilizada cubrió aproximadamente el 90 % de la superficie. Los 

15 contenedores restantes correspondieron al tratamiento B sin el agregado de S. 

intermedia y fueron mantenidos en condiciones de oscuridad para inhibir el crecimiento 

de fitoplancton y perifiton. A diferentes tiempos de comenzado el ensayo (8, 24, 48, 96 

y 144 horas) se removieron 3 contenedores de cada tratamiento y se extrajeron muestras 

de agua de cada uno de ellos para la determinación subsecuente de nutrientes. Se 

calcularon las tasas de remoción según la siguiente expresión (Ec. 3.2): 
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Ecuación 3.2 

 

donde %R es el porcentaje de remoción de la variable considerada, Vi y Ci son el 

volumen y la concentración iniciales en cada reactor y Vf y Cf los finales. El producto V 

x C corresponde a la masa del analito en cada reactor o carga. Se compararon los 

valores finales (6 días o 144 h) de %R por medio de una prueba t de Student (Zar, 

1996). Las tasas de crecimiento (RGR) se calcularon según la Ec. 3.1. 

 

Bioensayo III 

 

Se ubicaron individuos de S. intermedia en contenedores plásticos conteniendo una 

mezcla en partes iguales del agua residual mixta (EC1) y agua del arroyo La Choza 

aguas arriba del vertido (sitio C1). Durante tres semanas previas al ensayo, las plantas se 

aclimataron en esa mezcla, que fue renovada semanalmente y cuya caracterización al 

momento de la renovación se muestra en la Tabla 3.1. Se ubicaron dentro de los 

contenedores placas acrílicas  para el desarrollo de perifiton (Pizarro y Alemanni, 2005).  

 

Tabla 3.1. Caracterización de la mezcla utilizada en la aclimatación de S. intermedia 

antes del Bioensayo III. 

Variable Unidad Media  DS 

pH  7,57  0,27 

CE mS/cm 1,15  0,04 

SST mg/l 129  16 

N-NH4
+
 mg/l 18,4  3,2 

N-NO2
-
 mg/l 0,03  0,01 

N-NO3
-
 mg/l 0,04  0,01 

NID mg/l 18,5  3,2 

PRS mg/l 2,1  0,6 

Pt mg/l 3,8  0,5 

COT mg/l 93,2  11,7 

COD mg/l 40,3  13,2 

COP mg/l 52,8  1,5 

 

 

Tanto la aclimatación como el ensayo se llevaron a cabo en un invernáculo parcialmente 

cerrado dentro del vivero de especies nativas del Área Natural Protegida Dique Ing. 
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Roggero (Partido de Moreno, Buenos Aires). Las condiciones de luz correspondieron a 

las del mes de diciembre en Buenos Aires (10:14) (TWC, 2014). Al culminar el período 

de aclimatación, se instalaron seis reactores de flujo continuo independientes que fueron 

llenados con aproximadamente 8,8 l de agua residual sin diluir. Cada reactor consistió 

en dos recipientes interconectados por tuberías flexibles para la recirculación continua 

del agua residual a razón de 0,60  0,05 ml/s mediante una bomba sumergible (Fig. 

3.2). La selección del caudal intentó recrear las bajas velocidades de corriente 

características de los arroyos de la llanura pampeana (Feijoó y Lombardo, 2007) y de 

humedales construidos para tratamiento de efluentes. 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.2. Esquema del sistema de recirculación del agua residual. 

 

 

Se distribuyeron individuos de S. intermedia en tres de los reactores, seleccionados 

aleatoriamente, hasta cubrir aproximadamente 50-60 % de superficie libre (tratamiento 

Ar). El peso seco (PS) inicial fue estimado a partir del porcentaje de cobertura y tuvo un 

valor medio de 1,04 g PS.  Parte de la superficie del líquido permaneció sin macrófitas, 

separada por un tabique superficial (Fig. 3.2) para evitar que éstas ingresen al circuito 

de recirculación. Separadas por el tabique se colocaron las placas acrílicas con el 

perifiton previamente desarrollado durante el período de aclimatación. Los reactores 

restantes permanecieron únicamente con efluente y se los mantuvo parcialmente en 

oscuridad cubriéndolos con una tela plástica para inhibir el crecimiento de algas 

(tratamiento Br).  

 

Durante el ensayo se midieron pH; conductividad eléctrica (CE) y oxígeno disuelto 

(OD) en cada contenedor. También se registraron dos veces al día la temperatura (T) del 

aire, promediándose ambos resultados. Además, se tomaron muestras de agua en el 

inicio y final del ensayo (seis días) y se determinaron las concentraciones de sólidos 
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suspendidos totales (SST); amonio; nitritos; nitratos; nitrógeno inorgánico disuelto 

(NID) (suma de amonio, nitritos y nitratos); fósforo reactivo soluble (PRS); fósforo total 

(Pt); carbono orgánico total (COT), disuelto (COD) y particulado (COP). Para la 

realización de las determinaciones fisicoquímicas correspondientes a la etapa de 

aclimatación y al ensayo, se siguieron métodos normalizados (Tabla 1.1, Capítulo 1).  

Al finalizar el ensayo, se cosechó la biomasa de plantas y se secó a 60 °C en estufa 

hasta peso constante, posteriormente se determinó peso seco (PS). El crecimiento de la 

biomasa fue cuantificado mediante el cálculo de la RGR, según la Ec. 3.1 y utilizando 

para ello los valores de PS. 

 

Además, al inicio y final del ensayo se  determinaron peso seco (PS), cenizas (C), peso 

seco libre de cenizas (PSLC) y clorofila a (CloA) del perifiton crecido sobre las placas 

acrílicas, calculando además los índices de Lakatos y Autotrófico (IA), según la 

metodología expuesta por Pizarro y Alemanni (2005). Los índices de Lakatos tienen en 

cuenta: a) el tipo de masa sobre la base del peso seco (índice Lm): elevada (> 4 

mg/cm
2
), media (2-4 mg/cm

2
) y baja (< 2 mg/cm

2
); b) según el % de cenizas (índice 

Lc): I: inorgánico (> 75 %), II: inorgánico-orgánico (50-75 %), III: orgánico-inorgánico 

(25-50 %), IV: orgánico (< 25 %); c) según el tipo de biomasa según la concentración 

de clorofila a (LCloA): I: autotrófico (> 0,60 %), II: auto-heterotrófico (0,25-0,60 %), 

III: hetero-autotrófico (0,10-0,25 %), IV: heterotrófico (< 0,10 %) (Lakatos, 1989). 

También se estimó la abundancia de algas perifíticas a nivel de clase. 

 

Se examinó la existencia de diferencias estadísticamente significativas (p < 0,05) entre 

los valores de concentraciones finales de las variables determinadas en ambos 

tratamientos mediante una prueba t de Student. Las variables no normales y/o 

heterocedásticas fueron transformadas previamente (Zar, 1996). 
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

Bioensayo I 

 

La Tabla 3.2 muestra las concentraciones de las variables determinadas, al inicio y final 

del bioensayo. Se observaron reducciones de las concentraciones de N-NH4
+ 

para el 

efluente puro (E) y las diluciones D-1:2, D-1:5 y D-1:10; siendo la principal especie 

nitrogenada determinada. En el caso de los N-NO2
- 

no se observaron modificaciones 

importantes en E, aunque sí reducciones elevadas para todas las diluciones. Se observó 

un incremento de N-NO3
- 
en E y D-1:2 y reducciones en las diluciones D-1:5 y D1:10. 

En E se observó una reducción del 50 % en la concentración de NID mientras que en las 

diluciones se observaron reducciones superiores al 90 % (Tabla 3.3). Tanto en el 

fósforo reactivo soluble como en el fósforo total se observaron reducciones en todos los 

tratamientos, alcanzando remociones máximas del 91,0 % y 57,4 % respectivamente, en 

D-1:5. 

 

Tabla 3.2. Bioensayo I: concentraciones de N-NH4
+
, N-NO2

-
, N-NO3

-
, NID, PRS y Pt 

en el efluente puro (E) y distintas diluciones del mismo. 

Variable 

Tratamiento 

E D-1:2 D-1:5 D-1:10 

i f i f i f i f 

N-NH4
+
 13,59 6,57 ± 0,61 6,79 0,47 ± 0,08 2,72 0,01 ± 0,01 1,36 0,00 ± 0,00 

N-NO2
-
 0,01 0,01 ± 0,00 0,01 0,00 ± 0,00 0,01 0,00 ± 0,00 0,01 0,00 ± 0,00 

N-NO3
-
 0,07 0,13 ± 0,01 0,09 0,09 ± 0,02 0,10 0,03 ± 0,00 0,10 0,02 ± 0,00 

NID 13,67 6,72 ± 0,63 6,89 0,56 ± 0,08 2,82 0,04 ± 0,01 1,47 0,02 ± 0,00 

PRS 2,54 1,63 ± 0,07 1,27 0,52 ± 0,12 0,51 0,05 ± 0,02 0,25 0,03 ± 0,01 

Pt 4,97 2,99 ± 0,08 2,49 1,26 ± 0,17 1,00 0,42 ± 0,03 0,50 0,33 ± 0,03 

Todos los valores en mg/l. 

 

La prueba de Kruskal-Wallis determinó la existencia de diferencias significativas (p < 

0,05) en los porcentajes de remoción de todas las variables analizadas, con excepción de 

nitritos, entre las distintas diluciones. En el caso de N-NH4
+ 

solamente existieron 

diferencias significativas entre los porcentajes de remoción en los tratamientos E y D-

1:10 (Tabla 3.3). Se observó que tanto en el caso del NID como en el PRS se hallaron 

diferencias significativas únicamente entre E y D-1:5. Los porcentajes de remoción de 

Pt fueron significativamente diferentes entre D-1:5 y D-1:10 (Tabla 3.3).    
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Tabla 3.3. Bioensayo I: porcentajes de remoción (signo -) o incremento (signo +) de N-

NH4+, N-NO2
-
, N-NO3

-
, NID, PRS y Pt. 

Variable 

Tratamiento 

E D-1:2 D-1:5 D-1:10 

N-NH4
+
 -51,6 ± 4,5 a -93,1 ± 1,2 ab -99,6 ± 0,2 ab -99,8 ± 0,2 b 

N-NO2
-
 -0,0 ± 22,0 a -83,3 ± 7,2 a -94,4 ± 9,6 a -94,4 ± 9,6 a 

N-NO3
-
 +84,3 ± 15,5 a +4,1 ± 16,7 ab -74,3 ± 3,8 ab -78,8 ± 1,7 b 

NID -50,9 ± 4,6 a -91,8 ± 1,2 ab -98,7 ± 0,2 b -98,3 ± 0,1 ab 

PRS -35,6 ± 2,6 a -58,9 ± 9,5 ab -91,0 ± 4,0 b -89,5 ± 3,7 ab 

Pt -40,0 ± 1,6 ab -49,2 ± 6,6 ab -57,4 ± 3,5 a -33,0 ± 6,4 b 

Las letras a y b indican la pertenencia a grupos homogéneos entre tratamientos (p < 0,05), por variable 

(filas).  

 

La productividad de biomasa fue aproximadamente la misma en todos los reactores, 

siendo las RGR calculadas 0,008; 0,007; 0,011 y 0,012 g/g d para E, D-1:2, D-1:5, D-

1:10 respectivamente, observándose crecimientos levemente inferiores en el efluente 

puro y en la dilución más concentrada (D-1:2).  

 

Dado que la cantidad de biomasa inicial fue la misma en todas las diluciones y 

asumiendo que la demanda de nutrientes fue homogénea entre tratamientos, los mayores 

porcentajes de remoción de NID, PRS y Pt deberían obtenerse a concentraciones bajas 

de estos nutrientes y por otra parte a mayores concentraciones podría ocurrir inhibición 

en la absorción de nutrientes. Este efecto fue observado en el ensayo, ya que las 

mayores tasas de remoción correspondieron a una dilución relativamente alta del agua 

residual (D-1:5). En general las remociones de nutrientes fueron menores para el 

efluente puro (E).  

 

Las macrófitas transportan aproximadamente el 90 % del oxígeno a la rizósfera 

(Srivastava et al., 2008), esto estimula el desarrollo de bacterias nitrificantes 

establecidas en la rizósfera que dan lugar al aumento de nitratos observado en los 

tratamientos con el efluente puro y con la menor dilución. Cuando los niveles de 

amonio decrecen producto de la absorción por las plantas y por la nitrificación de las 

bacterias, las plantas comienzan a incorporar nitratos como fuente de nitrógeno, esto 

explicaría la disminución de nitratos en los tratamientos con mayores diluciones. La 
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volatilización de amonio ocurre en medios alcalinos (pH = 7,9-9,6) (Sooknah y 

Wilkie, 2004), por lo tanto se podría esperar una leve pérdida de amonio por este 

proceso. Resulta de particular importancia la remoción de fósforo, dado su rol 

preponderante en los procesos de eutroficación (Varjo et al., 2003) y  los resultados 

obtenidos son similares a sistemas de tratamiento citados por Vermaat y Hanif (1998) 

con porcentajes de remoción de Pt de 56 ± 13 %. La remoción de Pt se debe en parte a 

la absorción de la fracción soluble, a la sedimentación y a la filtración a través de las 

raíces.  El porcentaje máximo de remoción de Pt (57,4 %) resultó algo inferior a los que 

podrían obtenerse con Lemna gibba L. (77 %, Vermaat y Hanif, 1998) empleada en 

ensayos con efluentes domésticos, en reactores similares pero con un tiempo de 

retención mayor (12 días) condición en la cual se ve favorecida principalmente la 

sedimentación. La mayor remoción de PRS registrada en los tratamientos con mayores 

diluciones estaría asociada a la mayor RGR obtenida en estos tratamientos. 

 

Dado que la dilución del efluente parece incrementar el porcentaje de remoción, el 

diseño de humedales para tratamiento debería considerar un volumen de efluente a tratar 

mayor que el generado durante el tiempo de retención hidráulica seleccionado, a fin de 

mezclar el efluente sin tratamiento con el ya tratado y retener parte de los 

microorganismos involucrados en la depuración de las aguas residuales. 

 

Las plantas sobrevivieron y no mostraron signos de toxicidad, aún en el tratamiento con 

efluente sin diluir, sin embargo las tasas de crecimiento calculadas resultaron muy bajas 

en comparación con la bibliografía hallada para otras especies de la familia Lemnaceae, 

incluso los valores más altos hallados en este estudio (0,012) son inferiores a los 

presentados por Caicedo et al. (2000) (aproximadamente 0,10) para S. polyrrhiza. Por 

otra parte, Cheng et al. (2002) hallaron que el crecimiento de Lemna minor L. en un 

efluente de tratamiento de estiércol de cerdo estuvo caracterizado por una fase inicial de 

aproximadamente 100 h de duración en la cual la biomasa vegetal permaneció 

aproximadamente constante. El cambio en la fuente de N de amonio a nitratos (Cheng 

et al., 2002) al incrementarse la nitrificación, junto con una aclimatación subóptima al 

efluente podrían explicar las bajas tasas de crecimiento medidas. También, Olguín et 

al. (2007) hallaron una fase de inhibición de crecimiento de nueve días de duración 

para S. polyrrhiza creciendo en un medio complejo con alta carga orgánica, alcanzando 

luego una RGR de 0,04. 
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El pH es un  factor importante que regula el equilibrio NH3/NH4
+
, destacándose que 

ambas formas nitrogenadas tienen potencial fitotóxico. Caicedo et al. (2000) hallaron 

una inhibición del crecimiento en S. polyrrhiza asociado a incrementos del pH y del 

contenido de amonio total inicial ([NH3]+[NH4
+
]). Según los autores, para el uso de la 

especie estudiada en humedales construidos, los efluentes deberían presentar una 

concentración de amonio total inferior a 50 mg/l y pH menor a 8, a fin de lograr bajas 

inhibiciones de crecimiento, con una concentración óptima inferior a 20 mg/l. Canales-

Gutiérrez (2010) encontró que la temperatura del agua y la producción de biomasa de 

L. gibba en condiciones naturales están positivamente correlacionadas, lo cual resultaría 

importante a tenerse en cuenta en el tratamiento de efluentes en distintas regiones 

climáticas y distintas estaciones dentro de una misma región. 
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Bioensayo II 

 

Durante el ensayo se observó evaporación de agua en todos los contenedores, siendo 

mayor en aquellos que contenían S. intermedia (tratamiento A), por efecto de la 

evapotranspiración. Las frondes tuvieron un color verde uniforme en todos los 

contenedores, no revelando fitotoxicidad, en concordancia con los resultados del 

bioensayo I. El pH se incrementó a lo largo del tiempo, siendo 7,63 en el inicio y 8,30 ± 

0,02 y 8,60 ± 0,02 al final (144 h = 6 días) en los tratamientos A y B, respectivamente. 

El incremento del pH favoreció la volatilización de amoníaco, especialmente en el 

tratamiento sin plantas (tratamiento B). Los valores medios de CE a lo largo del tiempo 

estuvieron en el rango  de 1,21-1,41 mS/cm en el tratamiento A y 1,22-1,37 mS/cm en 

el tratamiento B (Basílico et al., 2013). 

 

La figura 3.3 muestra la variación a lo largo del tiempo de las concentraciones de las 

distintas variables determinadas. Los porcentajes o tasas de remoción de N-NH4
+
 y NID 

fueron elevadas al comienzo del ensayo. Se utilizó una cinética de primer orden para 

ajustar los valores de N-NH4
+
 a una curva exponencial en ambos tratamientos. La Tabla 

3.4 muestra las tasas de remoción para algunos nutrientes. Las concentraciones finales 

medias de N-NH4
+
, NID, Pt, COT, COD y COP fueron inferiores a las iniciales, en 

ambos tratamientos. Los porcentajes de remoción (%R) de amonio y Pt fueron 

significativamente superiores (p < 0,05) en el tratamiento con plantas, mientras que no 

se encontraron diferencias significativas entre los %R para NID, COT, COD ni COP 

(Basílico et al., 2013). 

 

Los porcentajes o tasas de remoción de N-NH4
+
 y NID fueron superiores en el 

tratamiento A debido a la absorción de N por las plantas. Las concentraciones de NID 

en el tratamiento A descendieron hasta las 96 h (4° día), cuando se observó la menor 

concentración. En este tratamiento la concentración de amonio fue disminuyendo 

progresivamente, observándose un incremento de las concentraciones de N-NO2
-
 y N-

NO3
-
 a partir del 4° día (Fig. 3.3) debido a la nitrificación, favorecida por la presencia 

de S. intermedia  (Basílico et al., 2013). Reddy et al. (1990) observaron un 

incremento en el nivel de oxígeno disuelto después del cultivo de plantas acuáticas en 

agua residual de origen doméstico, debido al intercambio de este gas desde los tejidos 

de la parte aérea hacia las raíces. En el tratamiento A, la oxigenación en torno a la 
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rizósfera, junto con la presencia de bacterias nitrificantes creciendo en el perifiton 

habrían favorecido la nitrificación del agua residual mixta. Por otra parte, la 

volatilización de amoníaco tuvo menor incidencia en el decrecimiento de la 

concentración de N-NH4
+
 en el tratamiento A. El-Shafai et al. (2007) no encontraron 

volatilización de amoníaco en estanques vegetados con lentejas de agua en condiciones 

similares. En el ensayo, la presencia de S. intermedia favoreció el ciclado de N y redujo 

la volatilización de amoníaco. En contraste, en el tratamiento B las concentraciones de 

N-NO2
-
 y N-NO3

-
 resultaron siempre bajas, y la volatilización de amoníaco parece ser el 

factor principal en la reducción de N-NH4
+
, dado que el pH resultó superior al 

determinado en el tratamiento A (Basílico et al., 2013). La eficiencia de remoción de 

N-NH4
+
 y COD fue similar a L. gibba (El-Shafai et al., 2007). Además, S. 

intermedia fue más eficiente en la remoción de amonio (98,1 ±  0,8 %) que la 

reportada por Sooknah y Wilkie (2004) para Eichhornia crassipes (99,6 %), dado 

que si bien los valores fueron similares el ensayo con E. crassipes tuvo una 

duración mucho mayor (31 d). 

 

La concentración de fósforo reactivo soluble (PRS) disminuyó hasta las primeras 

8 horas para luego incrementarse, alcanzando valores finales superiores a los 

iniciales en ambos tratamientos (Fig. 3.3) debido al rápido turnover del P. Las 

concentraciones mínimas de Pt fueron alcanzadas a las 24 h y 48 h en los 

tratamientos A y B, respectivamente (Fig. 3.3) para luego incrementarse, al igual 

que la variable PRS.  
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Figura 3.3. Bioensayo II: concentraciones de N-NH4
+
, N-NO2

-
, N-NO3

-
, NID y Pt a lo 

largo del tiempo en los tratamientos en presencia de S. intermedia (tratamiento A) y en 

ausencia de esta especie, en oscuridad (tratamiento B). 
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La disminución inicial de P estuvo probablemente relacionada con fenómenos de 

precipitación, rizofiltración y absorción por plantas. El incremento de PRS y Pt 

en el final del ensayo indica el efecto de la concentración por evaporación y la 

descomposición de la materia orgánica particulada presente en el agua residual 

(ambos tratamientos) y los detritos de origen vegetal (tratamiento A). 

 

Tabla 3.4. Bioensayo II: porcentajes de remoción (%R) de N-NH4+, NID, Pt, COT, 

COD y COP en los tratamientos A y B. 

El asterisco (*)  indica diferencias significativas en %R entre ambos tratamientos (p < 0,05; prueba ―t‖ de 

Student a una cola). 

 

 

Las bajas concentraciones de nitratos en el tratamiento B podrían ser indicadoras 

de una disminución en el potencial redox del sistema. Un potencial redox  

suficientemente bajo favorece la liberación del P ligado a partículas de arcillas, 

que son componentes principales de los suelos y sedimentos de la región (Giorgi 

et al., 2005) y por lo tanto serían componentes de la fracción inorgánica del 

material particulado del agua residual. Kozerski et al. (1999) también 

encontraron que el fósforo se liberó a tasas elevadas cuando las concentraciones 

de nitratos eran bajas.  

 

Variable Tratamiento %R p-valor 

N-NH4
+ 

 
A 98,1 ± 0,8 

0,002* 
B 57,4 ± 11,4 

NID 
A 53,0 ± 11,9 

0,344 
B 57,2 ± 11,4 

Pt  
A 15,4 ± 2,3 

0,016* 
B 9,7 ± 2,7 

COT 
A 67,9 ± 11,6 

0,222 
B 60,5 ± 9,9 

COD 
A 68,5 ± 12,7 

0,085 
B 50,0 ± 14,2 

COP 
A 67,5 ± 11,7 

0,208 
B 55,7 ± 17,2 
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De acuerdo con Gross et al. (1998), el factor más importante que controla la 

dinámica de P en estanques es la adsorción en el  suelo y los sedimentos. En el 

bioensayo, el agua residual fue utilizada sin filtración previa y los sólidos 

suspendidos presentes en la muestra pudieron incidir en esta dinámica. La 

resuspensión de los sedimentos es un factor importante, especialmente en 

reactores poco profundos. La liberación de P a pH elevado como los registrados 

en ambos tratamientos al finalizar el ensayo ha sido asociada a eventos de 

resuspensión por Søndegaard (2007). 

 

La concentración de carbono orgánico disminuyó en ambos tratamientos, 

resultando inferior en el tratamiento A en el final del ensayo (Fig. 3.4). La 

fracción particulada resultó ligeramente mayor que la disuelta y su disminución 

hacia el final del ensayo estuvo asociada probablemente a procesos de 

coagulación y sedimentación (Wetzel, 1981) y la rizofiltración, en el caso del 

tratamiento con plantas (Sooknah y Wilkie, 2004). La principal causa de la 

disminución de COD en ambos tratamientos estuvo posiblemente relacionada con 

la degradación por parte de microorganismos sapróbicos presentes en el agua 

residual. El abatimiento de la concentración de COD en el tratamiento A resultó 

superior debido a que existe una mayor cantidad de microorganismos sapróbicos 

que encontrarían un ambiente apropiado en las raíces y enveses de los frondes de 

las plantas (Sooknah y Wilkie, 2004). 

 

La Tabla 3.5 muestra los cambios en la biomasa de S. intermedia (peso fresco, 

PF y seco, PS), incremento diario de peso, productividad y valores de RGR. El 

crecimiento de la biomasa de S. intermedia en términos de la RGR fue inferior al 

reportado para otras especies de la familia Lemnaceae cultivadas en distintas 

aguas residuales (Landesman et al., 2005; Vermaat y Hanif, 1998). Este efecto 

pudo estar asociado a condiciones de aclimatación subóptimas. Cheng et al. 

(2002) reportan para L. minor un período de crecimiento prácticamente nulo de 

100 h de duración (lag phase), seguido de una fase de crecimiento exponencial. 

Por otra parte, el crecimiento de S. intermedia pudo estar limitado únicamente a 

los primeros días, dado que las lentejas de agua absorben amonio como fuente 

principal de N (Caicedo et al., 2000) y la concentración de este nutriente alcanzó 

valores bajos hacia el 4° día, convirtiéndose en limitante (Basílico et al., 2013). 
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Sooknah y Wilkie (2004) registraron una productividad de 1 g/m
2
 d para la 

lechuga de agua (Pistia stratiotes) cultivada en un efluente agroganadero, valor 

comparable al obtenido para S. intermedia en este ensayo (Tabla 3.5). Si bien las 

plantas no mostraron signos de toxicidad respecto a su aspecto general, podrían 

encontrarse compuestos fitotóxicos en el efluente ensayado que produzcan el 

crecimiento subóptimo hallado.  

 

 

Figura 3.4. Bioensayo II: variación de la concentración de las fracciones disuelta 

(COD) y particulada (COP) de carbono orgánico. La suma de ambas representa el valor 

de carbono orgánico total (COT). 

 

 

Tabla 3.5. Bioensayo II: variación de la biomasa de S. intermedia a lo largo del ensayo, 

en términos de peso fresco (PF) y seco (PS). 

Variable 

Biomasa 

Biomasa 

inicial 

(g/m
2
) 

Biomasa 

final 

(g/m
2
) 

Incremento 

de peso 

(g/m
2
) 

Productividad  

(g/m
2
 d) 

RGR 

(g/g d) 

Peso fresco 

(PF) 
464 ± 0 514 ± 6 50 ± 6 8 ± 1 0,017 

Peso seco 

(PS) 
35,6 ± 0,4 37,9 ± 0,7 2,2 ± 0,7 0,4 ± 0,1 0,010 

 

 

 

 

00

10

20

30

40

50

60

Inicial Final A Final B

C
ar

b
o

n
o

 o
rg

án
ic

o
 (

m
g/

l)
 COP

COD



 

105 

 

Bioensayo III 

 

A lo largo del ensayo, las temperaturas medias diarias fueron 28  7 °C (aire) y 24  4 

°C (agua). El pH fue, en general, menor y más variable en los reactores 

correspondientes al tratamiento con plantas (tratamiento Ar). En este tratamiento el 

máximo valor medio de pH (8,26) se observó en el 4º día, mientras que en el 

tratamiento sin plantas (tratamiento Br) la tendencia al aumento se mantuvo constante 

durante todo el ensayo obteniéndose un máximo valor medio de 8,55 en el 6º día (Fig. 

3.5). 

 

Por realizarse el ensayo durante el verano las temperaturas medias resultaron elevadas, 

este es un factor importante en la producción de biomasa y la remoción de nutrientes del 

agua residual. A una temperatura de 27 °C el área colonizada por Lemna spp. se duplica 

cada cuatro días, según Curt Fernández de la Mora (2005). El aumento progresivo del 

pH en ambos tratamientos durante los primeros días, se relaciona fundamentalmente con 

la importante actividad fotosintética típica de la estación del año, que evidentemente no 

fue totalmente inhibida en el tratamiento Br. La variación diferencial del pH a partir del 

cuarto día de ensayo puede explicarse considerando la mayor actividad microbiana y 

por lo tanto mayor importancia de la respiración sobre la actividad fotosintética en el 

tratamiento con S. intermedia que resulta en una caída sostenida del pH hasta el final del 

ensayo. Vermaat y Hanif (1998) también encontraron que el pH disminuyó 

rápidamente hasta un valor inferior a 4,5 en el segundo día de un ensayo con macrófitas 

acuáticas creciendo en agua residual artificial. 
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Figura 3.5. Bioensayo III: valores de pH del agua residual, en el tratamiento con S. 

intermedia (tratamiento Ar) y sin plantas en oscuridad (tratamiento Br). 

 

 

Los valores de CE descendieron en las primeras 24 horas en ambos tratamientos, para 

luego incrementarse hasta el 3º y 5º día en Ar y Br respectivamente. Posteriormente se 

observaron descensos que fueron mayores en el tratamiento Ar (Fig. 3.6). Los valores 

de CE medios finales (6º día) fueron 1450 μS/cm (tratamiento Ar) y 1530 μS/cm 

(tratamiento Br) observándose además que resultaron superiores a los iniciales en el 

tratamiento Br e inferiores en el tratamiento Ar (Fig. 3.6). El descenso inicial de la 

conductividad eléctrica en ambos tratamientos en las primeras 24 horas se relaciona 

probablemente con la adsorción de iones a material en suspensión y sedimentado, a las 

paredes del recipiente y absorción por el perifiton. Luego, la liberación de esos iones 

desde el sedimento y la evaporación incrementaron las concentraciones de iones en 

ambos tratamientos, pero este efecto fue compensado por la remoción de nutrientes 

efectuada por los organismos a partir del tercer y quinto día para los tratamientos con y 

sin plantas respectivamente. La disminución de la conductividad eléctrica es más 

notoria en el tratamiento Ar por la presencia de S. intermedia y perifiton adherido a 

raicillas y frondes. 
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Figura 3.6. Bioensayo III: valores de CE del agua residual, en el tratamiento con S. 

intermedia (tratamiento Ar) y sin plantas en oscuridad (tratamiento Br). 

 

 

Durante el inicio del ensayo la concentración de oxígeno disuelto permaneció 

prácticamente constante, con valores cercanos a 0,0 mg/l hasta el 3º día, en ambos 

tratamientos. Luego se observaron incrementos medios superiores en el caso del 

tratamiento con plantas (Fig. 3.6). El valor de OD superó los 4 mg/l en ambos 

tratamientos hacia el final del ensayo (antes en el tratamiento Ar), mientras que la 

mayor variabilidad se observó en el tratamiento sin plantas, a excepción del 4º día (Fig. 

3.7). Los elevados niveles de materia orgánica del efluente favorecen el desarrollo de 

microorganismos heterótrofos. Teniendo en cuenta la actividad de estos 

microorganismos, los niveles de oxígeno disuelto resultaron cercanos a cero en los 

primeros tres días del ensayo en ambos tratamiento. Posteriormente,  el balance resultó 

positivo, alcanzando valores de OD superiores a 4 mg/l, en relación a la constante 

recirculación del agua y a la disminución de la carga de materia orgánica biodegradable. 

 

Las bajas velocidades de corriente características de los cursos de agua superficiales de 

la llanura pampeana (Rodrigues Capítulo et al., 2010) implican tiempos de retención 

elevados que inciden sobre la dinámica de nitrógeno y fósforo de manera diferencial. 

Estas bajas velocidades se tuvieron en cuenta en el diseño de las velocidades de 

recirculación del agua en el ensayo. La oxigenación del agua residual en ambos 

tratamientos respondió principalmente a la difusión de oxígeno desde el aire, facilitada 
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por la recirculación del líquido entre ambos recipientes de cada reactor (Fig. 3.2). 

Adicionalmente, en el tratamiento con macrófitas tuvo lugar la incorporación de 

oxígeno desde las frondes, lo cual permitió el incremento notorio de oxígeno disuelto a 

partir del tercer día del comienzo el ensayo. El límite mínimo de oxígeno disuelto 

sugerido para la conservación de la vida acuática de 4 mg/l, fue alcanzado en ambos 

tratamientos en el final del ensayo. 

 

 

Figura 3.7. Bioensayo III: valores de OD en el agua residual, en el tratamiento con S. 

intermedia (tratamiento Ar) y sin plantas en oscuridad (tratamiento Br). 

 

 

El efecto de la evaporación debe tenerse en cuenta en aplicaciones a escala real de las 

técnicas de fitorremediación de aguas residuales, dado que los reactores utilizados son 

poco profundos y por ende la relación superficie libre/volumen es elevada. Por lo tanto 

el análisis del rendimiento del tratamiento debe llevarse a cabo considerando no sólo las 

concentraciones sino también la masa o carga de sólidos y nutrientes. El análisis de las 

cargas revela que existió una remoción efectiva de SST, N-NH4
+
, NID, Pt, COT, COD y 

COP en ambos tratamientos, siendo el valor final inferior al inicial (Tabla 3.6). Por el 

contrario, se observaron incrementos en N-NO2
-
 (tratamiento Ar), N-NO3

- 
(ambos 

tratamientos) y en la fracción soluble de P (PRS, tratamiento Br). El porcentaje de 

remoción más elevado fue 84,0 ± 3,4 % y se observó para la variable N-NH4
+ 

en el 

tratamiento Ar (Tabla 3.6). 
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Tabla 3.6. Valores iniciales y finales de las cargas de SST y nutrientes en los 

tratamientos Ar (con individuos de S. intermedia) y Br (sin la especie) correspondientes 

al Bioensayo III, con detalle de los p-valores y porcentajes de remoción (%R) por 

variable.  

Variable Tratamiento 

Valor 

inicial 

(mg) 

Valor final 

(mg) 
p-valor %R 

SST 
Ar 

1096 
332 ± 43 

0,004** 
69,7 ± 3,9 

Br 549 ± 45 49,9 ± 4,2 

N-NH4
+
 

Ar 
295,38 

47,22 ± 10,13 
0,000** 

84,0 ± 3,4 

Br 199,76 ± 4,92 32,4 ± 1,7 

N-NO2
-
† 

Ar 
0,40 

74,85 ± 15,81 
0,015* 

+ 

Br 0,20 ± 0,13 50,3 ± 33,7 

N-NO3
-
 

Ar 
0,13 

58,02 ± 11,24 
0,001** 

+ 

Br 0,91 ± 0,91 + 

NID 
Ar 

295,94 
180,09 ± 17,56 

0,124 
39,1 ± 5,9 

Br 200,87 ± 5,93 32,1 ± 2,0 

PRS 
Ar 

35,14 
32,38 ± 1,63 

0,013* 
7,9 ± 4,6 

Br 40,68 ± 2,91 + 

Pt 
Ar 

54,07 
33,45 ± 0,97 

0,000** 
38,1 ± 1,8 

Br 44,43 ± 0,39 17,8 ± 0,7 

COT 
Ar 

894,1 
301,3 ± 26,7 

0,770 
66,3 ± 3,0 

Br 310,2 ± 40,8 65,3 ± 4,6 

COD 
Ar 

391,4 
143,2 ± 7,5 

0,417 
63,4 ± 1,9 

Br 150,6 ± 12,0 61,5 ± 3,1 

COP‡ 
Ar 

502,7 
158,1 ± 24,7 

0,513 
68,5 ± 4,9 

Br 159,6 ± 50,0 68,3 ± 10,0 

El asterisco (*) indica diferencias estadísticamente significativas (p < 0,05) o altamente significativas 

(**) (p < 0,01) entre las cargas finales de ambos tratamientos según la prueba t de Student. El signo + 

indica que existió un incremento de la carga con respecto al valor inicial. 

†No se asumieron varianzas iguales para el cálculo del p-valor. 

ffiLa variable resultó no normalizable, el p-valor corresponde a la prueba U de Mann-Whitney. 

 

 

El análisis estadístico reveló la existencia de diferencias estadísticamente significativas 

entre las cargas finales de ambos tratamientos SST, N-NH4
+
, N-NO2

-
, N-NO3

-
, PRS y Pt 

(Tabla 3.6).  

 

La remoción media de SST fue superior en el tratamiento Ar, resultando 69,7 ± 3,9 % 

(Tabla 3.6). La concentración media de SST al inicio del ensayo fue 125 mg/l, mientras 

que las concentraciones finales en los tratamientos Ar y Br fueron 45 mg/l y 72 mg/l  

(Fig. 3.8). Entre los principales procesos que intervienen en la remoción de sólidos 

suspendidos en sistemas de fitorremediación, se destacan la sedimentación y la 

biofiltración a través de raíces y otros órganos vegetales. Cabe destacarse que la 
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sedimentación de sólidos tuvo lugar a pesar de la recirculación del agua en ambos 

tratamientos. Por otro lado, la retención del material particulado en suspensión en los 

distintos órganos vegetales podría explicar la mayor remoción de SST en el tratamiento 

con plantas. Cabe destacarse que la remoción de sólidos en suspensión en el tratamiento 

de efluentes es de gran importancia porque muchos tóxicos se encuentran asociados a 

los mismos.  

 

 

Figura 3.8. Bioensayo III: concentraciones iniciales y finales de SST en el agua 

residual, en el tratamiento con S. intermedia (tratamiento Ar) y sin plantas en oscuridad 

(tratamiento Br). 

 

 

La principal forma nitrogenada al inicio del ensayo fue amonio, con valores de nitritos y 

nitratos muy bajos; estas concentraciones se mantuvieron aproximadamente constantes 

a lo largo del tiempo en el tratamiento Br (Fig. 3.9). En el tratamiento Ar, la dinámica 

de estos nutrientes fue diferente, observándose una remoción de amonio de 84,0 ± 3,4 % 

(Tabla 3.6) e incrementos importantes en las concentraciones de nitritos y nitratos con 

respecto a las concentraciones iniciales (Fig. 3.9).  

 

Los elevados niveles de amonio medidos en el efluente podrían resultar tóxicos para 

poblaciones de peces sensibles que vivan en el cuerpo de agua receptor del efluente y 

además inhibir el crecimiento de algas (Guillen-Jiménez et al., 2000). El amonio 

proviene fundamentalmente de la degradación bacteriana de los compuestos 

nitrogenados orgánicos contenidos en los residuos vertidos. Según los autores citados, la 
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máxima amonificación en efluentes de industria láctea ocurre a un pH de 8,5, por lo 

tanto cabría esperarse aún un mayor nivel de amoníaco en condiciones de pH iniciales 

superiores a los medidos en el ensayo. La menor  eficiencia en la remoción de NID en 

ambos tratamientos respecto a los bioensayos I y II (Tabla 3.6) responde a la mayor 

mineralización del nitrógeno orgánico particulado contenido en la matriz del efluente. 

En relación a la dinámica de los compuestos nitrogenados determinados cabe destacar 

que el proceso de nitrificación, con la consecuente remoción de amonio e incrementos 

de las concentraciones de nitritos y nitratos, se observó fundamentalmente en el 

tratamiento Ar. Finnegan et al. (2009) observaron también  una conversión rápida de 

amonio a nitritos y nitratos en un sistema de flujo continuo. Sin embargo, considerando 

que para la completa oxidación de 1 mg de amonio se requieren 4,6 mg/l de oxígeno 

(USEPA, 1993), los niveles de nitratos medidos podrían provenir de la nitrificación en 

ocurrida fundamentalmente en la rizósfera, donde los niveles de oxígeno serían bastante 

más elevados que los medidos en el agua, producto de la fotosíntesis de las algas que 

integran el perifiton y del aporte desde las frondes. Si bien el tratamiento con S. 

intermedia logra reducir marcadamente la concentración de amonio, el efluente 

nitrificado tuvo una concentración de nitritos que podría resultar tóxica para la biota 

acuática.  

 

La temperatura es otro parámetro a tener en cuenta en la  nitrificación. La máxima 

nitrificación se alcanza entre los 20-30 °C (Yi et al., 2009), por lo tanto las 

condiciones del ensayo favorecerían este proceso, teniendo en cuenta los niveles 

promedio de temperaturas alcanzados. Por el contrario, cuando la temperatura desciende 

por debajo de 15 °C, la nitrificación prácticamente se hace nula (Yi et al., 2009). Por 

otra parte, la volatilización de amonio, que ocurre a pH elevados, fue el principal factor 

que contribuyó a la remoción de NID en el tratamiento Br.  

 

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos, en el diseño de una alternativa de 

remediación para tratar al efluente en cuestión y con el objeto de incrementar la 

remoción de NID, debería acoplarse un sistema posterior para la denitrificación del 

efluente (Ye y Li, 2009), por ejemplo un reactor anaeróbico. Otra alternativa posible 

sería la prolongación del tratamiento para dar lugar a la remoción de nitratos por parte 

de algas y macrófitas. 
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Figura 3.9. Bioensayo III: concentraciones iniciales y finales de N-NH4
+
 y NID (arriba) 

y N-NO2
-
 y N-NO3

-
 (abajo) en el agua residual, en el tratamiento con S. intermedia 

(tratamiento Ar) y sin plantas en oscuridad (tratamiento Br). 

 

 

Las concentraciones medias de Pt disminuyeron en ambos tratamientos a lo largo del 

ensayo, observándose una mayor remoción en el tratamiento con S. intermedia con 

respecto al tratamiento sin plantas, que alcanzó el 38,1 ± 1,8 % (Tabla 3.6). La 

concentración inicial de PRS fue 4,0 mg/l y las concentraciones finales medias 

superaron a la inicial en ambos tratamientos (Ar: 4,4 mg/l; Br: 5,3 mg/l), aunque la 

diferencia fue mayor en Br (Fig. 3.10). En términos de cargas, sólo existió una baja 

remoción de PRS en el tratamiento Ar (7,9 ± 4,6 %), y se observó un incremento en el 

tratamiento sin S. intermedia (Tabla 3.6). 

0,00

5,00

10,00

15,00

20,00

25,00

30,00

35,00

40,00

Inicial Final Ar Final Br

m
g/

l 

N-NH4+

NID

0,00

2,00

4,00

6,00

8,00

10,00

12,00

14,00

Inicial Final Ar Final Br

m
g/

l 

N-NO2-

N-NO3-



 

113 

 

 

El rápido turnover del fósforo, provocó la liberación de PRS proveniente de la 

descomposición de material particulado y determinó el incremento de las 

concentraciones en ambos tratamientos hacia el final del ensayo. Este incremento fue 

inferior en el tratamiento Ar, revelando la absorción adicional de PRS por las macrófitas 

y el perifiton. La concentración y las cargas medias finales de fósforo total fueron 

inferiores en el tratamiento con plantas debido a la retención de material particulado por 

biofiltración y adicionalmente por la absorción de las macrófitas. Por otra parte, en este 

ensayo se mantuvieron condiciones anóxicas en ambos tratamientos durante la primera 

mitad del experimento, lo cual favoreció la liberación de P desde el material 

particulado. Luego, en el tratamiento con plantas (Ar), los mayores niveles de OD 

alcanzados y el mayor potencial redox podrían haber inhibido dicha liberación.   

 

 

Figura 3.10. Bioensayo III: concentraciones iniciales y finales de PRS y Pt en el agua 

residual, en el tratamiento con S. intermedia (tratamiento Ar) y sin plantas en oscuridad 

(tratamiento Br). 

 

 

La fracción particulada de carbono orgánico (COP) fue mayor a la disuelta (COD) al 

inicio y final del ensayo, observándose en ambos tratamientos aproximadamente las 

mismas concentraciones finales de ambas fracciones (Fig. 3.11). Sin embargo, 

considerando la evaporación en los reactores, los valores de la remoción de COD fueron 

63,4 ± 1,9 % y 61,5 ± 3,1 % para los tratamientos Ar y Br, respectivamente con valores 

similares (≈ 68 %) en el caso del COP (Tabla 3.6). 
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Los niveles de COT, tanto en términos de cargas (Tabla 3.6) como de concentraciones 

(Fig. 3.11) disminuyeron notoriamente en ambos tratamientos (≈ 65 – 66 %; Tabla 3.6), 

producto de la sedimentación del material particulado (COP)). Este fenómeno está 

asociado a los tiempos de retención aplicados en la experiencia. Asimismo, los niveles 

de COD también disminuyeron en ambos tratamientos respecto de los niveles iniciales, 

lo cual podría estar relacionado con el consumo por parte de los microorganismos 

heterótrofos presentes en el reactor.  

 

 

Figura 3.11. Bioensayo III: concentraciones iniciales y finales de COT, COD y COP en 

el agua residual, en el tratamiento con S. intermedia (tratamiento Ar) y sin plantas en 

oscuridad (tratamiento Br). 

 

 

La biomasa media final de S. intermedia fue 2,2 veces mayor que la biomasa media 

inicial, obteniéndose una tasa de crecimiento (RGR) de 0,130 g PS/g PS día (0,1-0,5 g/g 

día según CETA, 2013) y una productividad de 4,5 g PS/m
2
 día, equivalente a 16,4 t 

PS/ha año. Cabe destacar que a partir del 3º día las macrófitas ocuparon la totalidad de 

la superficie libre disponible para el crecimiento (productividad hasta 80 t PS/ha año, 

CETA, 2013). Es interesante destacar que en el caso de esta especie, como en otras 

Lemnaceas, la mayor parte de la biomasa es tejido metabólicamente activo, con poco 

tejido estructural, resultando un alimento de buena calidad para la cría de ganado. 

Además, dado que existe una preferencia metabólica por el amonio como fuente de N, 
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la utilización de estas plantas para el tratamiento de aguas residuales ricas en esta forma 

nitrogenada suele resultar en un mayor rendimiento y menor costo de remoción de N.                                   

 

Según los valores de clorofila a y los de peso seco (PS), peso de cenizas (PC) y peso 

seco libre de cenizas (PSLC) la masa del perifiton se incrementó a lo largo del ensayo 

en ambos tratamientos, a pesar que el tratamiento Br había sido sombreado parcialmente 

(Figs. 3.12 y 3.13). La concentración inicial media de clorofila a fue 3 mg/m
2
 y en el 

final del ensayo los valores se duplicaron en el tratamiento Br (6 mg/m
2
) y aumentó más 

del 200 % en Ar (13 mg/m
2
) (Fig. 3.12).  

 

El PS se incrementó a partir de un valor inicial de 0,39 g/m
2
 a valores de 1,45 y 1,01 

g/m
2
 para los tratamientos Ar y Br, respectivamente (Fig. 3.13). El PSLC, que 

representa la fracción orgánica del perifiton, se incrementó en ambos tratamientos, 

siendo 0,74 g/m
2 

en Br y alcanzando un valor medio de 1,06 g/m
2 

en Ar. La relación 

PSLC/PS disminuyó, a partir de un valor inicial de 0,79 hasta un valor de 0,73 en ambos 

tratamientos, indicando la deposición de material particulado inorgánico sobre el 

perifiton. 

 

 

Figura 3.12. Bioensayo III: concentraciones iniciales y finales de clorofila en el 

perifiton, en el tratamiento con presencia de individuos de S. intermedia (tratamiento 

Ar) y en ausencia de la especie (tratamiento Br). 
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Figura 3.13. Bioensayo III: valores iniciales y finales de PSCL, PC y PS en el perifiton, 

en el tratamiento con presencia de individuos de S. intermedia (tratamiento Ar) y en 

ausencia de la especie (tratamiento Br). 

 

 

Los índices de Lakatos (Lm, LCloA y Lc) y el índice autotrófico (IA) permitieron 

tipificar a la comunidad perifítica desarrollada sobre el sustrato artificial al inicio y 

luego de los seis días de duración del bioensayo en ambos tratamientos. Se observó que 

la masa fue baja y el perifiton fue autotrófico en todos los casos, mientras que al inicio 

resultó orgánico pasando luego a orgánico-inorgánico en ambos tratamientos (Tabla 

3.7), indicando el aporte a material inorgánico particulado al perifiton producto de los 

procesos de mineralización que operaron en el sistema a lo largo del ensayo. Los 

valores del IA mayores a 100 indican una mayor proporción de heterótrofos 

(principalmente bacterias) en el tratamiento sin plantas y en oscuridad  tanto al inicio 

como al finalizar el ensayo, revelando una comunidad perifítica típica de ambientes 

enriquecidos por materia orgánica (tratamiento Br) (Tabla 3.7). Por el contrario, en el 

tratamiento Ar (con plantas) el índice autotrófico decreció al finalizar el ensayo, lo cual 

revela la disminución de organismos heterotróficos y/o detritus orgánico y un aumento 

de los organismos autótrofos que se vieron favorecidos por la mayor iluminación y la 

presencia de plantas flotantes. La mayor abundancia de algas del perifiton (Fig. 3.14) y 

los menores valores de IA en el tratamiento Ar indican un grado más avanzado de 

depuración en este tratamiento al disminuir  la componente orgánica del detrito. 
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La dominancia de diatomeas (Bacillariophyceae) al finalizar el ensayo (Fig. 3.14) revela 

una mejor calidad del agua en ambos tratamientos en relación al aumento de los tenores 

de oxígeno disuelto y la reducción de los nutrientes disueltos y materia orgánica 

(Hoagland et al., 1982; Margalef, 1983). Por otro lado, la baja representación de la clase 

Eugleonophyceae al finalizar el ensayo (Fig. 3.14) es también indicativo de una mejor 

calidad del agua. Los euglenófitos son considerados un grupo pionero, constituido por 

especies oportunistas tolerantes a elevadas cargas orgánicas típicas de aguas residuales 

y a condiciones de stress en general (Chindah et al., 2009). Estas tendencias fueron más 

notorias en el tratamiento Ar, donde la presencia de vegetación flotante y organismos 

autótrofos en el perifiton favorecieron el proceso de depuración. Otros autores han 

descripto una importante remoción simultánea de N y P disueltos por perifiton en el 

tratamiento de aguas residuales y han recomendado su aplicación al post-tratamiento de 

aguas municipales (Boelee et al., 2011). 

 

Los resultados de este ensayo confirman que S. intermedia y el perifiton acompañante 

son eficientes en la fitorremediación de efluentes industriales mixtos (Basílico y de 

Cabo, 2012). Con la densidad inicial de plantas seleccionada en este bioensayo, 

equivalente a 0,12 g PS de S. intermedia por litro de agua residual, y en las condiciones 

de temperatura y pH descritas, la remoción diaria de SST fue de 123 kg/t PS día 

mientras que para NID, Pt y COT los valores resultaron 18,57 kg/ t PS día, 3,30 kg/ t PS 

día y 95,0 kg/t PS día, respectivamente.  

 

Tabla 3.7. Tipificación de la comunidad perifítica desarrollada sobre láminas acrílicas 

durante el bioensayo IV, mediante los índices de Lakatos (Lakatos 1989) (Lm, LCloA y 

Lc) y el índice autotrófico (IA) (APHA et al., 1992). Au: autotrófico; Or: orgánico; O-I: 

orgánico-inorgánico. 

Tratamiento 

Índices 

Lm LCloA Lc IA 

Valor  

(mg PS /cm
2) 

Tipo 
Valor  

(%) 
Tipo 

Valor  

(%) 
Tipo 

Inicial 0,04 ± 0,01 Baja 1,0 ± 0,2 I (Au) 20 ± 7 IV (Or) 107 ± 27 

Final Ar 0,14 ± 0,01 Baja 1,3 ± 0,3  I (Au) 27 ± 4  III (O-I) 82 ± 19 

Final Br 0,10 ± 0,02 Baja 0,9 ± 0,1 I (Au) 26 ± 5 III (O-I) 116 ± 7 
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Figura 3.14. Bioensayo III: abundancia de los principales grupos de algas del perifiton, 

en el tratamiento con presencia de individuos de S. intermedia (tratamiento Ar) y en 

ausencia de la especie con sombreado parcial (tratamiento Br). 
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CAPÍTULO 4.  

Bioensayos de fitorremediación de aguas residuales mixtas con Lemna gibba e 

Hydrocotyle ranunculoides 

 

 

INTRODUCCIÓN 

 

Las aguas residuales municipales (aguas negras) son mezclas complejas 

sustancias de diversos tipos, tanto orgánicas como inorgánicas, disueltas y en 

suspensión. Entre los principales componentes de estas aguas se encuentran 

microorganismos, sólidos, componentes inorgánicos (cloruros, sulfatos, 

nitrógeno y fósforo, carbonatos y bicarbonatos), sustancias tóxicas y materia 

orgánica. La materia orgánica de las aguas residuales municipales está 

constituida principalmente (90 %) por proteínas y carbohidratos (Henry, 1999). 

 

En áreas urbanas y suburbanas las aguas negras se colectan desde las viviendas y 

otros puntos de generación (empresas, comercios, instituciones, etc.) por medio 

de un sistema de alcantarillado o red cloacal y son enviadas a plantas de 

tratamiento para su posterior disposición final que usualmente tiene lugar en un 

arroyo o río. El agua pluvial constituye una fuente adicional de sólidos de diverso 

tamaño, grasas y aceites así como precipitación de contaminantes atmosféricos, 

entre otros. En valores medios normales, entre el 30 % y el 50 % del agua 

precipitada se convierte en drenaje pluvial (Henry, 1999), que en áreas urbanas y 

suburbanas de la región pampeana, suele ser derivado a conductos pluviales y 

finalmente a un curso de agua. En áreas rurales o áreas urbanas y suburbanas sin 

redes cloacales, las aguas residuales domésticas suelen ser volcadas en un pozo 

de absorción excavado en el suelo, en algunos casos con una separación previa de 

los sólidos más gruesos por medio de un tanque séptico (WHO/UNICEF JMP, 

2014). La alternativa de disposición por medio de pozos absorbentes resulta en la 

contaminación microbiológica y por nitratos de los acuíferos subterráneos.  

 

A nivel nacional, en el año 2012 la cobertura de población con acceso a fuentes 

mejoradas de agua de consumo resultó 98,7 % mientras que la cobertura de 

población con acceso a servicios sanitarios mejorados fue 97,2 % 
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(WHO/UNICEF JMP, 2014). El porcentaje elevado de cobertura de servicios 

sanitarios si bien implica la disminución de enfermedades de origen hídrico 

también concentra la disposición de efluentes (muchas veces con tratamiento 

insuficiente) en cursos de agua de tamaño muy variable, desde pequeños arroyos 

hasta ríos muy caudalosos como el Río de la Plata.  Los efectos de la 

contaminación hídrica son evidentemente más notorios en cursos de agua de bajo 

caudal, como es el caso de la mayoría de los arroyos pampeanos. 

 

Teniendo en cuenta que para el conurbano bonaerense el consumo doméstico 

promedio de agua es de 300 l/hab día (ABSA, 2014) y que en términos globales 

entre el 70 y 90 % del agua consumida se desecha a la red cloacal (Henry, 1999), 

los caudales de aguas negras en los sectores de la región abastecidos con 

servicios sanitarios oscila entre 210 l/hab día y 270 l/hab día . Por lo expuesto, los 

caudales de los efluentes de las plantas de tratamiento de ciudades de varias 

decenas de miles de habitantes pueden llegar a representar gran parte del caudal 

del cuerpo de agua receptor, si éste es de poco volumen o caudal. Si como 

resultado de un tratamiento deficiente los tenores de materia orgánica, nutrientes 

y otros contaminantes presentes en los efluentes son elevados, el proceso de 

autodepuración de los cursos de agua y la estructura y funcionamiento de las 

comunidades biológicas pueden verse afectados notoriamente (Bunzel et al., 

2013; Merseburger et al., 2005 y 2011; Ortíz et al., 2005; Taylor et al., 2014). 

 

Las alternativas convencionales de tratamiento de aguas con elevadas cargas de 

materia orgánica (lodos activados, reactores UASB) propician la degradación de 

la materia orgánica, catalizando las reacciones de oxidación en las que 

intervienen principalmente bacterias, imitando el proceso de autodepuración 

natural (Branco, 1978). Como resultado se suele conseguir un efluente con baja 

DBO5 pero altas concentraciones de nutrientes, que debe someterse a un 

postratamiento. La utilización de plantas acuáticas para la remediación de 

efluentes de plantas de tratamiento es una alternativa utilizada en otros países, 

principalmente para el tratamiento terciario, aunque también se utilizan en 

humedales construidos para el tratamiento de aguas domésticas y municipales 

(Vymazal, 2009). Algunas especies del género Lemna (Lemnaceae) son eficientes 

en la fitoextracción de compuestos nitrogenados del agua, aunque la remoción de 
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fósforo parece no ser significativa en todos los casos (Srivastava et al., 2008). 

Entre las especies más estudiadas y utilizadas se cita Lemna gibba (Körner et al., 

2001; Yilmaz y Akbulut, 2011). Otras macrófitas empleadas incluyen especies del 

género Hydrocotyle tales como H. verticillata que fue utilizada junto a otras 

macrófitas en la construcción de islas flotantes para la purificación de aguas 

superficiales eutróficas (Zhao et al., 2012). Otros ejemplos de estudios con 

especies de este género son los de Moorhead y Reddy (1990) y Sooknah y Wilkie 

(2004), entre otros. 

 

En los efluentes producidos en la actividad agroindustrial, además de sólidos en 

suspensión, nutrientes y materia orgánica, las aguas residuales pueden contener 

sustancias tóxicas cuya determinación es costosa y no refleja la toxicidad 

potencial por efectos antagónicos, aditivos o sinérgicos con otros contaminantes 

presentes. Estos tóxicos incluyen hormonas esteroides, antibióticos, metales, 

ectoparasiticidas, dioxinas, entre otros. Los ensayos de toxicidad constituyen una 

herramienta valiosa para la detección y cuantificación de efectos sobre los 

organismos. La toxicidad a nivel celular en plantas superiores puede extrapolarse 

a células de animales superiores, siendo ambas eucariotas (deSerres, 1979). Por 

otra parte, algunas evidencias indican que estos ensayos de toxicidad in vitro 

resultan más realistas en la estimación del riesgo de iniciadores de cáncer que la 

utilización de ensayos con animales de laboratorio. Uno de las especies más 

utilizada para probar los efectos toxicológicos de efluentes industriales y aguas 

residuales mixtas es Allium cepa, observándose efectos macroscópicos y a nivel 

celular relacionados con una gran sensibilidad a una amplia variedad de 

contaminantes (Fiskesjö, 1997). 

 

En el presente capítulo se describen dos ensayos con recirculación continua de 

efluente, realizados con L. gibba e H. ranunculoides. En el bioensayo IV se 

estudió el desempeño de ambas especies en el tratamiento aguas residuales de 

una industria avícola, caracterizadas en los capítulos anteriores. Para la 

realización del bioensayo V se seleccionó la especie H. ranunculoides. 
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OBJETIVO 

 

Evaluar la utilización de Lemna gibba e Hydrocotyle ranunculoides para el tratamiento 

de aguas con contaminación mixta predominantemente orgánica. 

 

OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

 Comparar la fitoextracción de nutrientes disueltos en agua residual de una 

industria avícola en cultivos puros y mixtos con las macrófitas nativas: L. gibba 

e H. ranunculoides. 

 Evaluar la remoción de nutrientes disueltos y la carga de microorganismos 

indicadores de contaminación fecal en agua residual mixta compuesta 

principalmente por efluentes de una planta de tratamiento de líquidos cloacales, 

por medio de H. ranunculoides. 

 Evaluar la fitotoxicidad del efluente mixto cloacal por medio de la prueba de 

toxicidad con A. cepa. 

 

HIPÓTESIS 

 

 La especie L. gibba es más eficiente que H. ranuncuoides en la remoción de 

nutrientes en agua residual mixta de una industria avícola. 

 La presencia de H. ranunculoides favorece la remoción de nutrientes e 

indicadores de contaminación fecal en agua residual mixta compuesta 

principalmente por efluentes de una planta de tratamiento de líquidos cloacales.  

 El efluente mixto de planta de tratamiento de líquidos cloacales resulta 

fitotóxico según la prueba con A. cepa. 

 

MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Se realizaron dos bioensayos (IV y V) de fitorremediación con las especies L. gibba e 

H. ranunculoides, ambas presentes en los cursos de agua de la región (Gantes y Sánchez 

Caro, 2001). En el caso de L. gibba los ejemplares fueron colectados en el Embalse 

Roggero (Fig. 1.2, Capítulo 1), mientras que se utilizaron ejemplares de H. 
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ranunculoides cultivados en estanques ubicados en el Museo Argentino de Ciencias 

Naturales. A continuación se detallan las características de cada bioensayo. 

 

Bioensayo IV 

 

Este ensayo tuvo una duración de seis días consistió en tres tratamientos, con el objetivo 

de comparar la remoción de nutrientes disueltos, disminución de  DBO5 y DQO e 

indicadores de contaminación fecal (coliformes totales y E. coli) en el agua residual ya 

caracterizada en el Capítulo 1 (EC1) en cultivos puros de L. gibba (tratamiento Lg), de 

H. ranunculoides (tratamiento Hr) y en cultivos mixtos con ambas especies (tratamiento 

L+H). El recuento de bacterias indicadoras de contaminación fecal se realizó en el 

Laboratorio de Salud Pública e Higiene Ambiental (FFyB-UBA), se utilizó la técnica de 

recuento en placa, se inoculó 1 ml de diluciones decimales seriadas de la muestra, en 

medios selectivos y diferenciales, en Agar Slanetz-Bartley y Agar CHRO ECC 

(CHROMagar), para los recuentos de enterococos, coliformes totales y fecales 

respectivamente. Se incubaron a 35º C durante 48h excepto los coliformes fecales a 44º 

C durante 48h (APHA et al., 2012). Se utilizaron los reactores descritos en el bioensayo 

III (Fig. 3.1, Capítulo 3) con triplicados por tratamiento. En cada reactor se colocó una 

cantidad de biomasa aproximadamente igual de L. gibba, H. ranunculoides o ambas (50 

% cada especie), con el objeto de obtener una biomasa total expresada en términos de 

peso seco de 1,21 ± 0,04 g. El volumen de agua residual en cada reactor fue nueve 

litros. 

 

Se determinaron las concentraciones de Cd, Cr, Cu, Pb y Zn por espectrofotometría de 

absorción atómica. Al inicio y final del ensayo, se tomaron muestras de agua en 

recipientes de polipropileno debidamente lavados con HNO3 al 10 % y enjuagados con 

agua desionizada. Las muestras se acidificaron a pH < 2 con HNO3 al 100 % (grado 

analítico) para su posterior análisis. Las muestras fueron preconcentradas por 

evaporación y luego se realizó una mineralización con ácidos inorgánicos. La secuencia 

de ácidos (grado analítico) aplicados fue HNO3:HClO4:HNO3:HCl. Posteriormente se 

procedió a la medición por espectrofotometría de absorción atómica Perkin Elmer 

1100B (Perkin Elmer, Inc. Waltham, MA, USA). 
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Durante siete días previos al ensayo, se ubicaron placas acrílicas en cada reactor para el 

desarrollo de perifiton, determinándose el peso seco (PS), peso de cenizas (PC), peso 

seco libre de cenizas PSLC) (por diferencia) y clorofila a, determinaciones que fueron 

repetidas en el final del ensayo según la metodología descripta en el capítulo 

precedente. 

 

Paralelamente, en el Laboratorio de Higiene y Sanidad (FFyB-UBA) se realizó una 

prueba de mutagenicidad del agua residual utilizando semillas de cebolla (Allium cepa) 

según la metodología descrita por Matsumoto et al. (2006). Se utilizó un lote 

homogéneo de semillas cultivadas en condiciones orgánicas (variedad Valcatorce), las 

cuales fueron provistas por ―La Consulta‖ (INTA, Mendoza). Las semillas de esta 

especie son preferidas dada su homogeneidad genética y fisiológica y su disponibilidad 

a lo largo de todo el año. Un total de 100 semillas se colocaron en placas de Petri cuya 

base contenía un papel de filtro con 5 ml de muestra o control. Se utilizó agua destilada 

como control negativo y metilmetansulfonato (MMS) como control positivo. Las 

muestras analizadas fueron el  agua residual colectada al inicio del ensayo (Inicial) y el 

agua correspondiente a cada tratamiento (Lg, Hr y Lg+Hr) al final del ensayo. Las 

placas se mantuvieron a 22-24 °C durante 4 días. Las semillas con sus raíces fueron 

fijadas durante 24 h en Carnoy acético, luego lavadas y preservadas en etanol 70 % para 

su posterior observación (Fiskesjö, 1985). Los cromosomas de las células 

meristemáticas de la raíz se colorearon con orceína en ácido acético al 2 %. Se contaron 

un total de 5000 células en cinco preparados como mínimo. Se analizó el índice 

mitótico (IM) en 5000 células y la frecuencia de aberraciones cromosómicas (AC) en 

metafase y anafase (puentes, fragmentos, cromosomas retrasados y otros) en un total de 

200 anafases como mínimo. Se analizó la frecuencia de micronúcleos (MN) en 2000 

interfases. Los datos fueron analizados utilizando la prueba de Kruskal-Wallis 

(Matsumoto et al., 2006). 

 

Bioensayo V 

 

Durante las campañas de muestreo realizadas en el marco del presente proyecto, se 

recibió información sobre una fuente de contaminación puntual correspondiente a una 

planta de tratamiento de líquidos cloacales de la ciudad de General Rodríguez que vierte 

sus efluentes en un curso de agua afluente del arroyo La Choza. Con el objetivo de 
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obtener una caracterización fisicoquímica del agua residual, se colectaron muestras 

aguas arriba (sitio ―CA‖: 34°39'55.24"S; 58°59'3.92"O) y en la desembocadura de este 

afluente en el arroyo (sitio ―CC‖: 34°39'54.89"S; 58°59'4.76"O) (Fig. 4.1) y se 

realizaron las determinaciones fisicoquímicas correspondientes. Se destacó la presencia 

de perifiton bacteriano característico de aguas contaminadas con materia orgánica (Fig. 

4.2), en el sitio CC.  

 

 

Figura 4.1. Ubicación de los sitios de muestreo CA y CC, aguas arriba y en la 

desembocadura de un canal a cielo abierto en el arroyo La Choza, que recibe efluentes 

de una planta de tratamiento de líquidos cloacales (PT). 

 

 

Arroyo Arias 

Arroyo La Choza 

Canal a 
cielo 

abierto 

Presa Ing. P. P.  Marín 
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Figura 4.2. Perifiton sobre sustratos naturales hallado en el sitio CC, probablemente 

Sphaerotilus sp. entre otros. Este tipo de colonias es característico de aguas 

contaminadas por materia orgánica (APHA et al., 1992). 

 

 

Posteriormente se realizó un bioensayo de doce días de duración, utilizando los 

reactores de recirculación ya descritos, con modificaciones en el sistema de 

recirculación del agua residual, a fin de utilizar el caudal máximo de las bombas (Fig. 

4.3). El ensayo consistió de tres tratamientos por triplicado y el volumen inicial de agua 

en cada reactor fue de cinco litros. Los tratamientos fueron: presencia de la especie H. 

ranunculoides (tratamiento Hr), ausencia de la especie en condiciones de iluminación 

(tratamiento Ai) y ausencia de la especie en condiciones de oscuridad (tratamiento Ao).  

En el tratamiento Hr, la biomasa inicial utilizada fue de 37,1 ± 5,1 g por reactor, 

equivalente a 40 hojas por reactor. 

 

El recuento de bacterias indicadoras de contaminación fecal se realizó en el Laboratorio 

de Salud Pública e Higiene Ambiental (FFyB-UBA). Se utilizó la misma técnica 

empleada en el bioensayo IV (APHA et al., 2012). 
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Figura 4.3. Disposición de los reactores utilizados en el bioensayo V (arriba) y detalle 

de uno de los reactores correspondiente al  tratamiento Hr (abajo). 

 

 

RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

Bioensayo IV 

 

Hasta el 5° día se observó un incremento en el pH del agua residual en todos los 

reactores, alcanzando en ese momento un valor promedio máximo de 8,79 en el 

tratamiento con L. gibba e H. ranunculoides (tratamiento Lg+Hr), el incremento de la 

fotosíntesis por el crecimiento algal registrado en todos los tratamientos podría 

favorecer el incremento del pH. En el final del ensayo (6° día) el pH descendió 

levemente en todos los tratamientos, con valores promedio en el rango de 8,36 - 8,49 
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(Fig. 4.4), debido probablemente al incremento en los procesos de respiración y 

descomposición. 

 

 

Figura 4.4. Bioensayo IV: valores de pH del agua residual, en el tratamiento con L. 

gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides (tratamiento Hr) y ambas especies 

(tratamiento Lg+Hr). 

 

 

La conductividad eléctrica (CE) media en el inicio del ensayo estuvo comprendida en el 

rango de 1388 – 1394 μS/cm, incrementándose en todos los tratamientos hacia el final 

del ensayo por efecto de la evaporación, con un valor máximo de 1430 μS/cm en el 

tratamiento con H. ranunculoides (tratamiento Hr). Este efecto fue menos notorio en el 

tratamiento con L. gibba (tratamiento Lg) (Fig. 4.5).  

 

El valor de la concentración de oxígeno disuelto (OD) fue 0,00 mg/l en todos los 

reactores durante los primeros 2 días, para luego incrementarse progresivamente hasta el 

5° día, con un valor promedio máximo de 12,73 mg/l en el tratamiento Lg+Hr, donde se 

observó la mayor variabilidad entre réplicas. Posteriormente, en el final del ensayo se 

observó un descenso en las concentraciones en todos los tratamientos, aunque se 

mantuvieron valores cercanos a la saturación (Fig. 4.6), en coincidencia con la 

disminución del pH y los procesos de descomposición y respiración asociados. Cabe 

señalar que las mediciones fueron realizadas diariamente a la misma hora para evitar los 

cambios en la actividad fotosintética que ocurren durante el día. 
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Figura 4.5. Bioensayo IV: valores de CE del agua residual, en el tratamiento con L. 

gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides (tratamiento Hr) y ambas especies 

(tratamiento Lg+Hr). 

 

 

Figura 4.6. Bioensayo IV: valores de OD en el agua residual, en el tratamiento con L. 

gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides (tratamiento Hr) y ambas especies 

(tratamiento Lg+Hr). 

 

 

Se encontraron diferencias estadísticamente significativas entre las cargas finales de N-

NH4
+
, NID, COT y COP (p < 0,05) y altamente significativas (p < 0,01) entre las 

cargas de PRS y Pt (Tabla 4.1) calculadas para los distintos tratamientos. En el caso de 

N-NH4
+
, NID, PRS, Pt y COP las cargas medias finales resultaron LHr >  LLg > LLg+Hr, 

mientras que para COT resultaron LHr > LLg+Hr > LLg. Se pone de relieve que si bien se 
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logró una remoción muy importante para estas variables en todos los tratamientos, el 

rendimiento del tratamiento con H. ranunculoides (Hr) resultó inferior para la mayoría 

de las variables estudiadas, con excepción de los SST (Tabla 4.1). 

 

Tabla 4.1. Valores iniciales y finales de las cargas de SST y nutrientes en los 

tratamientos Lg (con individuos de L. gibba), Hr (con individuos de H. ranunculoides) 

y Lg+Hr (con individuos de ambas especies) correspondientes al Bioensayo IV, con 

detalle de los p-valores (ANOVA) y porcentajes de remoción (%R) por variable.  

Variable Tratamiento 

Valor 

inicial 

(mg) 

Valor final 

(mg) 
p-valor %R 

SST 

Lg 

1268 

141 ± 22 a 

0,161 

88,9 ± 1,7 

Hr 99 ± 25 a 92,2 ± 2,0 

Lg+Hr 117 ± 22 a 90,8 ± 1,7 

N-NH4
+
 

Lg 

190,91 

49,39 ± 4,39 ab 

0,040* 

74,1 ± 2,3 

Hr 65,40 ± 9,93 a 65,7 ± 5,2 

Lg+Hr 42,12 ± 10,16 b 77,9 ± 5,3 

N-NO2
-
 

Lg 

0,35 

0,07 ± 0,01 a 

0,101 

78,7 ± 1,6 

Hr 0,09 ± 0,01 a 73,5 ± 1,9 

Lg+Hr 0,08 ± 0,01 a 77,7 ± 3,9 

N-NO3
-
 

Lg 

0,03 

0,07 ± 0,02 a 

0,262 

+ 

Hr 0,09 ± 0,01 a + 

Lg+Hr 0,06 ± 0,03 a + 

NID 

Lg 

191,18 

49,54 ± 4,40 ab 

0,040* 

74,1 ± 2,3 

Hr 65,58 ± 9,94 a 65,7 ± 5,2 

Lg+Hr 42,26 ± 10,20 b 77,9 ± 5,3 

PRS 

Lg 

30,18 

16,00 ± 1,10 a 

0,008** 

47,0 ± 3,7 

Hr 21,75 ± 1,03 b 27,9 ± 3,4 

Lg+Hr 15,83 ± 2,52 a 47,6 ± 8,3 

Pt 

Lg 

53,40 

21,23 ± 1,40 a 

0,006** 

60,2 ± 2,6 

Hr 29,13 ± 1,30 b 45,4 ± 2,4 

Lg+Hr 21,02 ± 3,25 a 60,6 ± 6,1 

COT 

Lg 

580,5 

130,0 ± 3,6 ab 

0,024* 

77,6 ± 0,6 

Hr 166,0 ± 16,8 a 71,4 ± 2,9 

Lg+Hr 138,7 ± 11,4 b 76,2 ± 2,0 

COD 

Lg 

326,9 

82,0 ± 4,4 a 

0,194 

75,0 ± 1,4 

Hr 99,7 ± 13,1 a 69,5 ± 4,1 

Lg+Hr 93,0 ± 11,8 a 71,5 ± 3,6 

COP 

Lg 

253,7 

48,0 ± 6,6 a 

0,015* 

81,0 ± 2,6 

Hr 66,7 ± 7,2 b 73,8 ± 2,8 

Lg+Hr 45,3 ± 6,0 a 82,1 ± 2,5 
El asterisco (*) indica diferencias estadísticamente significativas (p < 0,05) o altamente significativas 

(**) (p < 0,01) entre las cargas finales de los tratamientos Lg, Hr y Lg+Hr. Las letras iguales (a y b) 

indican la pertenencia a grupos homogéneos según la comparación post hoc de Tukey (p < 0,05). El signo 

+ indica que existió un incremento de la carga con respecto al valor inicial.  
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La concentración media de sólidos suspendidos totales (SST) en el agua residual, al 

inicio del ensayo fue 141 mg/l, observándose una reducción similar en todos los 

tratamientos (Fig. 4.7).  

 

 

Figura 4.7. Bioensayo IV: concentraciones iniciales y finales de SST en el agua 

residual, en el tratamiento con L. gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides (tratamiento 

Hr) y ambas especies (tratamiento Lg+Hr). 

 

 

La concentración inicial de nitrógeno inorgánico disuelto (NID) en el agua residual fue 

21,25 mg/l, observándose un descenso en todos los tratamientos en el final del ensayo, 

con valores en el rango de 5,43 – 8,41 mg/l, que representan reducciones de 60,4 – 74,4 

%. El mayor descenso fue observado en el tratamiento Lg+Hr (Fig. 4.8). Tanto al inicio 

del ensayo como en el final, en todos los tratamientos, el amonio (N-NH4
+
) fue la 

principal forma nitrogenada, mientras que las concentraciones de nitritos (N-NO2
-
) y 

nitratos (N-NO3
-
) resultaron siempre muy bajas (Fig. 4.8). La anoxia que se alcanzó 

durante los primeros dos días del tratamiento propició la importante denitrificación que  

llevó a la disminución de hasta 74 % del amonio en el tratamiento con ambas plantas. 

Posteriormente el ascenso del OD, pudo haber favorecido la nitrificación, la cual quedó 

verificada en los incrementos de nitratos al finalizar el ensayo, respecto de los valores 

iniciales.   
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Figura 4.8. Bioensayo IV: concentraciones iniciales y finales de N-NH4
+
 y NID (arriba) 

y N-NO2
-
 y N-NO3

-
 (abajo) en el agua residual, en el tratamiento con L. gibba 

(tratamiento Lg), H. ranunculoides (tratamiento Hr) y ambas especies (tratamiento 

Lg+Hr). 

 

 

La concentración inicial de PRS en el agua residual fue 3,35 mg/l y la de Pt 5,93 mg/l, 

con una relación PRS/Pt de 0,565. Después de seis días, las concentraciones de PRS  y 
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respectivamente. Estos valores indican el avance de la degradación bacteriana y la 

deposición del material particulado a lo largo del ensayo. En el inicio del presente 

ensayo, la fracción particulada del P fue casi el 43,5 % del Pt y al finalizar se redujo al 
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10 %, lo cual revela la importancia de los fenómenos de adsorción, complejación y 

sedimentación señalados por Brix (1993) como los principales responsables de la 

disminución del P en humedales artificiales.   

 

 

Figura 4.9. Bioensayo IV: concentraciones iniciales y finales de PRS y Pt en el agua 

residual, en el tratamiento con L. gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides (tratamiento 

Hr) y ambas especies (tratamiento Lg+Hr). 

 

 

La mayor parte del carbono orgánico correspondió a la fracción disuelta tanto al 

comenzar como al finalizar el ensayo. Teniendo en cuenta los valores medios iniciales y 

finales de las concentraciones de COT, COD y COP (Fig. 4.10), las mayores 

reducciones fueron 90,8 %, 75,0 % y 78,6 %, respectivamente, y correspondieron al 

tratamiento Lg+Hr. La disminución de la fracción orgánica particulada pudo deberse a 

la degradación bacteriana y a la sedimentación, como puede observarse tanto en la 

disminución de los SST como del COP (Figs. 4.7 y 4.10). Sin embargo, la degradación 

bacteriana puede continuar ocurriendo aún en el fondo de los recipientes (Brix, 1993) 

sobre el material orgánico particulado. La reducción de la fracción orgánica disuelta se 

debió fundamentalmente a la degradación bacteriana, como puede verificarse en la 

disminución muy marcada de DBO5 en los tres tratamientos al finalizar el ensayo (Fig. 

4.11).  
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La reducción máxima de DQO fue 70,6 % y se observó en el tratamiento Lg+Hr, con 

una concentración final de 160 mg/l (Fig. 4.11). Desde el punto de vista estequiométrico 

toda la materia orgánica biodegradable debería convertirse en biomasa en cinco días. 

Sin embargo, la naturaleza de la materia orgánica y ciertas condiciones ambientales 

como la iluminación pueden alterar esta simple relación estequiométrica. Teniendo en 

cuenta los resultados del ensayo, las condiciones resultaron propicias para la atenuación 

de los niveles de DBO ya que se redujeron hasta un 96,9 % en el tratamiento Lg, con un 

valor final de 10 mg/l (Fig. 4.11). Esta disminución se debió principalmente a la 

degradación bacteriana y la deposición sobre las superficies de los recipientes y las 

plantas (Brix, 1993). La activa degradación bacteriana que tuvo lugar llevo a la 

depleción de OD en los primeros dos días del ensayo (etapa de desoxigenación), sin 

embargo a partir de allí y hasta prácticamente la finalización del mismo (seis días) los 

niveles de OD crecieron hasta la sobresaturación (Fig.4.6). Probablemente, la actividad 

bacteriana aeróbica fue muy intensa y eficiente durante los primeros dos días agotando 

rápidamente los tenores de OD y la cantidad de material biodegradable. Luego, la 

actividad bacteriana disminuyó y los niveles de OD crecieron por la actividad 

fotosintética, la oxigenación desde las raíces de las macrófitas (Moorhead y Reddy, 

1990) y el balance positivo en la oxigenación por difusión desde la atmósfera por el 

movimiento de circulación del agua (Yilmaz y Akbulut, 2011).  

 

La relación DBO5/DQO inicial fue 0,62 y disminuyó a lo largo del tiempo, con un valor 

final mínimo de 0,06 (tratamiento Lg) y un máximo de 0,12 (tratamiento Hr). El valor 

inicial de la relación es el esperado (0,6) en aguas residuales con alta proporción de 

materia orgánica fácilmente biodegradable, como son las aguas residuales municipales 

(Henry, 1999). 
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Figura 4.10. Bioensayo IV: concentraciones iniciales y finales de COT, COD y COP en 

el agua residual, en el tratamiento con L. gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides 

(tratamiento Hr) y ambas especies (tratamiento Lg+Hr). 

 

 

Figura 4.11. Bioensayo IV: concentraciones iniciales y finales de DQO y DBO5 en el 

agua residual, en el tratamiento con L. gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides 

(tratamiento Hr) y ambas especies (tratamiento Lg+Hr). 

 

 

Respecto a las sustancias tóxicas medidas, en todos los casos se superó el nivel guía 

para la protección de la vida acuática establecido en la legislación nacional para las 

concentraciones totales de Cr, Pb, Cd y Cu (Ley 24.051 y decreto 831/93; [Cr] = 2 μg/l; 

[Pb] = 1 μg/l; [Cd] = 0,2 μg/l; [Cu] = 2 μg/l). La presencia de metales, se debe a que 

estos pueden encontrarse como componentes de los efluentes de los establecimientos de 
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cría de ganado, muchas veces asociados a la materia orgánica (Khan et al., 2008). Las 

concentraciones medias finales de Cr fueron inferiores a la inicial (0,24 mg/l), mientras 

que los valores de las concentraciones finales de Pb y Zn resultaron mayores o iguales a 

las iniciales (0,78 mg/l y 0,07 mg/l, respectivamente) en todos los tratamientos. Por otra 

parte, la concentración final de Cu resultó inferior a la inicial (0,03 mg/l) únicamente en 

el tratamiento Lg. Las concentraciones de Cd fueron menores o iguales a 0,01 mg/l en 

todos los casos. Se encontraron diferencias estadísticamente significativas (p < 0,05) 

solamente entre las concentraciones finales de Zn obtenidas en los distintos tratamientos 

(Fig. 4.12). El incremento de la concentración de algunos metales responde al efecto de 

la evaporación a lo largo del ensayo, que no fue compensado por fenómenos tales como 

la adsorción a las paredes de los reactores y al material particulado, la absorción por 

parte de macrófitas y organismos del perifiton o la precipitación química por incremento 

del pH. Según el valor de las concentraciones medias finales de Cd en el agua residual 

en los tratamientos Lg y Lg+Hr (0,01 mg/l) los únicos usos posibles para el agua luego 

del tratamiento son la preservación de especies de peces sin efectos subletales (uso VII, 

860 μg/l) y sin efectos letales (uso VIII, 4260 μg/l), teniendo en cuenta los criterios de 

calidad de agua establecidos por el INA (2011). La concentración media final más baja 

de Cr (0,21 mg/l) correspondió al tratamiento Lg+Hr, por lo tanto el agua residual, con 

o sin tratamiento, podría utilizarse únicamente para los mismos usos que en el caso 

anterior, con valores guía de 15000 μg/l y 93600 μg/l, respectivamente (INA, 2011). 

Para el Pb, la concentración determinada al inicio del tratamiento resultó inferior a las 

finales, con un valor medio de 0,78 mg/l, y en este caso los usos posibles para el agua 

residual son idénticos (usos VII y VIII), con valores guía de 800 μg/l y 8000 μg/l. 

Debido a que no se registró una disminución de la concentración de plomo por efecto 

del tratamiento, sino un incremento de la concentración media de este metal en todos los 

tratamientos hacia el final del ensayo por efecto de la evaporación, el agua residual 

podría destinarse únicamente al uso VIII: apta para la preservación de especies de peces 

sin efecto letal (INA, 2011).  

 

Las plantas utilizadas en los distintos tratamientos no mostraron síntomas de toxicidad 

aunque algunos de los metales como plomo y cromo se hallaban en concentraciones 

elevadas. Si bien estas plantas son referidas como indicadores y aún acumuladoras de 

metales (Megatelli et al., 2009; Miretzky et al., 2004; Zarazua et al., 2013), los niveles 

medidos en las aguas de los ensayos no registraron cambios significativos al terminar el 



 

137 

 

ensayo, lo cual podría deberse a la baja relación biomasa:agua que no permitió hacer 

evidente la disminución de la concentración de los metales en agua por acción de las 

plantas. 

 

 

Figura 4.12. Bioensayo IV: concentraciones iniciales y finales de Cr, Pb, Cd, Zn y Cu 

en el tratamiento con L. gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides (tratamiento Hr) y 

ambas especies (tratamiento Lg+Hr). El asterisco (*) indica la existencia de diferencias 

significativas (p < 0,05) entre las concentraciones finales de Zn, según la prueba de 

Kruskal-Wallis.  

 

 

El valor inicial de coliformes totales y E. coli fue 2,10 x10
2
 UFC/ml y ambos índices 

descendieron hasta 4,67 UFC/ml (tratamientos Hr y Lg+Hr) y 8,67 UFC/ml (tratamiento 

Lg) (Fig. 4.13). Si bien la carga inicial de coliformes en el agua residual resultó baja 

respecto de otros efluentes de características similares, se alcanzó una reducción del 96 

%, valor cercano a la reducción típica del 99 % esperada en un tratamiento químico de 

desinfección (Henry, 1999) y similar al resultado obtenido en tratamientos de 

remediación de patógenos en aguas residuales utilizando humedales construidos 
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(Kadlec y Wallace, 2009). La disminución de coliformes totales y E. coli determinada al 

finalizar el ensayo, revela la eficiencia del tratamiento en aguas con moderada o baja 

carga de patógenos como la usadas en el ensayo.  Sin embargo, la desinfección química 

por cloración, la variante más utilizada, requiere de un tiempo muy breve y resulta más 

segura y eficaz, por lo tanto se destaca la necesidad de una desinfección posterior del 

efluente por este u otros medios, previo a la descarga del efluente en un cuerpo de agua.  

 

 

Figura 4.13. Bioensayo IV: indicadores microbiológicos de calidad de agua al inicio y 

final del ensayo en el tratamiento con L. gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides 

(tratamiento Hr) y ambas especies (tratamiento Lg+Hr).  

 

 

La biomasa final de L. gibba resultó 1,61 ± 0,29 g PS, con una RGR de 0,051 d
-1

.Para 

H. ranunculoides la biomasa final fue 1,95 ± 0,14 g PS, con una RGR de 0,075 d
-1

 y en 

el tratamiento Lg+Hr la biomasa final de ambas especies fue 1,87 ± 0,26 g PS y la RGR 

resultó, en este caso, 0,071 d
-1

. En una aplicación a escala real de la fitorremediación del 

efluente considerado debería esperarse un crecimiento mayor de las macrófitas, debido a 

que en ese caso la provisión de nutrientes sería mayor por tratarse de un sistema de flujo 

continuo o en batch en estanques donde la relación superficie libre/volumen sería menor 

a la ensayada. 

 

Los resultados de la prueba de toxicidad con A. cepa en la muestra inicial revelaron 

síntomas de mutagenicidad en la misma. Por otro lado, se determinaron  diferencias 

significativas en el índice mitótico (IM) en todos los tratamientos con respecto al 
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control negativo (CN) al finalizar el ensayo. Únicamente se observaron diferencias 

significativas en la frecuencia de aberraciones cromosómicas (AC) entre MMS y el CN. 

Respecto de la presencia de micronúcleos al finalizar el ensayo, el único tratamiento 

donde no se observaron diferencias significativa con CN, fue el tratamiento con las dos 

especies (Lg+Hr), siendo el único tratamiento donde no se registraron micronúcleos 

(Tabla 4.2). Si bien no se midieron todos los posibles causantes de la  mutagenicidad 

observada en la muestra inicial, los tratamientos revelaron la disminución de la misma 

al finalizar el ensayo, siendo el tratamiento con ambas macrófitas el más eficiente en  la 

reducción de la mutagenicidad. 

 

Tabla 4.2. Índice mitótico (IM), frecuencia de aberraciones cromosómicas (AC), 

frecuencia de micronúcleos (MN) en 5000 células analizadas (media ± desvío estándar) 

de células meristemáticas de Allium cepa expuestas a la muestra inicial y la muestra 

final de los tres tratamientos, al control negativo y a la solución de metilmetansulfonato 

(MMS). 

    Tratamiento IM AC MN 

    
Control Negativo 39,77 ± 4,41 0,01 ± 0,02 0,07 ± 0,09 

Inicial 58,46 ± 7,85
*
 0,17 ± 0,42 1,21 ± 0,61

*
 

Final Lg
 

59,97 ± 16,27
*
 0,34 ± 0,44 1,09 ± 1,18

*
 

Final Hr
 

48,73 ± 7,02
*
 0,19 ± 0,26 0,38 ± 0,25

*
 

Final Lg+Hr
 

62,14 ± 6,89
*
 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 

MMS
 

55,54 ± 1,41
*
 0,82 ± 0,29

*
 5,89 ± 1,76

*
 

 
    * Diferencias significativas con respecto al control negativo (p < 0,05) mediante la prueba de Kruskal-

Wallis.  

 

 

Durante el ensayo se observó un desarrollo significativo del perifiton adherido a las 

láminas acrílicas utilizadas como sustrato artificial, siendo la concentración media final 

de clorofila a, hasta 9,75 veces la concentración inicial (Fig. 4.14) y el peso seco libre 

de cenizas (PSLC), que representa la fracción orgánica del perifiton, hasta 4,60 veces el 

inicial (Fig. 4.15). No se encontraron diferencias significativas entre tratamientos para 

ninguna de las variables determinadas en el perifiton (Figs. 4.14 y 4.15).  
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Figura 4.14. Bioensayo IV: concentraciones iniciales y finales de clorofila en el 

perifiton, en el tratamiento con L. gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides (tratamiento 

Hr) y ambas especies (tratamiento Lg+Hr). 

 

 

 

Figura 4.15. Bioensayo IV: valores iniciales y finales de PSLC, PC y PS en el perifiton, 

en el tratamiento con L. gibba (tratamiento Lg), H. ranunculoides (tratamiento Hr) y 

ambas especies (tratamiento Lg+Hr). 

 

 

Según los índices de Lakatos, el perifiton resultó autotrófico, orgánico y tuvo una 

productividad baja tanto al inicio como al final del ensayo (Tabla 4.3). Los valores del 

IA mayores a 100 indican una mayor proporción de heterótrofos (principalmente 

bacterias) en el inicio revelando una comunidad perifítica típica de ambientes 
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eutrofizados con elevada carga de materia orgánica. El índice autotrófico decreció al 

finalizar el ensayo en todos los tratamientos, lo cual revela la disminución de 

organismos heterótrofos y/o detritus orgánico y un aumento de los organismos 

autótrofos que se vieron favorecidos por la mayor iluminación y la presencia de plantas. 

Por otro lado, los mayores valores de  PS y PSLC al finalizar el ensayo indican un grado 

más avanzado de depuración del agua residual al disminuir  la polución orgánica. 

 

Tabla 4.3. Tipificación de la comunidad perifítica desarrollada sobre láminas acrílicas 

durante el bioensayo IV, mediante los índices de Lakatos (Lakatos 1989) (Lm, LCloA y 

Lc) y el índice autotrófico (IA) (APHA et al., 1992). Au: autotrófico; Or: orgánico. 

Tratamiento 

Índices 

Lm LCloA Lc IA 

Valor  

(mg PS /cm
2) 

Tipo 
Valor  

(%) 
Tipo 

Valor  

(%) 
Tipo 

Inicial 0,1 ± 0,0 Baja 1,0 ± 0,1 I (Au) 13 ± 2 IV (Or) 105 ± 10 

Final Lg 0,4 ± 0,1 Baja 2,1 ± 0,2 I (Au) 4 ± 2 IV (Or) 49 ± 4 

Final Hr 0,4 ± 0,0 Baja 2,2 ± 0,5 I (Au) 7 ± 1 IV (Or) 46 ± 11 

Final Lg+Hr 0,4 ± 0,1 Baja 2,3 ± 0,1 I (Au) 10 ± 3 IV (Or) 44 ± 2 
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Bioensayo V 

 

Según la caracterización fisicoquímica de las muestras de agua colectadas en los sitios 

CA y CC (Fig. 4.16) existió un incremento de los SST y una merma en el valor de OD 

en la desembocadura del canal a cielo abierto en el arroyo La Choza. En relación a la 

composición iónica, existió un incremento notorio en la concentración de Cl
-
 y HCO3

-
, 

mientras que la concentración de SO4
2-

 disminuyó espacialmente con el ingreso de las 

aguas del canal. Las muestras de agua pueden clasificarse como ―levemente duras‖ 

(Conzonno, 2009) ya que los valores de dureza resultaron 108 y 112 mg/l en CA y CC, 

respectivamente (Fig. 4.16). 

 

 

Figura 4.16. Concentraciones de SST y OD (izquierda) y macroiones y dureza 

(derecha) determinadas en dos sitios de muestreo (CA y CC) de la cuenca del arroyo La 

Choza. 

 

 

Las concentraciones de NID y N-NH4
+
 en el sitio CC resultaron 25 y 41 veces 

respectivamente la concentración determinada aguas arriba del ingreso del afluente, en 

el sitio CA. Las concentraciones de N-NO2
-
 y N-NO3

-
 en ambos sitios resultaron bajas, 

con un incremento de N-NO2
-
 y una merma de N-NO3

-
 en CC con respecto a CA (Fig. 

4.17). En el sitio CA, la relación  N-NH4
+
/NID resultó 0,615 mientras que en CC fue 

0,986.  
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Figura 4.17. Concentraciones de N-NH4
+
 y NID (izquierda) y N-NO2

-
 y N-NO3

-
 

(derecha)  determinadas en dos sitios de muestreo (CA y CC) de la cuenca del arroyo La 

Choza. 

 

 

Al igual que en el caso de N-NH4
+
 y NID, las concentraciones de PRS y Pt se 

incrementaron notoriamente en el sitio CC (Fig. 4.18), con factores de 2,6 y 3,5 

respectivamente. No ocurrió lo mismo en el caso de la materia orgánica ya que en 

términos de COT, COD o COP, los valores en ambos sitios fueron muy similares (Fig. 

4.18). Todos los indicadores microbiológicos de contaminación fecal se incrementaron 

en la desembocadura del afluente (CC) con respecto a los valores aguas arriba (CA) 

(Fig. 4.19). Aunque la información corresponde a una única fecha de muestreo, dado el 

incremento espacial tan notorio de las concentraciones de N-NH4
+
, NID, PRS y Pt, e 

indicadores de contaminación fecal, existen evidencias suficientes para sospechar que 

este afluente sea una de las principales fuentes de contaminación por N y P en la cuenca 

media-baja del arroyo La Choza. 

 

 

Figura 4.18. Concentraciones de Pt y PRS (izquierda) y COP, COD y COT (derecha) 

determinadas en dos sitios de muestreo (CA y CC) de la cuenca del arroyo La Choza. 
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Figura 4.19. Indicadores microbiológicos de calidad de agua a 35 °C (izquierda) y 44 

°C (derecha) determinados en dos sitios de muestreo (CA y CC) de la cuenca del arroyo 

La Choza. 

 

El pH del agua residual se incrementó a lo largo del tiempo en todos los tratamientos del 

bioensayo V, alcanzando un valor medio máximo de 9,17 en el tratamiento en ausencia 

de H. ranunculoides, en condiciones de iluminación (tratamiento Ai, Fig. 4.20) debido 

al notorio incremento de la biomasa algal en todos los tratamientos pero especialmente 

en Ai. La CE permaneció con pocas variaciones a lo largo del tiempo en el tratamiento 

Ao y se incrementó en los tratamientos restantes, alcanzando un valor promedio 

máximo de 1359 μS/cm en el tratamiento con H. ranunculoides (Fig. 4.21), debido a la 

mayor evapotranspiración.   

 

 

Figura 4.20. Valores de pH durante el bioensayo V, en el tratamiento con H. 

ranunculoides  (tratamiento Hr), en ausencia de la especie en condiciones de 

iluminación (Ai) y en ausencia de la especie en condiciones de oscuridad (tratamiento 

Ao). 

 

0 20000 40000 60000 80000 100000 120000

UFC/ml 

CA

CC

0 1000 2000 3000 4000

UFC/ml 

CA

CC

8,20

8,40

8,60

8,80

9,00

9,20

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12

p
H

 

Tiempo (días) 

Tratamiento Hr

Tratamiento Ai

Tratamiento Ao



 

145 

 

 

 

Figura 4.21. Valores de CE durante el bioensayo V, en el tratamiento con H. 

ranunculoides  (tratamiento Hr), en ausencia de la especie en condiciones de 

iluminación (Ai) y en ausencia de la especie en condiciones de oscuridad (tratamiento 

Ao). 

 

 

Los valores de OD fueron similares en todos los tratamientos durante los primeros 10 

días, luego se observaron valores superiores en el tratamiento Ai, poniendo de relieve la 

incidencia de las algas del fitoplancton y perifiton en la oxigenación de las aguas. En 

todos los casos, los valores de OD fueron superiores a 6,57 mg/l (Fig. 4.22). 

 

Las cargas medias finales de SST, N-NH4
+
, NID, Pt, COT, COD y COP resultaron 

inferiores a las iniciales en todos los tratamientos. Existieron diferencias significativas 

(p < 0,05) o altamente significativas (p < 0,01) entre los tratamientos para la mayoría de 

las variables, con excepción de COT, COP y COT. La menor cantidad de SST en el 

final del ensayo se encontró en el tratamiento Ao, con un porcentaje de remoción del 

84,9 ± 0,9 % (Tabla 4.4). La remoción de N-NH4
+
 y NID fue casi completa en los 

tratamientos Hr y Ai.  
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Figura 4.22. Valores de OD durante el bioensayo V, en el tratamiento con H. 

ranunculoides  (tratamiento Hr), en ausencia de la especie en condiciones de 

iluminación (Ai) y en ausencia de la especie en condiciones de oscuridad (tratamiento 

Ao). 

 

Según las comparaciones post hoc de Tukey para las variables N-NH4
+
, N-NO2

-
, N-

NO3
-
, NID, PRS y Pt existieron dos grupos homogéneos, uno de ellos formados por los 

tratamientos en presencia de luz y vegetación Hr y Ai y otro por el tratamiento Ao en 

oscuridad. Por lo tanto, puede inferirse que la remoción biológica de estos nutrientes se 

debe principalmente al desarrollo de organismos fotosintéticos del plancton y el 

perifiton y en menor medida a la presencia de la macrófita estudiada. La eficiencia de 

remoción de nutrientes obtenida fue mucho mayor en los ensayos iluminados.  

 

El valor inicial de la concentración de SST en el agua residual fue 20 mg/l. Por efecto 

de la sedimentación, se observó una disminución importante en esta variable en todos 

los tratamientos al final del ensayo, resultando más notoria en el tratamiento Ao (3 mg/l, 

Fig. 4.23). En este caso, la ausencia de plantas y la presencia limitada de algas a causa 

de la menor intensidad de luz, determinó una concentración más baja de sólidos en 

suspensión. 
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Tabla 4.4. Valores iniciales y finales de las cargas de SST y nutrientes en los 

tratamientos Hr (con individuos de H. ranunculoides), Ai (ausencia de la especie, en 

condiciones de iluminación) y Ao (ausencia de la especie, en condiciones de oscuridad) 

correspondientes al Bioensayo V, con detalle de los p-valores (ANOVA) y porcentajes 

de remoción (%R) por variable. 

Variable Tratamiento 

Valor 

inicial 

(mg) 

Valor final 

(mg) 
p-valor %R 

SST 

Hr 

100 

25 ± 4 a 

0,017* 

75,3 ± 3,6 

Ai 19 ± 3 ab 81,1 ± 2,8 

Ao 15 ± 1 b 84,9 ± 0,9 

N-NH4
+
 

Hr 

98,56 

0,05 ± 0,03 a 

0,000** 

100,0 ± 0,0 

Ai 0,04 ± 0,00 a 100,0 ± 0,0 

Ao 18,51 ± 2,13 b 81,2 ± 2,2 

N-NO2
-
 

Hr 

0,11 

0,01 ± 0,00 a 

0,000** 

86,9 ± 2,6 

Ai 0,54 ± 0,40 a + 

Ao 6,47 ± 0,33 b + 

N-NO3
-
 

Hr 

0,27 

0,24 ± 0,13 a 

0,000** 

7,7 ± 50,0 

Ai 0,95 ± 0,52 a + 

Ao 9,88 ± 3,28 b + 

NID 

Hr 

98,94 

0,31 ± 0,14 a 

0,000** 

99,7 ± 0,1 

Ai 1,53 ± 0,91 a 98,5 ± 0,9 

Ao 34,86 ± 5,54 b 64,8 ± 5,6 

PRS 

Hr 

10,11 

7,61 ± 0,87 a 

0,001** 

24,8 ± 8,6 

Ai 8,28 ± 0,33 a 18,2 ± 3,2 

Ao 11,00 ± 0,39 b + 

Pt 

Hr 

12,41 

7,43 ± 0,67 a 

0,000** 

40,2 ± 5,4 

Ai 8,21 ± 0,34 a 33,9 ± 2,7 

Ao 10,94 ± 0,13 b 11,8 ± 1,0 

COT 

Hr 

77,4 

51,5 ± 3,0 a 

0,464 

33,4 ± 3,9 

Ai 49,2 ± 7,7 a 36,4 ± 10,0 

Ao 46,3 ± 1,1 a 40,1 ± 1,4 

COD 

Hr 

35,3 

31,6 ± 2,9 a 

0,636 

10,6 ± 8,3 

Ai 31,6 ± 1,4 a 10,5 ± 4,1 

Ao 29,3 ± 4,6 a 17,1 ± 13,1 

COP 

Hr 

42,1 

19,9 ± 5,3 a 

0,793 

52,6 ± 12,5 

Ai 17,6 ± 7,2 a 58,2 ± 17,0 

Ao 17,0 ± 3,5 a 59,5 ± 8,4 
El asterisco (*) indica diferencias estadísticamente significativas (p < 0,05) o altamente significativas 

(**) (p < 0,01) entre las cargas finales de los tratamientos Hr, Ai y Ao. Las letras iguales (a y b) indican la 

pertenencia a grupos homogéneos según la comparación post hoc de Tukey (p < 0,05). El signo + indica 

que existió un incremento de la carga con respecto al valor inicial.  
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Figura 4.23. Bioensayo V: concentraciones iniciales y finales de SST en el agua 

residual, en el tratamiento con H. ranunculoides (tratamiento Hr), en ausencia de la 

especie en condiciones de iluminación (tratamiento Ai) y en ausencia de la especie en 

condiciones de oscuridad (Ao). 

 

 

En el final del ensayo, en los tratamientos Hr y Ai se observaron reducciones muy 

importantes en las concentraciones de N-NH4
+
 y NID con respecto a las concentraciones 

iniciales de 19,71 y 19,79 mg/l, respectivamente (Fig. 4.24). En el tratamiento sin H. 

ranunculoides, en oscuridad (tratamiento Ao), se observaron reducciones inferiores en 

las concentraciones de ambas variables. En los tratamientos  Hr y Ai, la presencia de H. 

ranunculoides y algas favoreció la nitrificación del N-NH4
+
 y la posterior absorción de 

nitratos. En el tratamiento Ao la nitrificación del N-NH4
+
 fue menor por el menor tenor 

de oxígeno disuelto y sin embargo, los  valores finales de las concentraciones de N-

NO2
-
 y N-NO3

-
 fueron superiores (Fig. 4.24) porque existieron pocos organismos 

capaces de utilizar estas formas de N como nutrientes. 

 

En el tratamiento Hr las concentraciones de PRS y Pt disminuyeron a partir de valores 

iniciales de 2,02 mg/l y 2,48 mg/l respectivamente (Fig. 4.25). En los tratamientos 

restantes, la concentración final de PRS resultó superior a la inicial, alcanzando un valor 

medio de 2,53 mg/l en el tratamiento Ao (Fig. 4.25). La concentración de Pt disminuyó 

en el tratamiento Ai y se incrementó en el tratamiento Ao, alcanzando valores finales de 

2,08 mg/l y 2,51 mg/l, respectivamente (Fig. 4.25). Cabe señalarse el rápido turnover 

del P en sistemas cerrados como el de los ensayos, por el cual si bien ocurre una 
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absorción de P y una deposición del mismo en el fondo de los recipientes, la liberación 

por cambios en potencial redox o por descomposición compensa las pérdidas. 

 

 

Figura 4.24. Bioensayo V: concentraciones iniciales y finales de N–NH4
+
 y NID 

(arriba) y N-NO2
-
 y N-NO3

-
 (abajo) en el agua residual, en el tratamiento con H. 

ranunculoides (tratamiento Hr), en ausencia de la especie en condiciones de iluminación 

(tratamiento Ai) y en ausencia de la especie en condiciones de oscuridad (Ao). 

 

 

Las concentraciones medias finales de COT fueron inferiores a la inicial (15 mg/l) en 

todos los tratamientos, alcanzando valores de 13 mg/l (tratamiento Hr), 12 mg/l 

(tratamiento Ai) y 11 mg/l (tratamiento Ao) (Fig. 4.26). Estas reducciones se deben a un 

decrecimiento de las concentraciones de COP, dado que las concentraciones de la 
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fracción disuelta de carbono orgánico (COD) fueron similares a la inicial (7 mg/l) en 

todos los tratamientos, principalmente por deposición del material particulado.  

 

 

Figura 4.25. Bioensayo V: concentraciones iniciales y finales de PRS y Pt en el agua 

residual, en el tratamiento con H. ranunculoides (tratamiento Hr), en ausencia de la 

especie en condiciones de iluminación (tratamiento Ai) y en ausencia de la especie en 

condiciones de oscuridad (Ao). 

 

 

 

Figura 4.26. Bioensayo V: concentraciones iniciales y finales de COT, COD y COP en 

el agua residual, en el tratamiento con H. ranunculoides (tratamiento Hr), en ausencia 

de la especie en condiciones de iluminación (tratamiento Ai) y en ausencia de la especie 

en condiciones de oscuridad (Ao). 
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La biomasa inicial de plantas fue 37,1 ± 5,1 g PF. La RGR calculada a partir de la 

biomasa fue muy baja (0,007 g g
-1

 d
-1

), aunque en términos de cantidad de hojas resultó 

superior (0,021 d
-1

). 

 

Con respecto a la variación temporal de coliformes termotolerantes y enterococos, se 

observó un descenso paulatino de la carga microbiana tanto en el control de agua 

residual sin recirculación, como en los tratamientos, con valores finales medios en el 

rango de 16 – 146 UFC/ml para los coliformes (Fig. 4.27) y 3 – 597 UFC/ml para los 

enterococos (Fig. 4.28). En ambos indicadores de contaminación fecal, la mayor 

reducción se observó en los primeros días, siendo más importante en el caso de los 

coliformes. La reducción del nivel de enterococos se ajustó a una cinética de 1° orden 

(Fig. 4.28).  Brix (1993) señala que entre los mecanismos involucrados en la remoción 

de patógenos de aguas residuales domésticas está la deposición y posterior muerte, y la 

excreción de antibióticos por las raíces de las plantas acuáticas que crecen en humedales 

construidos para el tratamiento de estas aguas.  

 

 

 

Figura 4.27. Bioensayo V: valores medios de la carga de coliformes totales (coliformes 

+ E. coli) a 44 °C en el agua residual a lo largo del tiempo, en el tratamiento con H. 

ranunculoides (tratamiento Hr), en ausencia de la especie en condiciones de iluminación 

(tratamiento Ai) y en ausencia de la especie en condiciones de oscuridad (Ao). Se 

utilizó un control de agua residual sin recirculación. Escala logarítmica. 
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Figura 4.28. Bioensayo V: valores medios de la carga de enterococos en el agua 

residual a lo largo del tiempo, en el tratamiento con H. ranunculoides (tratamiento Hr), 

en ausencia de la especie en condiciones de iluminación (tratamiento Ai) y en ausencia 

de la especie en condiciones de oscuridad (Ao). La curva graficada corresponde a una 

cinética de 1° orden para el tratamiento Hr. Se utilizó un control de agua residual sin 

recirculación. 

 

 

No se registraron diferencias notorias entre los tratamientos con cultivos puros o mixtos 

de ambas macrófitas. Por lo tanto es recomendable el tratamiento en humedales 

artificiales o naturales de las aguas estudiadas utilizando ambas macrófitas porque la 

presencia de ambas no perjudica la remoción, más aún, para ciertas variables la 

potencia. Asimismo, dado que la competencia entre especies se encuentra posiblemente 

influenciada por la condición del medio, pudiendo modificarse la interacción entre 

especies frente a distintas disponibilidades de nutrientes, esto promueve la existencia de 

ciclos en los cuales predominan una especie u otra especie, por lo tanto la presencia de 

ambas especies, asegura el mantenimiento del tratamiento durante todo el año. 

 

Los resultados de la prueba con A. cepa indican que existieron diferencias significativas 

(p < 0,05) en el índice mitótico (IM), la frecuencia de aberraciones cromosómicas (AC) 

y la frecuencia de micronúcleos (MN) entre el control positivo y el control negativo, y 

entre el agua residual mixta y el control negativo, indicando la fitotoxicidad del agua 

residual. Los efluentes cloacales no solo presentan materia orgánica, sales, nutrientes y 

microorganismos, también contienen metales y contaminantes emergentes, muchos de 

ellos tóxicos.   
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Tabla 4.5. Índice mitótico (IM), frecuencia de aberraciones cromosómicas (AC), 

frecuencia de micronúcleos (MN) en 5000 células analizadas (media ± desvío estándar) 

de células meristemáticas de Allium cepa expuestas a la muestra de agua residual mixta 

(cloacal), al control negativo y a la solución de metilmetansulfonato (MMS). 

    Tratamiento IM AC MN 

    
Control Negativo 58,96 ± 5,06 0,02 ± 0,06 0,60 ± 0,24 

Agua residual mixta 73,69 ± 4,16
*
 0,16 ± 0,08

*
 4,05 ± 1,44

*
 

MMS
 

 61,80 ± 3,78
*
 0,97 ± 0,70

*
 6,25 ± 2,92

*
 

 
    * Diferencias significativas con respecto al control negativo (p < 0,05) mediante la prueba de Kruskal-

Wallis.  
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PARTE III. Propuestas de gestión.
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CAPÍTULO 5. 

Pautas de gestión y preservación de los ambientes acuáticos en cuencas de la 

llanura pampeana 

 

 

INTRODUCCIÓN 

 

En los ambientes rurales y periurbanos de la región pampeana las principales amenazas 

a la preservación y uso sustentable de los ambientes acuáticos son la intensificación del 

uso del suelo, la existencia de múltiples fuentes de contaminación hídrica y la 

modificación física y biológica de los ecosistemas ribereños. Las zonas riparias tienen 

un alto potencial para regular los flujos de agua, nutrientes y contaminantes en la 

cuenca, pero al mismo tiempo son afectados por procesos fluviales tales como 

inundación y sedimentación, típicamente soportan una flora distintiva que difiere en la 

estructura y función de la vegetación terrestre adyacente (Naiman y Dècamps, 1997) y 

resultan directamente afectados por la intensificación del uso del suelo. La integración y 

la armonización de los procesos hidrológicos y ecológicos, es la clave para cualquier 

desarrollo sostenible. Por lo tanto, el empleo de un enfoque ecohidrologico como 

elemento integrador junto con la aplicación de fitotecnologías como la fitorremediación 

proveen herramientas que contribuyen al manejo integrado de ambientes acuáticos, 

incluyendo procesos ecológicos e hidrológicos (Ligdi et al., 2010). 

 

El objetivo de este capítulo es brindar algunas pautas de gestión del recurso hídrico en 

la cuenca alta del Río Reconquista, que abarca los municipios de Gral. Las Heras, Gral. 

Rodríguez, Luján, Marcos Paz, Merlo y Moreno. Este objetivo es coincidente con el 

establecido en la Ley 12.653 de la Provincia de Buenos Aires para el Comité de Cuenca 

del Río Reconquista (COMIREC). Asimismo, estas pautas pueden ser aplicadas en 

cuencas hidrológicas similares de la región pampeana, tales como la cuenca del Río 

Matanza-Riachuelo o la cuenca del Río Luján. 

 

 

 

 

 



 

156 

 

CONFLICTOS DE GESTIÓN Y PROPUESTAS DE ABORDAJE  

 

La Tabla 5.1 contiene una lista de los principales conflictos de gestión del recurso 

hídrico detectados y algunas propuestas generales para el abordaje de cada uno de ellos. 

Estas propuestas se basan en la información obtenida a partir del presente trabajo de 

tesis, incorporando además el aporte de otros investigadores que han trabajado en la 

cuenca o en cuencas próximas de características similares y trabajos internacionales de 

referencia. 
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Tabla 5.1. Conflictos de gestión del recurso hídrico detectados en la cuenca alta del Río Reconquista (CARR) y propuestas de abordaje. En gris: 

propuestas surgidas a partir de la información provista por el presente trabajo de tesis. 

Conflicto de gestión del recurso hídrico Propuestas 

Inexistencia de una base de datos integrada 

sobre el estado ambiental de la cuenca 

Crear un sistema de información geográfica (SIG) actualizado e integrado, con información 

relevante para la gestión de la CARR sobre usos del suelo, red hidrológica, sectores bajos o 

inundables, topografía, pendientes, geomorfología, tipos de suelo, estado de conservación de las 

riberas, calidad del agua en cada cuerpo de agua, localización de industrias, localización de las 

plantas de tratamiento de efluentes municipales, localización de fuentes puntuales y difusas de 

contaminación hídrica, entre otros. (Basílico, 2008). 

Escasa información hidrometeorológica 

disponible 

Establecer al menos una estación meteorológica con pluviómetro en cada municipio. Crear 

estaciones de aforos en los principales cursos de agua del área: Río Reconquista, arroyo La 

Horqueta, arroyo Durazno Chico, arroyo Durazno, arroyo La Choza, arroyo Arias. Incorporar la 

información actualizada al SIG. (Basílico, 2008). 

Inexistencia de un consejo consultivo 

específico para la cuenca alta 

Crear un consejo consultivo integrado por representantes de universidades e institutos de 

investigación (Museo Argentino de Ciencias Naturales (CONICET), Universidad Nacional de 

Luján, Universidad Nacional de General Sarmiento, Universidad Nacional de Moreno, etc.), 

que asesore al comité de cuenca alta de la COMIREC en relación a la problemática hídrica.  

Falta de interacción entre los municipios 

que integran la CARR 

Coordinar acciones conjuntas de manejo en el ámbito de territorios compartidos como el 

Embalse Roggero. Constituir un fondo común de recursos (tecnológicos, económicos, etc.) para 

el desarrollo de las actividades de manejo más urgentes. 

Falta de un plan de manejo integral Elaborar un plan de manejo integral del recurso hídrico en la cuenca alta del Río Reconquista 

que incluya visiones e intereses de la COMIREC, del Organismo Provincial para el Desarrollo 
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Sostenible (OPDS) de la Provincia de Buenos Aires, de los municipios de la cuenca, de las 

asociaciones civiles, de instituciones educativas y el público en general, entre otros actores. 

Falta de zonificación  Discutir, diseñar y definir la zonificación del área, estableciendo áreas de uso público, de 

conservación biológica, turísticas, industriales, etc. La información generada debería estar 

incluida en el plan de manejo y disponible para el público general. 

Carencia de una definición de usos del 

recurso hídrico en la CARR 

Establecer usos para los cuerpos de agua superficiales y las aguas subterráneas, en conjunto con 

el consejo consultivo y los organismos de investigación interesados. Establecer estrategias, 

acciones, técnicas y plazos de adecuación en aquellas situaciones donde la calidad del agua no 

responda al uso establecido como meta. 

Falta de acceso público a la información 

ambiental 

Garantizar el acceso público al SIG, al plan de manejo y a todo documento de importancia, al 

menos desde las páginas web dela COMIREC, de la OPDS y de cada uno de los municipios que 

conforman la cuenca alta. 

Inexistencia de un plan de monitoreo 

integral de la contaminación hídrica 

En concordancia a las recomendaciones del consejo consultivo, establecer una red de monitoreo 

para la CARR, garantizando la publicación periódica de los resultados y su integración al SIG. 

Crear caminos de sirga para garantizar el acceso a sitios potencialmente contaminados y la toma 

de muestras. 

Control escaso o inexistente de las fuentes 

de contaminación hídrica por parte del 

estado 

Realizar un control periódico de las industrias y establecimientos agroindustriales, agrícolas y 

ganaderos ubicados en la CARR, en especial aquellas industrias con antecedentes desfavorables 

y/o clausuras (por ejemplo algunas de las establecidas sobre la Ruta Provincial 24). Establecer 

un sistema informático y telefónico para realizar denuncias anónimas simultáneas ante el 

OPDS, la COMIREC y el municipio correspondiente, en casos de vertido clandestino de 

efluentes, usos no permitidos según la zonificación, etc. Publicar las acciones realizadas y los 
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resultados en las páginas web correspondientes, con el seguimiento realizado por el/los 

organismo/s interviniente/s. (Basílico, 2008). 

Contaminación hídrica asociada al vertido 

de efluentes municipales, de urbanizaciones 

y barrios cerrados, agroindustriales, 

industriales y otros 

Realizar el diagnóstico de la situación en términos de concentraciones, cargas y capacidad de 

autodepuración del cuerpo receptor, a cargo del productor. Por parte del organismo 

interviniente, aplicar el instrumento legal correspondiente según la gravedad de la situación. 

Crear comisiones especiales con los actores involucrados para la discusión de las alternativas de 

remediación y saneamiento, a cargo del infractor. Incentivar el uso de tecnologías 

convencionales de tratamiento y tecnologías emergentes como la fitorremediación. (Arreghini, 

2008; Basílico et al., 2012; Basílico et al., 2013; de Cabo et al., 2009; Lombardo et al., 2010; 

Ossana, 2011). 

Contaminación hídrica difusa asociada a la 

actividad agropecuaria 

Elaborar un manual de manejo de la contaminación difusa disponible para productores 

agropecuarios. Entre las recomendaciones que debería incluir, se encuentran: evitar exceso de 

fertilización; aplicar fertilizantes en zona de raíces controlando el tiempo de aplicación; no 

aplicar fertilizantes ni pesticidas en días con pronósticos de lluvias ni cuando el suelo se 

encuentre cercano a la capacidad de campo; evitar el sobrepastoreo; conservar las zonas 

ribereñas como buffers. Crear incentivos económicos para la producción orgánica de hortalizas 

y otros cultivos. Restringir la aplicación de glifosato, dada su toxicidad probada. (de Cabo et al., 

2010; Vilches, 2011; Vilches et al., 2011). 

Contaminación de las aguas subterráneas 

con nitratos y microorganismos patógenos 

asociada a la actividad agroganadera 

Elaborar un manual para productores agrícolas y ganaderos de la CARR con información sobre 

los tipos de suelo de la región y los requerimientos nutricionales de cada cultivo o pastura para 

evitar exceso de fertilización, como así también las alternativas existentes para el  tratamiento 

de los efluentes y su correcta disposición. (Vilches, 2011). 
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Contaminación de las aguas subterráneas 

asociada a la ausencia de redes sanitarias 

y/o a redes cloacales deterioradas 

Solicitar un diagnóstico del estado de las redes cloacales a las empresas encargadas de los 

servicios sanitarios. En los sectores urbanos de cada municipio de la CARR, ampliar la 

extensión de las redes sanitarias, previendo la ampliación futura de las mismas por incremento 

de la población. En los sectores semi-urbanizados distantes, además de estudiar la factibilidad 

de la conexión con las redes existentes, debería elaborarse un manual con recomendaciones para 

la desinfección del agua de consumo y alternativas de tratamiento y disposición de los efluentes, 

disponible por Internet y en formato impreso. (Herrero, 2006). 

Mal funcionamiento de plantas de 

tratamiento de efluentes 

Solicitar a las empresas encargadas del servicio de tratamiento de efluentes municipales el 

diagnóstico actual del funcionamiento de cada planta y la descripción de los problemas 

operativos que existieran. Elaborar un plan de acondicionamiento de las instalaciones y/o 

procesos, en los casos de fallas.  

Acopio inadecuado de residuos sólidos de 

origen agrícola e industrial 

Elaborar un plan de gestión de los residuos sólidos agrícolas e industriales, con 

recomendaciones particulares según el tipo de actividad. Exigir la adecuación de cada 

establecimiento a los lineamientos generales de este plan. Publicar los resultados y avances de 

gestión en los medios habituales (Internet, cartillas, folletos, etc.). 

Degradación del paisaje fluvial y del 

entorno del Embalse 

Construcción de pasarelas y miradores para avistaje de aves. Construcción de recreos y espacios 

verde públicos cercanos a las riberas. Restauración ecológica de los ambientes degradados de 

uso público. (Burgueño, 2003). 

Degradación de los ecosistemas acuáticos y 

ribereños 

Restaurar los ambientes degradados desde el punto de vista físico y biológico. Eliminar especies 

vegetales exóticas, en particular la ―acacia negra‖ (Gleditsia triacanthos), e incorporar especies 

nativas. Incorporar los agroecosistemas característicos de la región, como corredores biológicos. 

Financiar investigaciones sobre alternativas de control de la acacia negra. Evitar el acceso del 
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ganado a la zona de ribera. Mantener la zona de riberas libre de labranzas. (Faggi et al., 1999; 

Gantes et al., 2011; Giorgi et al., 2013, Menvielle et al. 2007; Rodrigues Capítulo et al., 2010; 

Troitiño et al., 2010; Vilches, 2011). 

Elevada incidencia de accidentes en el 

entorno del Embalse Roggero 

Incrementar la presencia de fuerzas de seguridad en el área adyacente al Embalse Roggero, con 

el objetivo de prevenir accidentes por ahogamiento, viales e ilícitos, tanto en el propio embalse 

como en el primer tramo del Río Reconquista y sus riberas. Establecer bases operativas en este 

y otros puntos críticos de la CARR.  

Elevada incidencia de incendios en 

pastizales y otros ambientes  

Brindar equipamiento, capacitación y comunicaciones a los organismos provinciales y 

municipales que intervienen en el manejo del fuego. Establecer bases operativas en distintos 

puntos de la cuenca, de acuerdo al valor ecológico y económico del patrimonio natural y 

cultural. 

Actividades de caza y pesca Brindar equipamiento, capacitación y comunicaciones a los organismos provinciales y 

municipales que intervienen en el control de las actividades de caza y pesca en la cuenca. 

Incrementar la presencia de agentes de control en áreas alejadas. Facultar al Cuerpo Municipal 

de Guardaparques (Municipio de Moreno) para intervenir en casos de caza y pesca ilegal en el 

ámbito interjurisdiccional del Embalse Roggero y sus riberas. (Basílico, 2008; Burgueño, 2003). 

Escasa percepción y valoración de la 

biodiversidad local por parte de los 

habitantes  

Crear documentos institucionales sobre la flora y fauna autóctonas, con predominio de 

imágenes y textos accesibles al público en general. Fomentar el desarrollo turístico del área. 

Crear programas de educación ambiental en el ámbito de los municipios y áreas naturales 

protegidas, con énfasis en las características y el manejo de los recursos hídricos de la CARR. 

Establecer programas de pasantías rentadas en dichas instituciones, destinado a estudiantes 

terciarios y universitarios interesados en temáticas afines (conservación biológica, 
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contaminación hídrica y saneamiento, etc.). (Basílico, 2008; Burgueño, 2003). 

Escasa superficie destinada a la 

conservación biológica de ambientes 

ribereños y humedales 

Relevar información sobre el valor ecológico de las áreas naturales (ANs) existentes. Crear 

nuevas ANs y poner en valor las existentes. Crear un corredor biológico que una las ANs 

existentes y proyectadas. 

Contaminación de suelos y sedimentos Realizar estudios de contaminación de suelo en zonas ribereñas y terrenos adyacentes cercanos 

a industrias, agroindustrias y sectores industriales planificados, basurales clandestinos, y 

sedimentos fluviales contaminados. Elaborar un manual de recomendaciones para la 

remediación. Planificar y supervisar la remediación de los sectores afectados, la cual debe 

realizarse a cargo de los responsables de dicha contaminación. 

Ausencia de planes de remediación y 

restauración 

Creación de estrategias de remediación y restauración para cada sitio contaminado o deteriorado 

que incluyan, entre otras: recreación de arroyos y tramos degradados; restauración de meandros; 

reconexión de meandros; creación de humedales; diseño de áreas buffer, biorremediación de 

suelos, aguas y sedimentos, entre otros. (Faggi et al., 1999; RRC, 2013). 

Erosión y compactación asociada a la 

ganadería bovina extensiva 

Evitar el acceso del ganado a la zona de ribera y lecho. (Troitiño et al., 2010; Vilches, 2011). 

Disminución de funciones ecológicas del 

Embalse Roggero 

Anualmente, realizar una batimetría del embalse. Llevar a cabo un monitoreo de los sedimentos 

del embalse. Controlar el vertido de los efluentes industriales en los arroyos Durazno y La 

Choza, que se encuentran identificados y caracterizados. Realizar siembras de macrófitas en los 

afluentes del embalse para que actúen como filtro, particularmente en la desembocadura del 

arroyo La Choza. Realizar la limpieza del perilago. Investigar y valorar los servicios ecológicos 

que brinda el embalse, entre ellos la función de depuración de las aguas contaminadas que 

recibe. (Grosman et al. 2009; Rigacci et al., 2013). 
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Riesgo hídrico por inundaciones y ascenso 

de napas 

Elaborar mapas de riesgo hídrico por inundaciones y de niveles freáticos e integrarlos al SIG. 

Declarar nuevas ANs en las zonas bajas e inundables que sean de dominio público provincial o 

municipal. Consensuar una estrategia de abordaje para el manejo del riesgo en zonas inundables 

de uso privado o en conflicto. (Herrero, 2006; Lastra, 2007; Sadañiowski, 2003). 
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MONITOREO DE FUENTES PUNTUALES DE CONTAMINACIÓN HÍDRICA 

 

A partir de los resultados hallados en el Capítulo 2, se propone una metodología para  

la evaluación de la calidad de aguas en ríos y arroyos de la llanura pampeana sujetos al 

ingreso puntual de aguas residuales ricas en nutrientes y materia orgánica, 

esquematizada en la Fig. 5.1. 

 

 

Figura 5.1. Propuesta para el monitoreo de la contaminación hídrica en cuencas de la 

llanura pampeana. 

 

 

Es importante resaltar que además de los índices cuantitativos aplicados en el presente 

trabajo de tesis, existen indicadores cualitativos que resultan útiles para la detección de 

Relevamiento 
general 

•En primer lugar, realizar el relevamiento del área de estudio, con el objetivo de identificar las 
principales fuentes puntuales de contaminación hídrica de las aguas superficiales. 

Caracterización 
limnológica 

•Luego establecer sitios de muestreo aguas arriba y abajo de dichas fuentes y en las mismas 
aguas residuales, realizar una caracterización fisicoquímica con frecuencia estacional (Capítulo 
1).  

Desarrollo y 
aplicación de 

ICAs 

•Una vez realizada la caracterización limnológica básica, analizar las correlaciones entre 
variables, seleccionándose aquellas más relevantes según las características locales de calidad 
de agua y en particular las que se encuentren correlacionadas significativamente con oxígeno 
disuelto, dada la importancia de esta variable para la biota acuática y la producción de servicios 
ecosistémicos. Paralelamente, calcular el ICA (Berón, 1984) y/u otro índice de calidad de agua 
genérico y comprar los valores de ambos índices y entre éstos y el déficit de oxígeno disuelto 
(D).  

Análisis de  
datos  y 

modelado 

•Posteriormente seleccionar el modelo lineal con el mejor ajuste y evaluar su valor predictivo, 
comparando los valores del índice calculados y los predichos a partir de la variable D.  

Monitoreo 

•Si el ajuste lineal es satisfactorio, se continúa con el monitoreo de la variable D, además de 
aquellas que se consideren significativas de acuerdo a las características y el origen de las aguas 
residuales. Incorporar información sobre la calidad de las riberas mediante el cálculo del ICRP u 
otro índice similar. 
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distintas condiciones ambientales como la eutrofización o la hipoxia, propiciadas por el 

vertido de efluentes industriales con altas concentraciones de nutrientes y materia 

orgánica. En el arroyo La Choza, cuyas aguas alcanzaron los mayores niveles de 

nutrientes, la abundancia de las macrófitas Hydrocotyle ranunculoides y Lemna gibba 

resultó elevada, con marcada influencia estacional (más elevada en verano) y llegando a 

cubrir grandes superficies (Fig. 5.2).  

 

 

 

Figura 5.2. Parches mixtos de Hydrocotyle ranunculoides (verde oscuro) y Lemna 

gibba (verde claro) ocupando la superficie del agua en el arroyo La Choza (sitio C2). A 

la izquierda puede observarse el ingreso de aguas residuales de una industria avícola 

(EC1). 
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MANEJO DE LA VEGETACIÓN 

 

Uno de los aspectos principales de la restauración ecológica de tramos degradados de 

los cursos de agua, consiste en la eliminación de la vegetación exótica y su reemplazo 

por vegetación nativa. Este enfoque ha sido implementado en la región con buenos 

resultados en ecosistemas de la región (Menvielle et al., 2007), aunque deben evaluarse 

las técnicas más apropiadas para el control de exóticas, descartando el uso de herbicidas 

(di Marzio et al., 2009), dado que existen evidencias sobre la toxicidad aguda y/o 

crónica de éstos compuestos en comunidades bacterianas (Rossen et al., 2011), 

macrófitas (Iriel y Lagorio, 2011), anfibios (Edgington et al., 2004), algas, peces y 

artópodos, entre otros organismos (di Marzio et al., 2009).  

 

La incorporación de especies vegetales nativas tiene un rol fundamental en la 

restauración de tramos ribereños degradados, en este sentido cabe destacar la 

importancia de la creación y fortalecimiento de viveros especializados, en el ámbito 

público y privado. Entre las especies vegetales nativas y cosmopolitas encontradas en 

cursos de agua poco modificados de la región, Feijoó y Lombardo (2007) incluyen: 

 

Flotantes: 

 Azolla filiculoides 

 Limnobium spongia 

 Pistia stratiotes 

 Ricciocarpus natans 

 Spirodela intermedia 

 Wolffiella oblonga 

Sumergidas: 

 Ceratophyllum demersum 

 Egeria densa 

 Elodea challitrichoides 

 Stuckenia striata 

Emergentes: 

 Althernanthera philoxeroides 
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 Hydrocleis nymphoides 

 Ludwigia peploides 

 Myriophyllum aquaticum 

 Myriophyllum elatinoides 

 Roripa nasturtium-aquaticum 

 Saggitaria montevidensis 

 Schoenoplectus californicus 

 Senecio bonariensis 

 Zannichellia palustris 

Por otra parte, según Hurrell et al. (2004) otras especies nativas y cosmopolitas que 

pueden encontrarse en sistemas acuáticos de la región del noreste bonaerense, son: 

 

Sumergidas: 

 Cabomba caroliniana 

Flotantes: 

 Eichhornia azurea 

 Eichhornia crassipes 

 Enydra anagallis 

 Hydrocotyle ranunculoides 

 Lemna gibba 

 Lemna minuta 

 Nymphoides indica 

 Panicum elephantipes 

 Polygonum acuminatum 

 Polygonum punctatum 

 Polygonum stelligerum 

 Pontederia rotundifolia 

 Salvinia biloba 

 Salvinia minima 

 Wolffia columbiana 

Palustres: 
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 Aspilia silphioides 

 Bacopa monnieri 

 Begonia cucullata 

 Bidens laevis 

 Canna glauca 

 Cortaderia selloana 

 Cyperus prolixus 

 Echinochloa polystachya 

 Echinodorus grandiflorus 

 Echinodorus uruguayensis 

 Eleocharis elegans 

 Eleocharis montana 

 Equisetum giganteum 

 Eryngium pandanifolium 

 Gymnocoronis spilanthoides 

 Hydrocotyle bonariensis 

 Juncus pallescens 

 Ludwigia bonariensis 

 Ludwigia elegans 

 Panicum pernambucense 

 Paspalum quadrifarium 

 Pontederia cordata 

 Rhychospora corymbosa 

 Scirpus giganteus 

 Thalia geniculata 

 Thalia multiflora 

 Typha latifolia 

Hierbas: 

 Acmella decumbens 

 Cleome hassleriana 

 Commelina diffusa 

 Cuphea fruticosa 
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 Dicliptera tweediana 

 Habenaria bractescens 

 Hypoxis decumbens 

 Nierembergia repens 

 Nothoscordum gracile 

 Sisyrinchium platense 

 Solidago chilensis 

 Thelypteris abbiattii 

 Thelypteris burkartii 

 Thelypteris riograndensis 

 Tibouchina nitida 

 Tradescantia fluminensis 

 Trifurcia lahue 

 Tripogandra diurética 

 Zephyranthes candida 

Arbustos: 

 Aeschynomene montevidensis 

 Blepharocalyx salicifolius 

 Cephalanthus glabratus 

 Daphnopsis racemosa 

 Hibiscus cisplatinus 

 Mimosa pellita 

 Mimosa pilulifera 

 Phyllanthus sellowianus 

 Psychotria carthagenensis 

 Sebastiania schottiana 

 Senna corymbosa 

 Sesbania punicea 

 Sesbania virgata 

 Tessaria integrifolia 

Árboles: 
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 Citharexylum montevidense 

 Erythrina crista-galli 

 Ficus luschnathiana 

 Inga urugüensis 

 Salix humboldtiana 

 Sapium haematospermum 

 Terminalia australis 

Epífitas, enredaderas y lianas: 

 Aristolochia triangularis 

 Camptosema rubicundum 

 Canavalia bonariensis 

 Clytostoma callistegioides 

 Macfadyena unguis-cati 

 Microgramma x mortoniana 

 Oncidium bifolium 

 Passiflora coerulea 

 Polypodium squalidum 

 Smilax campestris 

 Solanum amygdalifolium 

 Tillandsia aëranthos 

 Tropaeolum pentaphyllum 

 Vigna luteola 
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CONCLUSIONES 
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El presente trabajo permitió caracterizar la calidad de las aguas en una serie de 

ambientes acuáticos de la región pampeana afectados por el vertido de efluentes 

industriales y municipales y evaluar alternativas de tratamiento o mitigación de la 

contaminación hídrica por nutrientes y materia orgánica, basadas en la utilización de 

macrófitas nativas. En la cuenca alta del río Reconquista los procesos predominantes 

que regulan o determinan las características físicas y químicas del agua son la 

escorrentía superficial y/o subsuperficial y la descarga puntual de efluentes industriales 

y municipales. El arroyo Durazno presentó la mejor calidad del agua en términos 

de la menor concentración de nutrientes nitrogenados y fosforados, solidos 

suspendidos y materia orgánica, mientras que la calidad de agua en algunos 

tramos del arroyo La Choza disminuyó notoriamente a causa del ingreso de 

efluentes agroindustriales y de plantas de tratamiento de efluentes.  

 

Por otra parte, escenarios climáticos futuros indican retracción de caudales para 

la región e incrementos de temperatura en los meses más cálidos. Estas 

tendencias sumadas a los cambios en el uso del suelo que implican pérdidas de 

áreas ribereñas vegetadas por herbáceas principalmente, propiciaría un mayor 

ingreso de sólidos y nutrientes, incrementándose aún más sus concentraciones en 

arroyos de bajo caudal, tales como los estudiados en esta tesis . 

 

El monitoreo de la calidad del agua en los arroyos debe incluir los niveles de oxígeno 

disuelto (OD) y sólidos suspendidos totales (SST), teniendo en cuenta la importancia 

biológica y ecológica de ambos y las correlaciones con otras variables indicadoras de 

contaminación hídrica. El Índice de Calidad de Aguas Pampeanas (ICAP) reflejó 

adecuadamente la calidad del agua en sitios con diverso grado de contaminación. 

Además se observó una correlación significativa entre ICAP y déficit de oxígeno 

disuelto (D). El Índice de Calidad de Riberas Pampeanas (ICRP) desarrollado permitió 

diferenciar sitios con diverso grado de perturbación en los ambientes riparios. Las 

principales variables que redujeron el valor del ICRP fueron la ausencia o escasa 

abundancia de hierbas palustres, la presencia de especies vegetales exóticas e invasoras 

y la existencia de estructuras transversales al cauce. Estos resultados deberán tenerse en 

cuenta en el diseño de proyectos de rehabilitación/restauración ecológica que se 

proyecten. 
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Teniendo en cuenta que los ingresos puntuales de contaminantes son los principales 

responsables de la calidad del agua determinada en los arroyos, en la segunda parte de la 

tesis se evaluó la capacidad de las macrófitas nativas S. intermedia, L. gibba y H. 

ranunculoides para la fitorremediación de dos tipos de  efluentes mixtos: de una 

industria avícola y de una planta de tratamiento de líquidos cloacales. La presencia de S. 

intermedia favoreció la nitrificación, reduciendo la toxicidad potencial por la presencia 

de amoníaco a pH elevados. También se observaron reducciones importantes en la 

concentración y la carga de SST. Se observaron incrementos poco importantes en la 

concentración de PRS debido al proceso de descomposición de la materia orgánica 

particulada y la desorción de P desde los sedimentos inorgánicos. El incremento del 

peso seco y peso seco libre de cenizas del perifiton y los menores valores del índice 

autotrófico indicaron un grado más avanzado de depuración en presencia de las 

macrófitas, al disminuir la polución orgánica. Los indicadores de contaminación fecal 

en el bioensayo con agua residual de una planta de tratamiento de líquidos cloacales, 

disminuyeron notoriamente con el tiempo. La calidad del agua mejoró en todos los 

ensayos y el crecimiento de las macrófitas resultó relativamente bajo. Se destaca la 

posibilidad de utilizar las especies estudiadas en sistemas de tratamiento de agua a 

escala piloto, donde se espera un incremento de la productividad de biomasa. 

 

La información obtenida en el marco de esta tesis y el conocimiento de la problemática 

del área, permitió elaborar una serie de recomendaciones para una gestión racional de 

los cursos de agua de la región y la biodiversidad que sustentan. Dichas 

recomendaciones pueden ser aplicadas en cuencas hidrológicas de características 

similares. Sin embargo, cualquier intento de restauración de los cursos de agua 

afectados por el vertido de efluentes municipales, agrícolas o industriales, tiene como 

instancia previa la aplicación de tratamientos que permitan adecuar las características de 

estas aguas residuales a la normativa vigente, por parte de generadores y productores. 
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ANEXO 1 

Determinaciones fisicoquímicas realizadas en muestras de agua superficial de los arroyos La Choza, Durazno y efluentes industriales 

 

Sitio Fecha Temp. pH CE SST OD N-NH4
+
 N-NO2

-
 N-NO3

-
 NID PRS  Pt COT COD COP 

    ºC   μS/cm mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l 

C0 feb-11 30,0 7,86 457 84 10,7 0,90 0,05 0,17 1,12 0,56 1,30 27,1 22,7 7,7 

C1 may-10 15,0 8,02 1250 11 sd 4,97 0,08 0,87 5,93 1,10 1,27 6,3 3,0 3,3 

  jul-10 8,0 8,44 1251 15 6,7 9,53 0,06 1,14 11,38 0,78 1,09 5,6 4,5 1,0 

  oct-10 17,0 8,10 1064 22 0,9 5,00 0,15 0,32 5,48 0,87 1,21 8,4 5,0 3,3 

  feb-11 26,0 7,86 1270 22 4,3 7,08 0,12 0,60 7,80 1,04 1,58 8,0 4,5 3,5 

  jul-12 10,0 7,97 1328 10 4,1 9,19 0,08 0,43 9,82 1,27 1,27 6,1 4,6 1,5 

  dic-12 21,0 7,20 601 65 4,0 2,23 0,25 0,96 3,44 0,60 0,80 18,6 11,7 6,8 

  mar-13 20,0 7,97 1229 30 3,0 5,36 0,16 1,11 6,63 0,84 1,05 5,9 3,4 2,5 

C2  may-10 16,0 7,73 1249 53 sd 7,85 0,36 0,34 8,69 1,50 2,45 15,3 6,6 8,6 

  jul-10 10,0 8,54 1232 29 5,2 6,40 0,06 5,05 11,98 0,86 1,34 6,0 3,5 2,5 

  oct-10 16,0 7,76 1116 61 1,0 6,25 0,33 0,60 6,20 0,87 1,80 13,9 6,3 7,6 

  feb-11 25,0 7,81 1271 31 1,1 10,70 0,13 0,52 11,34 1,34 1,81 14,2 6,1 8,2 

  jul-12 11,6 7,70 1367 66 2,0 13,33 0,13 0,20 13,66 2,14 3,25 36,8 19,1 17,7 

  dic-12 22,0 7,12 606 62 4,0 2,09 0,15 0,94 3,17 0,59 0,76 18,6 11,4 7,1 

  mar-13 21,0 7,74 1199 25 4,7 4,37 0,14 0,81 5,32 0,78 1,03 8,2 6,3 1,8 

C3 may-10 16,0 7,86 1261 20 sd 4,95 0,11 0,82 5,70 0,95 1,29 5,9 3,7 2,2 

  jul-10 9,0 8,63 1153 23 5,8 7,87 0,08 1,00 9,57 0,60 1,00 5,8 4,7 1,1 

  oct-10 18,0 7,97 1059 39 2,1 3,26 0,00 0,05 3,31 0,43 1,29 8,9 5,5 3,4 

  feb-10 25,0 7,65 1185 43 0,1 8,44 0,01 0,06 8,51 1,40 2,38 12,6 6,1 6,5 

C4 may-10 15,0 7,90 1077 17 sd 4,92 0,45 0,28 5,54 0,95 1,42 6,9 4,7 2,2 

  jul-10 10,0 8,62 1244 18 7,1 9,69 0,11 0,87 10,46 0,57 0,86 4,8 2,9 1,9 
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  oct-10 18,0 8,11 1041 25 4,8 4,28 0,01 0,05 4,83 0,47 1,18 8,9 6,9 1,9 

  feb-11 26,0 7,88 1081 17 4,6 7,37 0,07 0,04 7,48 0,99 1,99 13,4 6,3 7,0 

EC1 may-10 20,0 7,44 1364 242 sd 23,42 0,06 0,10 23,58 3,71 5,05 117,2 42,5 74,7 

  jul-10 18,0 8,04 1347 194 1,3 25,68 0,04 0,04 26,82 2,94 5,79 101,5 46,5 54,9 

  oct-10 20,0 7,09 1270 208 0,0 20,38 0,07 0,14 20,61 4,74 7,10 179,9 82,8 97,1 

  feb-11 27,0 7,33 1330 147 0,0 15,61 0,03 0,04 15,68 2,42 5,22 85,9 25,5 60,4 

  jul-12 16,7 7,17 1555 247 0,1 25,94 0,09 0,00 27,29 4,16 7,39 164,1 96,0 68,1 

  dic-12 20,0 7,30 1165 33 3,8 9,35 0,06 0,00 9,79 2,40 2,40 30,1 22,9 7,2 

  mar-13 22,0 7,26 1118 7 18,5 0,48 0,00 0,13 0,61 0,18 0,48 10,0 8,0 2,0 

EC2 may-10 16,0 7,96 872 46 sd 1,76 0,05 0,43 2,23 0,46 0,55 5,0 1,7 3,3 

  jul-10 10,0 8,70 888 20 8,7 5,44 0,04 0,83 5,84 0,25 0,43 2,7 1,7 1,0 

  oct-10 17,0 8,30 921 25 9,3 22,58 0,07 0,18 22,75 0,29 0,58 3,9 2,9 1,0 

  feb-11 23,0 7,42 1530 331 0,0 35,83 0,05 0,57 36,44 1,04 6,52 67,4 30,9 36,5 

D1 may-12 13,0 7,51 342 32 5,7 0,29 0,02 0,24 0,55 0,43 0,48 17,6 10,5 7,0 

  jul-12 8,3 8,51 1882 7 13,3 1,35 0,02 0,34 1,70 0,11 0,23 2,8 2,3 0,6 

  dic-12 22,0 7,17 717 33 4,0 0,21 0,03 0,95 1,19 0,18 0,36 20,2 12,6 7,6 

  mar-13 22,0 7,93 1435 40 5,0 0,59 0,10 0,94 1,63 0,30 0,52 7,3 4,3 2,9 

D2 may-12 13,0 7,42 344 33 5,7 0,35 0,03 0,27 0,64 0,52 0,52 18,0 10,5 7,5 

  jul-12 7,9 8,46 1886 9 12,8 2,79 0,02 0,33 3,15 0,21 0,30 4,2 2,7 1,6 

ED1 may-12 13,0 7,41 740 99 3,0 34,90 0,04 0,15 35,09 5,55 5,55 32,8 17,6 15,2 

  jul-12 10,8 7,24 2603 69 8,3 74,34 0,04 0,38 74,75 3,18 4,21 29,6 14,4 15,2 
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ANEXO 1 

Determinaciones fisicoquímicas realizadas en muestras de agua superficial de los arroyos La Choza, Durazno y efluentes industriales 

(continuación) 

 

Sitio Fecha S-SO4
2-

 HCO3
-
 Ca

2+
 Mg

2+
 Dureza Cl

-
 Na

+
 K

+
 DBO DQO Coliformes 

totales 

E. coli SDT 

    mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l UFC/ml UFC/ml mg/l 

C0 feb-11 24 276 25 10 104 10 67 17 0 sd sd sd 430 

C1 may-10 40 785 29 11 117 63 267 13 10 sd sd sd 1208 

  jul-10 34 757 29 15 133 67 267 14 16 sd sd sd 1183 

  oct-10 33 639 24 11 107 57 200 10 61 sd sd sd 975 

  feb-11 36 637 26 14 124 68 250 14 4 sd sd sd 1045 

  jul-12 39 813 28 15 133 70 300 13 10 110 20 20 1278 

  dic-12 14 364 15 9 77 30 83 11 <6 128 340 260 527 

  mar-13 41 626 26 16 129 73 128 13 7 27 sd sd 922 

C2 may-10 37 793 25 13 114 67 262 17 sd sd sd sd 1214 

  jul-10 33 745 32 13 132 61 271 15 33 sd sd sd 1170 

  oct-10 31 644 24 11 104 60 200 11 65 sd sd sd 981 

  feb-11 33 618 25 15 122 72 250 13 sd sd sd sd 1026 

  jul-12 35 856 26 15 128 81 317 19 91 222 336 336 1350 

  dic-12 16 366 15 10 77 31 79 10 6 123 400 320 526 

  mar-13 39 623 25 16 126 72 129 14 10 32 sd sd 917 

C3 may-10 38 762 27 11 112 59 267 14 7 sd sd sd 1177 

  jul-10 32 736 28 15 131 59 275 14 14 sd sd sd 1159 

  oct-10 31 625 24 11 104 53 233 9 69 sd sd sd 986 
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  feb-10 26 579 23 14 115 66 250 12 sd sd sd sd 970 

C4 may-10 39 774 27 11 113 61 267 14 8 sd sd sd 1192 

  jul-10 34 748 28 14 129 55 271 15 10 sd sd sd 1163 

  oct-10 31 620 24 10 100 52 217 9 61 sd sd sd 963 

  feb-11 24 527 22 12 106 61 200 11 9 sd sd sd 858 

EC1 may-10 27 854 28 5 90 85 254 27 sd sd sd sd 1280 

  jul-10 26 818 24 12 109 87 296 23 184 sd sd sd 1286 

  oct-10 29 854 16 12 90 88 233 18 sd sd sd sd 1251 

  feb-11 12 718 22 14 110 74 233 19 210 sd sd sd 1092 

  jul-12 33 991 20 17 120 116 300 35 548 767 357 357 1512 

  dic-12 20 838 22 15 118 48 126 15 276 1070 0 0 1084 

  mar-13 32 594 19 15 110 65 126 10 39 46 sd sd 861 

EC2 may-10 9 741 26 7 92 21 225 12 8 sd sd sd 1040 

  jul-10 10 677 26 10 107 20 221 12 21 sd sd sd 975 

  oct-10 13 637 23 8 91 26 200 7 94 sd sd sd 914 

  feb-11 15 467 22 14 113 246 250 25 78 sd sd sd 1039 

D1 may-12 17 703 9 5 44 25 sd sd 0 129 12 4 sd 

  jul-12 94 778 35 22 181 185 450 13 <6 85 0 0 1578 

  dic-12 33 357 15 11 81 58 94 9 <6 164 29 29 577 

  mar-13 85 506 23 19 135 149 140 13 <6 30 sd sd 935 

D2 may-12 16 682 9 5 44 25 sd sd 2 128 13 4 sd 

  jul-12 97 792 35 23 179 189 450 14 <6 89 0 0 1599 

ED1 may-12 18 792 18 10 88 33 sd sd 6 255 36 29 sd 

  jul-12 92 1316 48 22 208 200 450 1 6 249 15 15 2130 
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ANEXO 2 

Relevamiento de especies vegetales con un porcentaje de cobertura superior al 5 % 

 

 

Nombre de la especie Nombre vulgar Forma de vida Origen Invasor 

Acer spp. arce    

Arctium minus bardana Hierba (H) Exótica (E) - 

Arundo donax caña de Castilla H E Si 

Bothriochloa laguroides  H N - 

Carduus acanthoides cardo negro H E - 

Cyperus sp.  H - - 

Conyza bonariensis  H Nativa (N) - 

Cortaderia selloana cortadera H N - 

Cynodon dactylon gramilla H E - 

Cypella herbertii  H N - 

Dipsacus sativus carda H E Si 

Echinochloa helodes  H N - 

Eryngium horridum  H N - 

Gleditsia triacanthos acacia negra Leñosa (L) E Si 

Hydrocotyle sp. redondita de 

agua 

H - - 

Jaborosa integrifolia  H N - 

Lotus tenuis  H E - 

Ludwigia splendens  Palustre (P) N - 

Morus alba mora L E Si 

Parkinsonia aculeata cina cina L N - 

Paspalum disticum  H N - 

Polygonum sp.  P - - 

Polygonum punctatum catay dulce P N - 

Rorippa sp.  H - - 

Sagittaria montevidensis saeta de agua P N - 

Salix babylonica sauce llorón L E - 

Salix fragilis  L E - 

Sisyrinchium sp.  H N - 

Solanum sisymbriifolium revienta caballos H N - 

Sorghum alepense sorgo H E Si 
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