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R������. En este se analizó la respuesta de los hongos anamórficos y de las algas del biofilm a los cambios 
en variables físico-químicas de calidad del agua. Las muestras se colectaron en 5 sitios del arroyo Gutiérrez, 
cerca de Luján (Buenos Aires, Argentina): dos sitios aguas arriba del ingreso de un canal que transporta 
efluentes de industrias textiles y tres sitios aguas abajo. En muestras de cada sitio se midió oxígeno disuelto, 
temperatura, pH, conductividad, nitratos, amonio, cloruros, DBO, DQO, y también se colectaron muestras 
de algas del biofilm sobre sustratos sumergidos y de hongos anamórficos sobre hojarasca. En las algas se 
estimó biomasa, producción y eficiencia fotosintética por fluorometría. Mediante recuentos bajo microscopio 
se estimó la abundancia relativa y total de los distintos grupos. En cuanto a los hongos, se determinaron las 
especies presentes en los distintos sitios, se estimó la tasa de esporulación y las actividades de tres enzimas. 
Los indicadores señalaron las zonas más contaminadas del arroyo; particularmente, los indicadores biológicos 
confirmaron la información y permitieron detectar una recuperación incipiente. Las variables químicas más 
apropiadas para establecer las zonas contaminadas fueron las concentraciones de amonio, fosfatos y DQO. Las 
especies de hongos acuáticos resultaron buenas indicadoras, particularmente al analizar su abundancia específica 
respecto al primer sitio. La sensibilidad de las algas a la contaminación se detectó a partir de la concentración 
de clorofila y de la fluorescencia mínima (Fo). Otros indicadores (e.g., tasas de esporulación y actividades 
enzimáticas de hongos y grupos algales) aportaron información complementaria para comprender el estado 
del arroyo, resultando sensibles a la contaminación difusa y a la puntual por efluentes. Según estos resultados, 
se recomienda usar conjuntamente indicadores químicos y biológicos para incrementar la sensibilidad de los 
análisis de calidad del agua y para evaluar los efectos de los cambios producidos por la contaminación.
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A�������. Fungi and algae as indicators of water quality in an urban stream. This study evaluated the response 
of anamorphic fungi and biofilm algae to changes in physicochemical variables of water quality. Samples 
were taken at five sites of the Gutiérrez stream, located in the vicinity of Luján city (Buenos Aires Province, 
Argentina), a system affected by effluents from textile industries. The samples were taken at five sampling 
sites: two upstream sites and three sites downstream the effluent. Samples for the study of physicochemical 
variables (dissolved oxygen, temperature, pH, conductivity, nitrates, ammonium, chlorides, BOD, COD), as 
well as samples of algal biofilms developing on submerged substrates, and fungi developing on li�er were 
collected from each site. In the case of the algae, fluorometric measurements were done to estimate biomass, 
production and photosynthetic efficiency. The relative and total abundances of the groups present were 
evaluated through microscopic observations. Regarding fungi, the species present in the different sites were 
determined and the sporulation rate and activities of three enzymes were evaluated. These indicators were 
useful to point out polluted areas, and in particular the biological indicators also showed recovery areas. 
The most important chemical variables indicating contaminated areas were ammonia, phosphates and COD 
concentration. The species of aquatic fungi were very indicative, particularly the abundance of species compared 
to the first site. Regarding algae, the highest sensitivity to contamination was detected through chlorophyll 
and minimum fluorescence (Fo). Other indicators such as sporulation rates, enzymatic activities and algae 
groups, provided complementary information to evaluate the state of the stream, and were sensitive to diffuse 
and point contamination. The application of chemical and biological indicators is recommended to increase 
the sensitivity of water quality analyses and to evaluate the effects of pollution.
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I�����������
El deterioro del ambiente se ha acelerado 

fuertemente durante los últimos años 
producto del aumento del consumo y de 
la producción industrial para sustentar las 
demandas de la población. Los sistemas 
fluviales son afectados particularmente en 
zonas cercanas a las ciudades ya que reciben 
todo tipo de contaminantes con diversos 
grados de toxicidad (Walsh et al. 2005). Las 
industrias textiles se encuentran entre las que 
aportan mayor cantidad de contaminantes a 
los sistemas fluviales. Entre los compuestos 
más utilizados por este tipo de industrias se 
destacan los colorantes, pigmentos, metales 
(i.e., cadmio y cromo), pesticidas, fosfatos, 
sodio, cloruros y sulfatos como así también 
materia orgánica (Rott and Minke 1999). La 
magnitud que alcanzan los contaminantes 
en los cursos de agua receptores dificulta su 
eliminación por procesos de autodepuración 
resultando fuertemente perjudicados 
(Wesenberg et al. 2003; Cortazar-Martínez et 
al. 2012). Además, numerosos contaminantes 
son retenidos en los sedimentos o en la biota 
(O’Neill et al. 1999).

La evaluación del estado de los ambientes 
acuáticos por medio de parámetros físico-
químicos estandarizados demostró ser una 
herramienta eficaz para valorar su situación 
ambiental. Sin embargo, evaluar la calidad 
del agua no es suficiente para describir la 
salud ecosistémica, y, por lo tanto, se usan 
parámetros que detallan su estado biológico 
y el de su entorno (Bartell 2006; Domínguez 
et al. 2020). La limitación de los índices físico-
químicos radica en que pueden variar de 
forma abrupta al modificarse el caudal por 
lluvias eventuales y estacionales. La calidad 
del agua puede mejorar o empeorar luego de 
lluvias o en inviernos fríos, y suele empeorar 
en época de caudal basal, en verano o con 
el ingreso de un efluente puntual (Thomaz 
et al. 2007; Vilches et al. 2011). El análisis 
integrado de diferentes bioindicadores y de 
parámetros físico-químicos de estos sistemas 
posibilita una visión amplia de los efectos de la 
contaminación (Equiua Zamora et al. 2014).

Las industrias textiles utilizan gran cantidad 
de agua y de compuestos recalcitrantes 
con elevada toxicidad ambiental para los 
procesos de tinción, lavado y acabado (Rott 
and Minke 1999; Chequer et al. 2013). Estos 
efluentes generalmente pasan por una 
planta de tratamiento que suele brindar un 

procesamiento ineficiente o inadecuado; 
incluso, en algunos casos, se liberan de forma 
directa sin ningún tipo de tratamiento hacia 
cursos de agua cercanos (Wesemberg et al. 
2003; Luchetti and Giorgi 2009).

Los ensambles de microorganismos acuáticos 
que se desarrollan adheridos a sustratos 
sumergidos se denominan genéricamente 
biofilm o perifiton, y son susceptibles a los 
ingresos de contaminantes en los sistemas 
fluviales (Gessner and Chauvet 2002). Estos 
ensambles contienen bacterias, hongos y 
algas. Los hongos anamórficos acuáticos u 
hongos ingoldianos constituyen un grupo 
filogenéticamente artificial y heterogéneo 
(Ingold 1975), y han sido utilizados 
como bioindicadores de calidad de agua 
(Fernández et al. 2017; Bai et al. 2018). Las 
algas explotan los mismos sustratos y se han 
usado en los últimos 40 años como especies 
indicadoras o para evaluar impactos a través 
de sus respuestas estructurales comunitarias 
(Schubert 1984).

Los hongos anamórficos acuáticos incluyen 
especies que se ubican en familias de los Phylum 
Ascomycota y Basidiomycota. Su función 
ecológica es fundamental en los sistemas 
acuáticos, ya que permiten la mineralización 
de compuestos recalcitrantes a través de 
la liberación de enzimas extracelulares, e 
incorporan nutrientes directamente desde la 
columna de agua hacia la materia orgánica en 
descomposición donde se desarrollan (Sabater 
et al. 2006). De esa forma, contribuyen al 
proceso de descomposición y permiten el flujo 
de la energía hacia los niveles superiores de 
las redes tróficas de los ríos (Bärlocher 2005). 
Asimismo, una proporción importante de 
estos hongos crece y esporula en condiciones 
físico-químicas y microbiológicas particulares, 
por lo general con tenores altos de oxígeno 
disuelto, aunque hay especies que prosperan 
a bajos niveles (Medeiros et al. 2008). 
También pueden crecer en un rango variable 
de turbulencia, según la especie (Ferreira 
and Graça 2006), mientras que otros toleran 
concentraciones elevadas de materia orgánica, 
de macronutrientes o de metales pesados, 
resultando buenos indicadores de calidad de 
agua (Bärlocher 2000; Pascoal and Cassio 2004; 
Gulis et al. 2006). Su distribución cosmopolita y 
susceptibilidad a determinados contaminantes 
ambientales permite realizar una valoración 
del estado de los cursos de agua mediante el 
análisis de distintos parámetros funcionales 
y de la dinámica de sus comunidades (Solé 
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et al. 2008; Medeiros et al. 2009; Tolkkinen 
et al. 2015). En la Argentina, el estudio de 
estos hongos se ha enfocado en trabajos 
taxonómicos y de distribución (Arambarri et 
al. 1987a; Arambarri et al. 1987b; Arambarri et 
al.1987c; Cazau et al. 1990; Cabello et al. 1990; 
Cabello et al. 1993; Cazau 1994; Schoenlin-
Crusius and Piccolo Grandi 2003; Kravetz et 
al. 2018; Tarda et al. 2019). Se los ha utilizado 
poco para evaluar la calidad del agua en 
sistemas lóticos, aunque hay menciones sobre 
su potencial indicador en los artículos citados 
previamente.

Por otro lado, las algas constituyen el 
componente autotrófico del biofilm y poseen 
óptimos y rangos de tolerancia especie-
específicos frente a diferentes variables 
ambientales, por lo que resultan apropiadas 
como indicadoras de contaminación en 
diferentes ambientes (Whitton et al. 1991; 
Cochero et al. 2014). En ambientes pampeanos 
se ha construido un índice de diatomeas 
basado sobre todo en algas epipélicas (Gómez 
and Licursi 2001a), y también se analizaron las 
malformaciones producidas por los metales 
pesados (Licursi and Gómez 2013). En los 
últimos años se incorporaron en los análisis 
de la región medidas funcionales que también 
contribuyen a evaluar los cambios en las algas 
del biofilm. Algunos parámetros metabólicos, 
como la producción neta y la actividad 
de exoenzimas (e.g., fosfatasa alcalina), 
permiten evaluar efectos de contaminantes 
rurales (Vilches et al. 2013) o el impacto de 
nutrientes (Vilches et al. 2014). La técnica 
de fluorometría por pulsos de amplitud 
modulada (PAM) permite estudiar de modo 
no destructivo los cambios de biomasa, 
producción neta y eficiencia fotosintética en 
comunidades con predominio de autótrofos 
(Rodríguez Castro et al. 2015). Hasta el 
momento existen pocas investigaciones 
sobre la capacidad bioindicadora del biofilm, 
en particular con relación a la contaminación 
por efluentes textiles, y resulta necesario 
evaluar su eficiencia y potencialidad de uso 
en combinación con otros indicadores (Gómez 
and Licursi 2001b; Giorgi and Malacalza 2002; 
Cortelezzi et al. 2013).

En la actualidad existen diversos métodos 
de biomonitoreo para cuantificar el impacto 
humano sobre los ecosistemas acuáticos. Sin 
embargo, se generan continuamente nuevas 
demandas de herramientas efectivas para 
evaluar la calidad del agua y diseñar medidas 
de gestión adecuadas para su conservación y 
restauración (Gómez et al. 2020).

El objetivo de este estudio fue comparar la 
respuesta de los hongos anamórficos acuáticos 
y de las algas del biofilm frente los cambios 
en la calidad del agua de un arroyo afectado 
por ingresos puntuales de efluentes de 
industrias textiles. Nuestras hipótesis fueron: 
a) el ingreso del efluente textil modifica las 
condiciones físicas y químicas del arroyo, y 
b) los ensambles de hongos y de algas del 
biofilm se ven afectados negativamente por 
el ingreso del efluente textil. En relación con 
la primera hipótesis se predice la disminución 
de las concentraciones de oxígeno disuelto 
e incremento de las concentraciones de 
nutrientes y de materia orgánica. En relación 
con la segunda, se predice un incremento de 
las actividades enzimáticas asociadas a la 
descomposición y una reducción de la riqueza 
de hongos anamórficos acuáticos. Asimismo, 
se espera observar una reducción de la 
biomasa y la eficiencia de captación de luz 
por parte del biofilm autotrófico. Por último, 
se plantea la comparación de los registros 
sobre el biofilm de hongos y de algas y del 
índice de calidad del agua basado en variables 
físicas y químicas con la finalidad de integrar 
el potencial indicador de las comunidades 
biológicas y la información de parámetros 
físico-químicos de calidad de agua.

M��������� � M������
Para cumplir el objetivo se evaluó el efecto del 

ingreso de aguas residuales de una industria 
textil en el arroyo Gutiérrez, afluente del río 
Luján (Buenos Aires, Argentina), utilizando 
parámetros físicos y químicos de calidad del 
agua, el análisis de los ensambles de hongos 
anamórficos acuáticos y de la comunidad 
de algas del biofilm. Con este propósito se 
realizaron muestreos en diferentes sitios a 
lo largo del arroyo para determinar variables 
físicas, químicas y biológicas.

Sitios de estudio
Se tomaron muestras en 5 sitios situados 

en el arroyo Gutiérrez (Tabla 1). Este arroyo 
circula por los límites sur y oeste de la ciudad 
de Luján y desemboca en el río Luján (Figura 
1). El arroyo discurre por una región de clima 
templado y húmedo, posee una longitud 
aproximada de 7 km y presenta una pendiente 
menor al 1%. A lo largo de su trayectoria 
atraviesa una urbanización, una zona rural, 
un área industrial, un barrio con servicios 
sanitarios deficientes y una reserva forestal 
municipal, para  desembocar luego en el Río 
Luján (Figura 1).
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A pesar de sus dimensiones pequeñas, este 
arroyo recibe contaminantes en cada tramo 
de su recorrido. Sin embargo, el ingreso más 
importante se produce aproximadamente en 
la mitad de su trayectoria, donde ingresan 
efluentes líquidos de industrias textiles 
dedicadas a la manufactura y tinción de 

Sitios Vegetación 
acuática

Lecho Características 
ribereñas

Muestras 
analizadas

I (Control-500 m aguas arriba de un efluente 
industrial)

Rorippa 
Nasturtium-
aquaticum

Tosca Gramíneas 
y árboles 

implantados

Físicas y químicas
Algas y hongos

II (Transición-50 m aguas arriba del efluente 
industrial posterior a pequeñas chacras con 
ganadería)

Typha 
latifolia 

Egeria densa

Tosca y 
sedimentos

Gramíneas 
y árboles 

implantados

Físicas y químicas
Algas y hongos

III (Impactado-10 m aguas abajo del efluente 
industrial)

Egeria densa Tosca y 
sedimentos

Gleditsia 
triacanthos

Físicas y químicas
Algas y hongos

IV (Post-impacto-200 m aguas abajo del 
ingreso del efluente industrial)

Egeria densa
Typha 
latifolia

Tosca y 
sedimentos

Gleditsia 
triacanthos 
gramíneas

Físicas y químicas
Algas y hongos

V (Desembocadura-3000 m aguas abajo del 
efluente industrial)

Sin plantas 
acuáticas

Tosca y 
sedimentos

Ligustrum 
sp. Gleditsia 
triacanthos

Físicas y químicas
Hongos

Tabla 1. Características de los sitios de estudio en el arroyo Gutiérrez.
Table 1. Characteristics of the study sites in Gutiérrez stream.

Figura 1. Mapa del arroyo Gutiérrez mostrando los sitios 
de estudio. Los efluentes industriales ingresan al arroyo 
entre los sitios II y III.
Figure 1. Map of the Gutiérrez stream showing the study 
sites. Industrial waste water incorporated to the stream 
between sites II and III.

telas (Luchetti and Giorgi 2009). El caudal 
de los efluentes industriales suele ser igual o 
mayor al del arroyo y por sus características 
produce modificaciones importantes en las 
comunidades biológicas (Giorgi and Malacalza 
2002). En la Tabla 1 se caracterizan los sitios de 
colecta de muestras.

Parámetros físicos y químicos
Se midió la profundidad, el ancho medio y 

la velocidad del agua, y con estos parámetros 
se estimó el caudal (Gordon et al. 1992). En 
zonas centrales de cada uno de los tramos 
del arroyo se midió la temperatura, el pH, 
la conductividad, la concentración y el 
porcentaje de saturación de oxígeno disuelto 
con una sonda multiparamétrica HACH HQ 
40 (HACH Company, Loveland, Colorado). Se 
colectaron muestras de agua por triplicado en 
botellas de polietileno para realizar los análisis 
de nutrientes. Las muestras se almacenaron a 
4 °C y se transportaron al laboratorio, donde 
se filtraron por filtros de fibra de vidrio de 0.7 
mm de tamaño de poro (Munktell ® MF/F) en 
un lapso de cuatro horas después de tomada la 
muestra. Los análisis se realizaron de acuerdo 
con las técnicas y recomendaciones de APHA 
(2005). El fósforo reactivo soluble (PRS) se 
estimó usando el método del ácido ascórbico; 
el amonio, por el método del fenol-hipoclorito, 
mientras que la concentración de nitratos 
se estimó mediante una sonda Hach para 
determinar nitratos (ISENO3181). También se 
estimó la concentración de la materia orgánica 
particulada (MPO) e inorgánica particulada 
(MPI) por gravimetría a partir del material 
obtenido en la filtración mencionada antes. 
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El agua sin filtrar se utilizó para determinar 
cloruros mediante el método de Mohr y para 
determinar la demanda biológica de oxígeno 
(5 días) (DBO5) y la demanda química de 
oxígeno (DQO). La DQO se estimó por el 
método fotométrico utilizando el kit SQ 118 
Spectroquant® Merck. La DBO5 se midió por 
diferencia entre la concentración del oxígeno 
disuelto al comienzo y al final de la incubación 
en muestras con distinto grado de dilución 
(APHA 2005).

Índice de calidad de agua (ICA)
Algunos de los datos físico-químicos 

(temperatura, oxígeno disuelto, saturación 
de oxígeno, cloruros, amonio y DBO5) se 
utilizaron para calcular el índice de calidad 
del agua de Berón (1984), aplicado con 
anterioridad en la cuenca del Río Luján (Frida 
et al. 1996; Giorgi et al. 1999; Mastrángelo et al. 
2022). El índice de calidad se calcula en base 
a la sumatoria de los valores de las variables 
mencionadas y fluctúa entre 1 y 10, siendo 
estos valores indicadores de menor y mayor 
calidad, respectivamente.

ICA = /   Ecuación 1

donde qi corresponde a cada uno de los 
parámetros y wi indica el peso de esos 
parámetros. Ambos se detallan en la Tabla 2.

Ensambles de hongos anamórficos acuáticos del 
biofilm

La riqueza de especies y las tasas de 
esporulación de hongos anamórficos acuáticos 
asociados a la descomposición de hojarasca se 
analizaron mediante la técnica de esporulación 
en medio líquido, la observación de los conidios 
y la ontogenia conidial (Graça et al. 2005). Para 

ello, se usaron bolsas de descomposición con 
malla de 500 μm que permitieron solo el ingreso 
de microorganismos. Se les agregó 5 g de hojas 
de acacia negra (Gleditsia triacanthos), secas y 
sin fragmentar, colectadas inmediatamente 
luego de su senescencia. Se utilizó esta especie 
por ser una leñosa que está colonizando 
rápidamente las márgenes de los arroyos de la 
zona, incluido el arroyo Gutiérrez. Las bolsas 
de descomposición se colocaron sumergidas 
en cada tramo por triplicado y se retiraron 
luego de 20 días de colonización, período 
que presenta la mayor actividad de hongos 
anamórficos acuáticos (Graça and Canhoto 
2006; Graça et al. 2015). En el laboratorio, 
se tomaron 6 folíolos por bolsa, se los lavó 
superficialmente para eliminar sedimentos y se 
los incubó durante 48 horas en 60 mL de agua 
esterilizada con agitación a 75 rpm. El agua de 
incubación con los conidios liberados por los 
hongos fue filtrada a través de membranas de 
acetato de celulosa de 5 μm de poro. Luego, las 
membranas se tiñeron con lactofenol y azul de 
algodón y se observaron en microscopio óptico 
(Zeiss Primo Star) a 400X para determinar las 
especies. La hojarasca remanente se incubó en 
cajas de Petri con agua estéril para confirmar 
las identificaciones mediante la observación 
de los conidióforos y la ontogenia conidial. 
Las especies se identificaron con las claves 
de Gulis et al. (2005) y Marvanová (2011). 
Cabe mencionar que la determinación de 
las especies mediante la observación de 
los conidios y la ontogenia conidial puede 
subestimar el número de especies presentes, 
dado que no todas esporulan en las mismas 
condiciones. Las especies identificadas se 
utilizaron para estimar la riqueza y el déficit 
o ausencia de especies del sitio previo a los 
ingresos de efluente textil y en los sitios 
posteriores, respectivamente. El conteo de 

Temperatura
(°C)

Peso Cloruros
(mg/L)

Peso N-amoniacal
(mg/L)

Peso D.B.O.
(mg/L)

Peso Oxígeno 
disuelto
(%sat)

Peso mg/L Peso

0-17.5 10 0-50 10 0-0.2 30 0-2 30 >90-105 10 >9 10
>17.5-19.5 9 >50-150 7 >0.2-0.5 24 >2-4 27 >80-90 8 >8-9 8
>19.5-21.5 7 >150-300 5 >0.5-1.0 18 >4-6 24 >105-120 8 >6-8 6
>21.5-23.0 5 >300-620 3 >1.0-2.0 12 >6-10 18 >60-80 6 >4-6 4
>23.0-25.0 3 >620 0 >2.0-5.0 6 >10-15 12 >120 6 >1-4 2

>25.0 1 >5.0-10.0 3 >15-25 6 >40-60 4 0-1 0
>10.0 0 >25-50 3 >10-40 2

>50 0 0-10 0

Tabla 2. Variables utilizadas para el cálculo del ICA (Berón 1984)
Table 2. Variables used to calculate the WQI (Berón 1984)
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conidios se realizó mediante la observación 
de un mínimo de 30 campos o 100 conidios por 
cada membrana (Romaní et al. 2009).

Las tasas de esporulación (E) a los 20 días se 
calcularon mediante la ecuación:

E = (n x A / a) / t x PS  Ecuación 2

dónde n=número promedio de conidios por 
campo de microscopio; a=área de 1 campo de 
microscopio (unidad); A=área de la membrana 
con la que se filtró la suspensión de esporas 
(unidad); t=tiempo (días) y PS=peso seco de 
los folíolos (gramos). 

Se analizó la actividad de las enzimas 
extracelulares fosfatasa alcalina, β-glucosidasa 
y celobiohidrolasa en la hojarasca en 
descomposición colocada en cada tramo. 
Para evaluar cada enzima se realizaron dos 
tipos de estimaciones: a) considerando el total 
de los microorganismos descomponedores, 
y b) eliminando el componente fúngico 
mediante la aplicación del fungicida 
pentacloronitrobenceno (PCNB).

Se tomaron 12 folíolos de ~0.5 cm2 de superficie 
por cada réplica, y se lavaron superficialmente 
con agua estéril. Seis de los folíolos de cada 
muestra fueron incubados durante 48 horas 
en 60 mL de agua esterilizada, en oscuridad, 
con agitación a 75 rpm y a 20 °C. Los folíolos 
restantes fueron procesados de forma similar, 
pero incluyendo en el medio de incubación 50 
ppm del fungicida PCNB. Este valor se obtuvo 
mediante un ensayo preliminar de inhibición 
de la actividad de las enzimas luego de 48 
horas de incubación con el fungicida. Luego 
de la incubación, los folíolos se dispusieron 
de a uno en frío y oscuridad en recipientes de 
vidrio esterilizados conteniendo 2 mL de agua 
estéril. Las enzimas se  determinaron usando 
un sustrato artificial de metilumbeliferona 
(MUF) que fluoresce al degradarse por la acción 
enzimática (Romaní et al. 2001) y midiendo 
la fluorescencia en un espectrofluorómetro 
Shimadzu DR-3. En cada recipiente que 
contuvo un folíolo de acacia negra (el que se 
retiró al finalizar la incubación) se agregaron 
2 mL del sustrato artificial de cada enzima. 
Se realizó una incubación en oscuridad, con 
agitación a 50 rpm durante una hora a 17 °C, 
y luego se midió la emisión de fluorescencia 
en un rango de excitación/emisión de 350/450 
nm. La fluorescencia del agua estéril (blanco) 
se descontó en la expresión final de los 
resultados. Finalmente, cada folíolo se secó 
en estufa a 60 °C para determinar su peso 

seco. El cálculo de la actividad enzimática, 
determinada como la máxima velocidad de 
hidrólisis obtenida mediante la ecuación 
Lineweaver-Burk sobre la base de la ley de 
Michaelis-Menten (Romaní et al. 2001), se 
realizó con la siguiente fórmula:

AE = MUF / t x PS  Ecuación 3

donde AE=actividad de cada enzima; 
MUF=peso de sustrato artificial degradado 
(ng); t=tiempo de incubación del sustrato 
artificial (horas) y PS=peso seco del sustrato 
(gramos).

Para obtener la concentración final de 
sustrato degradado se realizó de forma 
previa una curva de calibración para el MUF 
a distintas concentraciones, y se relacionó la 
fluorescencia observada en cada muestra con 
la concentración de cada sustrato.

Algas del biofilm
En cada sitio seleccionado se colocaron 

sustratos artificiales (tiras de acetato de 40 
cm2) para la colonización por parte del biofilm. 
Los sustratos se ataron y se sumergieron en 
el agua, quedando paralelos a la dirección 
de flujo, evitando que fueran cubiertos por 
sedimentos. La profundidad a la que se 
colocaron los sustratos varió entre 10 y 15 cm 
para asegurar la exposición a la luz y permitir 
el desarrollo de una comunidad autotrófica. 
Una vez finalizada la exposición, luego de 
4 semanas de colonización, los sustratos se 
extrajeron del arroyo cuidando de evitar que 
se desprendieran del biofilm. Cada sustrato 
se ubicó en compartimentos separados 
conteniendo agua del sitio hasta el retorno 
al laboratorio. Un grupo de cada sitio (n=5) 
se utilizó para estimar por fluorescencia la 
clorofila-a y otros parámetros derivados 
utilizando un fluorímetro de amplitud 
modulada (FMS-1 de Hansatech) y siguiendo 
los procedimientos detallados en Corcoll et 
al. (2011). Se midió el mínimo rendimiento 
de fluorescencia (F0) como una estimación 
de la clorofila-a, que se utiliza como medida 
de la biomasa algal. También se evaluó el 
rendimiento máximo (ɸM, que representa 
el rendimiento fotosintético máximo) y el 
rendimiento efectivo (ɸM’, que representa 
la eficiencia fotosintética máxima (Genty et 
al. 1989).

Otro grupo de sustratos de cada sitio se 
sometió a ultrasonido para extraer el biofilm 
que luego se preservó con formol para 
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realizar la observación microscópica a 400X. 
Se estimaron las abundancias relativas de 
los organismos de las distintas divisiones de 
algas presentes en la muestra y la densidad 
de cianobacterias y de algas totales por 
observación y conteo en microscopio óptico 
(Zeiss Primo Star, Zeiss Co., Alemania). Los 
datos se registraron como individuos por 
unidad de área (algas/cm2) (Schubert 1984).

Análisis estadísticos
Se utilizó el programa InfoStat (Di Rienzo 

et al. 2008). Se estudió la diferencia entre 
variables aplicando ANOVA y comparaciones 
a posteriori por medio de la prueba de Holm-
Sidak en datos que cumplieron los supuestos 
de normalidad y homocedasticidad. Las 
comparaciones entre los parámetros que 
no pasaron las pruebas de normalidad o 
homocedasticidad se realizaron mediante 
la prueba de comparaciones múltiples no 
paramétrica de Kruskall-Wallis. En el caso 
de los hongos anamorfos, se calculó el déficit 
de especies de Kothé considerando aquellas 
especies que se encontraron en el sitio I y no 
en los siguientes (Schubert 1984). Los datos 
físico-químicos se analizaron mediante un 
análisis de componentes principales (ACP) 
para evaluar la relación entre las variables y 
los sitios de muestreo. Los promedios de los 
datos biológicos obtenidos del biofilm algal 

y de los hongos anamórficos acuáticos se 
correlacionaron con las variables ambientales 
de mayor contribución en el índice de calidad 
del agua resultantes del ACP; para ello, se usó 
la prueba de correlación de Spearman.

R���������

Parámetros físicos y químicos
El caudal, la conductividad y la 

concentración de cloruros y de amonio 
aumentaron fuertemente a partir del sitio III, 
en coincidencia con el ingreso del efluente 
industrial. El pH fue alcalino en todos los 
sitios. La concentración de fosfatos y la DQO 
alcanzaron en el sitio II valores intermedios 
entre el I y el III. Las variables relacionadas 
con el oxígeno (OD, porcentaje de saturación) 
se vieron afectadas negativamente por el 
efluente industrial, mientras que el material 
particulado en suspensión (MPS) presentó una 
variabilidad elevada (Tabla 3).

El PCA realizado para estudiar la 
variabilidad de parámetros físico-químicos 
a lo largo del arroyo indicó con claridad 
la influencia del efluente industrial sobre 
la calidad del agua. El primer componente 
explicó 52.2% de la varianza, con predominio 
de variables indicadoras de contaminación 
(concentración de fosfatos y amonio y DQO) 

Variable Sitio I Sitio II Sitio III Sitio IV Sitio V

MPS (mg/L) 4.86(0.25) 3.95(1.74) 3.20(0.191) 4.77 (0.43) 3.13(0.28)
MI (mg/L) 3.7(0.19) 3.15(0.13) 2.47(0.15) 3.35 (0.21) 1.96(0.17)
MO (mg/L) 1.2(0.06) 7.8(0.35) 7.21(0.04) 1.41 (0.32) 1.17(0.11)
Cloruros (mg/L) 17.99(1.00) 19. 99(5.29) 158.95(20.87) 70.31 (3.21) 74.31(17.55)
Amonio (µg/l) 12.03(20.85) 0 725.91(949) 121.20 (9.03) 1604(1394)
Fosfato (mg/L P-PO4-) 0.124(0.03) 0.277(0.07) 0.529(0.02) 0.377 (0.06) 0.439(0.12)
Nitratos (mg/L N-NO3-) 75.2(1.63) 25.3(1.76) 27.0(0.22) 29.47 (0.90) 18.8(0.12)
Velocidad (cm/s) 53 32 26 13 56
Profundidad (cm) 11 23 35 12 26
Ancho (cm) 300 300 540 260 400
Caudal (L/s) 19 23 60 57 59
Oxígeno Disuelto (mg/L) 8.69 10.7 8.49 7.81 7.44
Conductividad (µS/cm) 1033 1069 1288 1503 1608
pH 8.59 8.78 8.19 8.75 8.97
Temperatura °C 14.2 14 12.9 12.5 10.8
Saturación de oxígeno (%) 94.5 108.9 80.3 73.1 66.9
DBO (mg O2/L) 0.2(0.33) 1.37(0.19) 0.4(0.35) 0.16(0.07) 1.13(0.23)
DQO (mg/O2/L) 0.75(0.3) 59(0.10) 117.57(40) 91.76(10.) 81.56(8.0)
ICA 9.8 9.8 7.7 8.3 7.1

Tabla 3. Características físico-químicas del arroyo Gutiérrez. Media y desvío estándar de cada variable entre paréntesis 
(MPS: material particulado en suspensión; MI: materia inorgánica; MO: materia orgánica; DBO: demanda biológica 
de oxígeno; DQO: demanda química de oxígeno. ICA: índice de calidad del agua).
Table 3. Physic-chemical characteristics of Gutiérrez stream. Mean value and standard deviation of the variables between 
brackets (MPS: suspended solids; MI: inorganic matter; MO: organic matter; DBO: biological oxygen demand; DQO: 
chemical oxygen demand; ICA: water quality index).
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en el lado positivo del eje. En el lado negativo 
del componente I aumenta la concentración de 
oxígeno, el material particulado inorgánico, 
los nitratos y la temperatura, lo que indica 
una situación de menor contaminación. 
Este primer componente marca un eje de la 
contaminación y discrimina los sitios I y II 
previos al efluente y menos contaminados, 
y los sitios III y V, con un nivel mayor de 
contaminación. El segundo componente 
explicó 19.9% de la varianza, lo cual implica 
a la materia orgánica y la demanda biológica 
de oxígeno, cuyo incremento puede deberse 
a factores como la abundancia de organismos 
microscópicos o de material vegetal en 
descomposición (Figura 2).

Ensambles de hongos anamórficos acuáticos del 
biofilm

En todos los tramos se observó la presencia de 
hongos anamórficos acuáticos en la hojarasca. 
Aquanectria penicillioides y Flagellospora curvula 
fueron las únicas especies presentes en todos 
los sitios. A excepción de Camposporium 
pelucidum, todos los hongos observados en 
los sitios estudiados estuvieron presentes en 
el sitio no impactado. Además, en cada sitio 
se observaron algunas especies que no se 
presentaron en los demás (Tabla 4).

La riqueza de hongos acuáticos fue 
significativamente mayor (P<0.05) en el tramo 
con menor grado de impacto (sitio I), mientras 
que disminuyó en aquellos con mayor 
impacto y en el sitio de transición. El sitio no 
impactado presentó gran variabilidad entre 
las réplicas; las tasas de esporulación fueron 
significativamente mayores en el sitio I que en 
los tramos siguientes (P<0.05) (Tabla 4).

Actividades enzimáticas extracelulares
Al comparar el efecto del tratamiento 

fungicida y los controles, se observó una 
disminución significativa (P<0.05) en las 
actividades enzimáticas extracelulares con y sin 
hongos, a excepción de las celobiohidrolasas, 
lo que indica la participación activa del 
ensamble de hongos en la descomposición 
de hojarasca. Sin embargo, no se registraron 
diferencias significativas entre los sitios 
para cada una de las enzimas. La actividad 
enzimática atribuible a los hongos alcanzó 
los valores máximos en el sitio I en el caso de 
la fosfatasa alcalina, que superó el 50%. En el 
caso de la actividad β-glucosidasa, se observó 
en el sitio IV y de la celobiohidrolasa en el 
sitio V. Sin embargo, en todos los tramos, los 
hongos contribuyeron con un porcentaje alto 
de la actividad medida (Figura 3).

Figure 2. Análisis de componentes principales (gráfico de CP 1 vs. CP 2) incluyendo variables físico-químicas para 
estudiar la calidad del agua en diferentes sitios a lo largo del arroyo Gutiérrez.
Figure 2. Principal component analysis (CP 1 vs. CP 2 plot) including physic-chemical variables to study water quality 
from different sites (I to V) along Gutiérrez stream.
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La disminución en la variabilidad asociada 
a algunos parámetros biológicos en el sitio 
más impactado (e.g., la riqueza de especies 
de hongos acuáticos, las tasas de esporulación 
y la actividad celobiohidrolasa) indica que el 
efluente textil produce una disminución 
en la heterogeneidad ambiental que afecta 
de manera significativa a los ensambles de 
hongos acuáticos y su multiplicación en el 
arroyo.

Algas del biofilm
La fluorescencia mínima (F0), la capacidad 

fotosintética máxima (ɸM) y la eficiencia 
fotosintética (ɸM’) fueron significativamente 
más bajas en el sitio impactado (III) con 
respecto a los tramos anteriores (Figura 4). La 
densidad de algas disminuyó de 70000 a 15000 
organismos desde el sitio de transición situado 
antes del ingreso del efluente industrial. En las 
estaciones siguientes, los valores de densidad 
se mantuvieron bajos. Aunque en todos los 
sitios predominaron las diatomeas, se halló 

una mayor proporción previo al ingreso del 
efluente textil (Figura 5).

Asociación entre las variables biológicas e el ICA
Se realizó un análisis de correlación entre 

los promedios de las variables biológicas 
utilizadas junto a las variables químicas de 
mayor peso en el análisis de componentes 
principales, y el ICA. Las variables que 
resultaron significativas y que correlacionaron 
significativamente fueron la F0 estimada por 
fluorometría y la clorofila-a del biofilm. Las 
concentraciones de amonio y los fosfatos 
correlacionaron positivamente con el ICA 
(P=0.001 y P<0.05, respectivamente) (Tabla 
5).

D��������
La variación de los parámetros medidos en 

el arroyo Gutiérrez evidencia los cambios 
drásticos que produce el ingreso del efluente 
textil con un alto nivel de contaminantes y 

Especies Sitio
I

Sitio
II

Sitio
III

Sitio
IV

Sitio
V

Alatospora acuminata Ingold X
Amniculicola longissima (Sacc. and Syd.) Nadeeshan and Hyde X X
Anguillospora crassa Ingold X
Anguillospora filiformis Greathead X X X
Anguillospora pseudolingissima Ranzoni X X
Aquanectria penicillioides (Ingold) Lombard et al X X X X X
Camposporium pelucidum (Groove) Hughes X X
Camptobasidium hydrophilum Marvanová y Suberkropp X X
Flagellospora curvula Ingold X X X X X
Lunulospora curvula Ingold X X
Lunulospora cymbiformis Miura X X
Neotorula aquatica Luo and Hyde X X
Sigmoidea aurantiaca Descals X
Sigmoidea prolifera (Petersen) Crane X X X X
Trichocladium angelicum Roldán and Honrubia X
Vargamyces aquaticus (Dudka) Tóth X

Déficit de especies 0 73 64 55 46

Riqueza 6(9) 2(0) 3(4) 3(2) 3(6)

Número de conidios 1447.57*
(1000)

13.73
(10)

20.47
(10)

45.37
(20)

197.75
(400)

Tabla 4. Hongos anamórficos acuáticos asociados a la descomposición de hojas de acacia negra en cinco sitios del 
arroyo Gutiérrez. Se indican la riqueza, el número de conidios y el déficit de especies para cada sitio. X: sitios donde 
fueron registradas cada una de las especies. Para la riqueza y el número de conidios se indican valores medios, y 
entre paréntesis, el desvío estándar. *indica diferencias significativas (P<0.05) de ANOVA (prueba de comparaciones 
múltiples de Kruskall-Wallis). Número de muestras por sitio=3.
Table 4. Anamorphic aquatic fungi associated to honey locust leaves decomposition at five sites of Gutiérrez stream. 
Species deficit, richness and conidia number at each site were indicated. X: indicates the species presence. The last two 
lines show mean richness and conidia number and their standard deviation between brackets. *indicates significant 
differences (P<0.05) of ANOVA (Kruskall-Wallis test). Number of samples per site=3.
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un caudal que suele triplicar el nivel de base 
del arroyo. El incremento de los cloruros y 
de la conductividad indica el ingreso de una 
cantidad excesiva de sales o de compuestos 
fácilmente ionizables. Del mismo modo, tanto 
el fósforo reactivo soluble como el amonio y 
la DQO presentaron valores muy superiores 
luego del ingreso del efluente respecto al tramo 
previo, lo cual indica que el efluente aporta 
grandes cantidades de nutrientes inorgánicos. 
Los incrementos de las concentraciones de 

nutrientes coincidieron con lo esperado dado 
el tipo de efluente. Sin embargo, el oxígeno 
disuelto no presentó una reducción drástica; 
es probable que esto se deba al aumento 
del caudal por el ingreso del efluente, que 
contribuiría a generar un flujo turbulento y, 
por lo tanto, un mayor intercambio de oxígeno 
con la atmósfera.

El índice de calidad del agua da cuenta de 
un estado relativamente bueno del arroyo. No 
obstante, el sitio III, donde ingresa el efluente 
industrial, presentó los valores más bajos de 
calidad. Este índice también evidenció  falta de 
recuperación del estado ecológico del arroyo al 
final del recorrido. El incremento observado en 
los valores de DQO en el sitio III señala que el 
efluente aporta sustancias muy recalcitrantes a 
la degradación biológica que provendrían de 
la industria textil (e.g., las anilinas), y también 
concentraciones elevadas de fosfatos y amonio 
(Branco 1984).

La riqueza de especies de hongos anamórficos 
acuáticos y las tasas de esporulación fueron 
muy sensibles a este tipo de perturbación 
tomando valores significativamente mayores 
en el sitio I que en los sitios impactados. Si 
bien esto coincide con nuestra predicción, 
también observamos una disminución en la 
zona de transición (sitio II), previo al ingreso 
del efluente, que se debería a un efecto de 
contaminación por reflujo del efluente. 
También es posible que hayan ingresado 
otros contaminantes en forma difusa desde 

Figura 3. Actividades enzimáticas extracelulares de los 
microorganismos descomponedores de hojas de acacia 
negra en el arroyo Gutiérrez (sitios I a V). a) fosfatasa 
alcalina; b) β-glucosidasa; c) celobiohidrolasa. Rombos 
negros: actividad enzimática total (AE total). Rombos 
grises: actividad enzimática sin hongos (AE sin hongos). 
Se aplicó la prueba de comparaciones múltiples de 
Kruskall-Wallis. N por sitio = 12.
Figure 3. Extracellular enzymatic activities of 
decomposing microorganisms of black locust leaves in 
the Gutiérrez stream (sites I to V). a) alkaline phosphatase; 
b) β-glucosidase; c) cellobiohydrolase. Black diamonds: 
total activity. Grey diamonds: activity without fungi. 
Kruskall-Wallis test was applied. N per site = 12.

Variables Coef. de 
correlación

Valor 
de P

Riqueza de hongos anamórficos 0.00 n.s.
Esporulación 0.10 n.s.
Act. glucosidasa 0.11 n.s.
Act. fosfatasa 0.55 n.s.
Act. celobiosa -0.36 n.s.
Densidad algas -0.11 n.s.
Abundancia cianobacterias 0.32 n.s.
Fo 1.0 <0.01
Eficiencia fotosintética 0.83 n.s.
Clorofila-a 0.55 <0.05
Número de conidios 0.67 n.s.
Déficit de especies de hongos 0.10 n.s.
Material particulado inorgánico 0.82 <0.1
Amonio -0.97 0.001
Fosfatos -0.87 <0.05

Tabla 5. Coeficientes de correlación de Spearman entre las 
variables biológicas y el índice de calidad del agua (ICA). 
N=5. P<0.01: altamente significativo; P<0.05: significativo; 
P<0.1: marginalmente significativo.
Table 5. Spearman correlation coefficients among 
biological variables and the water quality index (WQI). 
N=5. P<0.01; highly significant; P<0.05: significant; P<0.1: 
marginally significant.
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Figura 4. Valores medios y desvíos estándar de fluorescencia mínima (Fo), capacidad fotosintética máxima (фM) y 
eficiencia fotosintética (фM’) para los sitios I a IV del arroyo Gutiérrez (N por sitio = 5). Los datos de cada parámetro 
están expresados como porcentaje del parámetro en el sitio I. Las letras indican diferencias significativas detectadas 
mediante la prueba a posteriori de Holm-Sidak.
Figure 4. Mean values and standard deviation of the minimum fluorescence (Fo), maximum photosynthetic capacity 
(фM) and photosynthetic efficiency (фM’) to sites I and IV of Gutiérrez stream (N per site = 5). Data of each 
parameter are expressed as percent of the parameter at site I. Letters indicate significant differences detected through 
the Holm-Sidak post-hoc test.

Figura 5. Grupos principales de algas presentes en el biofilm de los distintos sitios del arroyo Gutiérrez.
Figure 5. Principal groups of algae present in the biofilm of different sites of the Gutiérrez stream.
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emprendimientos agropecuarios, que 
afectaron a los organismos. Los hongos 
anamórficos acuáticos serían sensibles a estos 
ingresos, manifestando una reducción del 
número de especies o su tasa de esporulación 
y producción de conidios. En este caso, fue 
más importante como indicador el déficit en la 
composición específica del ensamble respecto 
al sitio I y la recuperación observada en los 
sitios IV y V.

Las especies L. curvula, L. cymbifomis, C. 
subtilis y A. longissima, presentes en el primer 
sitio, solo se observaron aguas abajo en los 
sitios IV y V, que fueron susceptibles a los 
cambios producidos por el impacto pero que 
presentaron algún grado de recuperación. 
Sin embargo, otras como F. curvula y A. 
penicillioides fueron tolerantes y estuvieron 
presentes en todos los tramos. De acuerdo 
con Lecerf y Chauvet (2008), A. penicillioides 
es tolerante en ambientes con diferentes grado 
de contaminación. Sin embargo, las especies 
tolerantes produjeron conidios a una tasa muy 
baja, excepto en el sitio V, donde se observó 
una recuperación parcial. Las especies más 
susceptibles, como algunas de las presentes 
en el sitio I, desaparecen rápidamente de los 
ambientes muy contaminados (Solé et al. 
2008). En particular, Alatospora acuminata es 
considerada tolerante a la perturbación por 
bacterias coliformes, que podrían ingresar 
por contaminación difusa originada por 
los animales de cría, y asociada a altas 
concentraciones de nitratos y conductividad 
(Fernandez et al. 2017; Fernandez and Smits 
2020). Esta especie indicaría una contaminación 
difusa previa, como ya se mencionó. Por otro 
lado, F. cuvula es considerada tolerante a 
cargas de sólidos en suspensión, turbidez, 
contaminantes orgánicos, metales pesados 
y nitratos (Bärlocher et al. 2010; Lecerf and 
Chauvet 2008). Esta especie se mantuvo en 
todos los sitios. Harrington (1997) y Fernández 
y Smits (2020) consideran a ambas especies 
como tolerantes a diversos factores de 
estrés, presentando una alta frecuencia en la 
producción de esporas en ambientes con baja 
calidad del agua. Los hongos anamórficos 
acuáticos son considerados bioindicadores 
de calidad y pureza del agua en ecosistemas 
lóticos (Pascoal and Cassio 2004; Tarda et al. 
2019). De acuerdo con esto, la diversidad de 
especies halladas en el sitio I evidenciaría una 
buena calidad ambiental.

Las actividades enzimáticas extracelulares 
fueron aportadas tanto por los hongos como 

por algas y bacterias, y presentaron diferencias 
según la enzima analizada. Predecimos un 
incremento en las actividades enzimáticas por 
efecto del ingreso del efluente. En general, se 
espera que la fosfatasa alcalina aumente 
cuando hay pocos nutrientes en solución; la 
β-glucosidasa, cuando hay pocos azúcares 
simples, y la celobiohidrolasa, cuando hay 
poca celulosa en descomposición (Vilches 
et al. 2014). Esto no sucedió con la fosfatasa 
alcalina y la β-glucosidasa, que se vieron 
poco impactadas, probablemente porque los 
niveles de nutrientes y azúcares no limitaron 
el funcionamiento de las comunidades de 
organismos. Por otro lado, la actividad 
celobiohidrolasa se diferenció entre los 
sitios, aunque las diferencias no resultaron 
significativas. El incremento en la actividad 
de esta enzima asociada a los hongos aguas 
abajo del sitio IV se relacionaría con la 
mayor vegetación arbórea en las riberas y 
la consecuente disponibilidad de material 
vegetal (sustrato) para el desarrollo de los 
microorganismos, junto con un incremento 
en la producción de enzimas para degradar 
sustratos más complejos (Graça and Canhoto 
2006).

Por otro lado, con respecto a la componente 
autotrófica en el biofilm, en el sitio más 
contaminado se observó una disminución 
de las diatomeas y un incremento de las 
cianobacterias. Este patrón fue descrito 
con anterioridad en un estudio realizado 
en el mismo arroyo luego del ingreso de 
contaminantes (Giorgi and Malacalza 
2002). El predominio de cianobacterias 
puede deberse a la máxima tolerancia a los 
contaminantes de las especies de este grupo, 
así como al escaso ingreso de luz debido a los 
colorantes en el agua y al exceso de fósforo 
(que estos organismos pueden aprovechar más 
rápidamente) (Darley 1987). El crecimiento 
de las algas y su producción también pueden 
estar afectados por la presencia de los 
colorantes que transporta el efluente, ya que 
los sitios aguas abajo del ingreso presentaron 
menor desarrollo del biofilm algal. El efecto 
negativo de los colorantes fue mencionado 
en un estudio previo en el que se evaluaron 
métodos biológicos para decolorar efluentes 
textiles (Kravetz et al. 2016).

Por lo tanto, tal como esperábamos, el 
efluente redujo la biomasa del biofilm, aunque 
no su eficiencia fotosintética. La disminución 
de la capacidad fotosintética máxima en el 
sitio III indicaría daños en los fotosistemas, 
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lo cual se refleja en el menor crecimiento 
algal en comparación con los otros sitios. 
Con respecto a la eficiencia fotosintética 
(ɸM’), la respuesta funcional de las algas en 
el sitio III fue escasa, lo que indica que las 
algas no fotosintetizaron de manera eficiente. 
Sin embargo, la respuesta se incrementa en 
el sitio IV, lo que indicaría una recuperación. 
Otros estudios en la región mostraron que la 
presencia crónica de metales pesados (e.g., 
cromo) puede no afectar la biomasa de las 
algas, aunque sí la composición específica de la 
comunidad o la morfología de los organismos 
(Licursi and Gómez 2013). Por otro lado, en 
experimentos controlados se detectó una 
disminución en la biomasa de biofilm y en la 
densidad de diatomeas ante la exposición al 
cadmio (Morin et al. 2008). La presencia de 
estos metales es frecuente en efluentes textiles, 
lo que también afectaría negativamente a la 
biomasa del biofilm algal.

A partir de lo analizado se puede concluir 
que el efluente industrial produce un impacto 
muy grande en el arroyo Gutiérrez, que se 
manifiesta en la disminución de la calidad 
del agua y afecta a los ensambles de hongos 
anamórficos acuáticos y al biofilm algal, 
aunque esta disminución de la calidad no 
se manifieste en el ICA. Los bioindicadores 
utilizados muestran una recuperación 

incipiente de la calidad del agua en los sitios 
posteriores al ingreso del efluente industrial.

Las comunidades biológicas sésiles tienen 
capacidad de seguir los cambios en el 
arroyo (Gómez et al. 2009) —cambios que 
el análisis de variables físicas y químicas de 
la masa de agua no siempre indica—, por 
lo cual complementan la información. De 
los bioindicadores utilizados, la presencia y 
ausencia de especies de hongos anamórficos 
acuáticos tienen una alta capacidad explicativa. 
Sin embargo, en este estudio, las algas se 
analizaron a partir de otras variables que 
presentan distinta capacidad de respuesta y 
son más rápidas para estimar, como la biomasa 
(tanto como clorofila-a o como fluorescencia 
mínima), ya que ambas medidas responden 
claramente a la calidad del agua del arroyo 
y son afectadas por el ingreso del efluente 
industrial.
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