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Resumen

Este capitulo sintetiza informacion sobre bioindicadores de
ambientes acudticos en la Regién de Humedales del Corre-
dor Fluvial Chaco-Mesopotamico y del Corredor Fluvial Para-
guay-Parand. Se incluyen estudios sobre macroinvertebrados
benténicos, de areas vegetadas en humedales y zooplancto-
nicos referidos a las asociaciones de especies indicadoras,
aplicacion de indices bidticos y ensayos ecotoxicoldgicos. En
los ensayos se utilizaron especies benténicas y zooplancténi-
cas a escala de micro y mesocosmos para analizar el efecto
de distintos contaminantes, principalmente sobre crecimiento,
reproduccidn, historia de vida, comportamiento, malformacio-
nes, asi como la capacidad de bioacumulacién y eliminacién
de metales. Adema3s, se incluyen estrategias adaptativas de in-
vertebrados para evitar distintos tipos de estrés. Se plantea la
obtencién de un indice de sostenibilidad, integrando indicado-
res ecolégicos y socioecondmicos, que permita diagnosticar la
salud ambiental de sistemas acuaticos de la region.

Palabras clave: Macroinvertebrados, zooplancton, indices bio-
ticos, ensayos ecotoxicoldgicos, estrategias adaptativas.

Abstract

We synthesized information on bioindicators of aquatic
environments included in the Wetland Region of the Chaco-
Mesopotamian Fluvial Corridor and Fluvial Paraguay-
Parana Corridor. Studies on benthic macroinvertebrates,
macroinvertebrates of vegetated areas in wetlands and
zooplankton related to the species association indicator,
biotic indices applied and ecotoxicological tests are included.
In ecotoxicologic tests, different benthic and zooplanktonic
species were used at the micro and mesocosm scales to
analyze the effect of different pollutants, mainly on growth,
reproduction, life history, behavior, malformations, as well as
the capacity for bioaccumulation and elimination of metals.
In addition, adaptive invertebrate strategies are included
to avoid different types of stress. It is proposed to obtain a
sustainability index integrating ecological and socioeconomic
indicators that allow the environmental health of aquatic
systems in the region to be diagnosed.

Keywords: Macroinvertebrates, zooplankton, biotic index,
ecotoxicology bioassays, adaptive strategies.

Introduccion

En este capitulo se sintetiza informacién sobre bioindi-
cadores de ambientes acuaticos comprendidos princi-
palmente en la Regién de Humedales del Corredor Flu-
vial Chaco-Mesopotamico (Kandus et al, 2017) y Hume-
dales del Corredor Fluvial Paraguay-Parana (Benzaquen
et al, 2013) (Fig.1). La principal caracteristica de la regién
Nordeste, por estar enmarcada por los rios Parand, Para-
guay y Uruguay es el gran desarrollo de humedales de
aguas corrientes y quietas.

El eje fluvial Paraguay-Parand drena una cuenca forma-
da por diferentes regiones que cubren grandes areas. La
cuenca del Parana se extiende desde 15° S a 35° S, cu-
briendo un amplio rango latitudinal. La caracterizacién
climatica de la cuenca es tropical humedo en el nores-
te (15° S) cambiando a subtropical/templado hiimedo en
el sur (35° S) y subtropical desértico en el oeste (Iriondo,
2007). La temperatura media en enero (mayor a 27,5 °C)
indica que la regién del Chaco es el drea mds cdlida en
Ameérica del Sur (Paoli y Schreider, 2000). Las temperatu-
ras medias en julio varian entre 20 y 25 °C en el norte y
entre 10y 15 °C en el sur.

El régimen hidrolégico, con sus fases anuales de inunda-
cién y sequia y la compleja red de conectividad hidrologi-
ca entre ambientes 16ticos y leniticos, son las principales
fuerzas que impulsan los intercambios longitudinales y
laterales de sedimentos, materia organica y organismos
a escala de paisaje fluvial.

El rio Parana presenta un hidrograma unimodal similar
en sus diferentes tramos, con aguas altas durante los
primeros seis meses del afilo y picos maximos en mar-
zo-abril y aguas bajas en la segunda mitad del afio, con
flujos minimos en septiembre-octubre. Sin embargo, al-
gunos eventos climaticos como el Fenémeno de El Nifio
o La Nifia (ENSO en sus siglas del inglés) pueden cambiar
este régimen dando lugar a etapas prolongadas de aguas
altas o bajas.

El tramo superior del rio Parang, con un caudal promedio
de 12.000 m® s, rige el régimen hidrolégico de los tramos
inferiores. En el tramo medio se registraron en la ultima
centuria entre 4.000 y 60.000 m® s?, con un caudal medio
de 20.000 m® s'y sélo el cauce principal transporta el 85%
del total del caudal (Marchese et al,, 2002).

En la extensa planicie de inundacién, localizada en las
provincias del Chaco y Santa Fe, existen numerosas la-
gunas de espiras con variable cobertura de plantas flo-
tantes libres conectadas al régimen de inundacién de
los grandes rios. La densa cobertura de estas plantas
(especialmente de Eichhornia crassipes) influencia la ca-
lidad del agua por proveer materia organica e influenciar
la dindmica de los nutrientes y el contenido de oxigeno
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Figura 1. Mapa de la region Nordeste de estudio. Red de drenaje 1:2.500.500 tomada del Sistema Nacional de Informacién
Hidrica (SNIH).
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disuelto en el agua (Ezcurra de Drago et al, 2007; Casco
et al, 2014; Mayora et al, 2017). En cambio, los cursos de
agua del Chaco oriental tienen un complejo régimen hi-
drolégico que depende de la distribucién y volumen de
las precipitaciones. Gran parte de la superficie de la pro-
vincia de Corrientes estad ocupada por humedales que se
alimentan de las lluvias locales. En el sector norocciden-
tal el paisaje presenta numerosas lagunas localizadas
sobre lomadas arenosas con baja salinidad, pH variable,
buena disponibilidad de oxigeno disuelto en el agua, baja
concentracion de nitrégeno total y aguas transparentes
colonizadas por vegetacién sumergida y palustre (Bone-
tto, 1978ab). En este tipo de humedales son necesarios
estudios a largo plazo que contemplen periodos secos y
lluviosos para dar un diagnoéstico preciso del estado eco-
logico (Poi et al,, 2016).

Lasciudades capitales de las provincias de Formosa, Cha-
co, Corrientes, Misiones, Santa Fe y Entre Rios tuvieron
un acelerado proceso de urbanizacién desde 1960 hasta
la actualidad, periodo en el cual el numero de habitantes
se incrementé considerablemente. Este proceso, debido
mayormente al desplazamiento de la poblacién rural a
los centros urbanos (Foschiatti, 2012), generé el deterioro
de los ambientes acuaticos debido principalmente a una
falta de planificacién territorial y a la precariedad en la
ocupacioén de las tierras.

Macroinvertebrados bentonicos
Indicadores utilizados, asociacion de especies

En sistemas tan complejos como el rio Parana y su lla-
nura aluvial no es facil distinguir los distintos grados
de enriquecimiento organico/contaminacién a través
de la estructura bentoénica si no se tienen conocimien-
tos minimos sobre los requerimientos ecolégicos de las
especies dominantes en la comunidad benténica tipica
del ambiente en estudio. No obstante, si bien es difi-
cil identificar un ensamble representativo para un tipo
especifico de contaminacioén, el conocimiento de la es-
tructura del ensamble es util porque se pueden identi-
ficar dreas donde la calidad es pobre y en esas dreas es
donde se deberdn intensificar los estudios a fin de dar
posibles soluciones. Por otro lado, también es util para
delimitar a nivel sistémico areas de mayor perturba-
cién. En este sentido, es fundamental tener un anadlisis
del sistema y no sélo de un area reducida, porque las
posibilidades de hacer un diagnéstico y dar recomen-
daciones erréneas aumentan en el ultimo caso. Al res-
pecto, en rios con llanura de inundacién es necesario
tener en cuenta no sélo el cauce principal sino también
el area inundable (Marchese et al.,, 2008a) ya que debi-
do a la dindmica hidrosedimentolégica se produce re-
distribucion de sedimentos desde el cauce principal al
area inundable y viceversa.

De acuerdo con el analisis de resultados obtenidos en el
sistema del rio Parana en su tramo medio, los ambien-
tes determinados como enriquecidos organicamente
fueron aquellos directamente afectados con descargas
industriales y/o cloacales (Marchese, 1997; Marchese y
Ezcurra de Drago, 1999, 2006; Zilli y Gagneten, 2005; Pavé
y Marchese, 2005; Marchese et al, 2008a). Por otro lado,
en ambientes de la llanura aluvial se estudi¢ el efecto del
ganado sobre los invertebrados bentoénicos y el proceso
de enriquecimiento con materia organica en los hume-
dales segun la carga de ganado (Mesa et al., 2015, 2016). En
los rios Salado del Norte (tributario del rio Parand) y San-
ta Fe (cauce secundario) se observaron diferencias entre
las estaciones aguas arriba, en la descarga de efluentes
cloacales e industriales y aguas debajo de éstos. En las
estaciones frente a los desagiies de aguas residuales se
observaron aguas enriquecidas organicamente, que ten-
dian a recuperarse aguas abajo. Esto coincide también
con los valores de DBO,, concentracién de fosfatos y de
clorofila a que también aumentan en las mismas estacio-
nes (Garcia de Emiliani y Devercelli, 2004).

Es importante sefialar que en el rio Santa Fe el impacto
del desagiie cloacal sobre la fauna benténica sélo se ob-
serva en la ribera derecha donde se asienta la ciudad. Di-
cho efecto es “diluido” en el mismo sector en el centro del
rio, ya que, aunque en bajo nimero, se encuentra Narapa
bonettoi que es una especie de oligoquetos intolerante a
enriquecimiento orgdnico. Esto se debe a que es un rio de
considerable caudal (1.700 m®s?) y que el flujo de agua se
recuesta sobre la ribera derecha.

En el sistema del rio Parand podemos identificar un proce-
so de eutrofizacién antropogénica y un proceso de eutro-
fizacién natural. El proceso de eutrofizacion natural se da
en los cauces secundarios de menor caudal (< 500 m®s™) y
en las lagunas principalmente aisladas. Este proceso esta
relacionado con el régimen hidrolégico y sus fluctuacio-
nes estacionales entre la potamofase y limnofase (Neiff,
1990). En los cauces menores y las lagunas con alta cober-
tura vegetal, segun su conexién al cauce y por consiguien-
te tiempo de residencia del agua, si la amplitud y magni-
tud de la fase de aguas bajas es grande, se da un efecto de
empobrecimiento en el bentos con una gran acumulacién
de necromasa vegetal a nivel del fondo que conlleva a baja
concentracién de oxigeno, llegando inclusive a estados de
anoxia y alta concentracién de acido sulfhidrico (Marche-
se y Ezcurra de Drago, 2006). Este proceso sucesional es
reseteado durante la fase de inundacion, principalmente
por las de mayor amplitud y magnitud como los efectos
del fendmeno ENSO (Marchese et al,, 2002). Muchos auto-
res han demostrado que las macréfitas actiian reciclando
el fésforo desde el sedimento al agua en forma continua.
Durante la senectud o muerte de la planta, se produce la
liberacion de importantes cantidades de fosforo y en con-
secuencia se reinicia el ciclo (Maine et al,, 1996; Carignan y
Vaithiyanathan, 1999; Panigatti, 2000).

La bioindicacién en el monitoreo y evaluacion de los sistemas fluviales de la Argentina



De acuerdo con los resultados obtenidos en estudios reali-
zados en distintos tipos de lagunas, cauces secundarios y
tributarios del rio Parana (sintetizados en Marchese et al,,
2002 y Ezcurra de Drago et al., 2007; Zilli y Gagneten, 2005;
Pavé y Marchese, 2005) se puede establecer un gradiente de
asociacion de especies indicadoras de condiciones tréficas
desde ambientes con bajo contenido organico, hasta am-
bientes eutréficos. Cabe sefialar ademads, que las asociacio-
nes de especies dependen de la calidad quimica del agua,
principalmente la conductividad, ademas del enrique-
cimiento con materia organica del agua y sedimento del
fondo. En este sentido, Tubifex blanchardiy Paranais frici sélo
fueron registrados en ambientes con alta conductividad y
también se registrd que Chironomus xanthus y Limnodrilus
hoffmeisteri son tolerantes a altos valores de conductividad.

Se puede determinar, en los extremos del gradiente de
enriquecimiento orgdnico, la dominancia de L. hoffmeis-
teri sobre los otros taxa, respondiendo a condiciones de
cauces o sectores de ellos enriquecidos, mientras que en
ambientes no enriquecidos organicamente dominan otros
oligoguetos como N. bonettoi y Haplotaxis aedeochaeta. Con
respecto a los quironémidos, Parachironomus sp. y Polype-
dilum sp. son mas abundantes en ambientes no afectados
por descargas organicas de origen antropogénico, mien-
tras que Axarus sp. y C. xanthus aumentan su densidad en
ambientes enriquecidos organicamente (Tabla 1).

Asi, la asociacién de especies que representa ambos
extremos de menor a mayor gradiente tréfico en am-
bientes l6ticos de mayor caudal del sistema del Parana
con baja conductividad esta dada por Narapa bonettoi
+ Haplotaxis aedeochaeta + Myoretronectes paranaensis +
Tobrilus sp.+ Lopescladius sp.=> Limnodrilus hoffmeisteri +
Pristina americana + Chironomus xanthus + Pisidium sp.+
Corbicula fluminea.

Por otro lado, el gradiente en los ambientes con alta con-
ductividad esta representado por la asociaciéon de Glypto-
tendipes sp. + Polypedilum spp. + Cytheridae sp. + Paranais
frici=> Tubifex blanchardi + Heleobia parchappei + Chironomus
xanthus + Goeldochironomus sp. + Limnodrilus hoffmeisteri.

Como fue mencionado, la presencia de T. blanchardi en
nuestra regién esta sélo asociada a ambientes de alta
conductividad (Varela et al, 1986; Marchese, 1988; Mar-
chese y Ezcurra de Drago, 1999). Dicho pardmetro, para
esta especie es el factor principal que determina su dis-
tribucién y el enriquecimiento organico, tanto de origen
natural como de origen antropogénico (cuenca del rio Sa-
ladillo y rio Salado, respectivamente), es una condicién
secundaria, aunque necesaria.

Con respecto a los ambientes leniticos, se presentan
marcadas diferencias en densidad y riqueza de espe-
cies en los ensambles de macroinvertebrados bentoéni-
cos seqgun el tipo de conexién de las mismas y ademas
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estan fuertemente influenciadas por el régimen hidro-
sedimentolégico. Asi, en las lagunas de conexién direc-
ta con el rio, la asociacién tipica incluye a Campsurus
sp., Pisidium sp., Pristina spp., Dero spp. y Nais spp., mien-
tras que, en lagunas aisladas, la asociacién de especies
es caracterizada por C. xanthus, Branchiura sowerbyi, L. ho-
ffmeisteri, Aulodrilus pigueti (Marchese et al.,, 2002).

Aplicacidn de indices bidticos

Para muchos de los ambientes 1éticos del tramo medio
del rio Parana, los indices propuestos en la bibliografia
mundial del hemisferio Norte no son aplicables, debido
fundamentalmente a que los grupos taxonémicos con-
siderados en estos indices como de aguas limpias o in-
tolerantes, no son los comunmente registrados (ej. ple-
copteros, tricopteros y efemerdpteros) en los ambientes
l16ticos de este sistema. Por otra parte, aquellos grupos
considerados como tolerantes o de aguas contaminadas,
tales como oligoquetos y quironémidos son precisamen-
te los taxa que caracterizan al bentos de grandes rios con
llanura aluvial. Al presente, los indices biéticos (ver sin-
tesis en Fig. 2) aplicados en rios del sistema del rio Para-
na se basan en la relaciéon Limnodrilus hoffmeisteri/densi-
dad total, que aumenta en ambientes con contaminacion
organica (Marchese, 1997, Marchese y Ezcurra de Drago,
1999; Pavé y Marchese, 2005). Asi, solo la presencia de L.
hoffmeisteri no es indicadora de contaminacién organica
sino su densidad o dominancia. Por otro lado, en los am-
bientes de alta conductividad disminuye la relacién qui-
ronémidos/oligoquetos y puede ser utilizada si se tiene
conocimientos de las caracteristicas fisicas del ambien-
te a fin de determinar si se debe a una menor calidad del
agua o solo a las caracteristicas del hébitat (Marchese y
Ezcurra de Drago, 1999; Pavé y Marchese, 2005).

En cauces secundarios y tributarios de menor caudal,
indices tales como IMPRP (Rodrigues Capitulo, 1999), IB-
Pamp (Rodrigues Capitulo et al,, 2001), BMWP (Armitage
et al,, 1983; Alba Tercedor y Sanchez Ortega, 1988), IBF
(Hilsenhoff, 1988) han sido aplicados en la subregién de
la Pampa Mesopotamica (Entre Rios) donde se obtuvie-
ron diferencias en la discriminacién de calidad del agua
segun el indice aplicado, lo que sugiere la necesidad de
un ajuste de los indices a la regién (Cretaz Minaglia et al.,
2014, 2015; Judrez et al., 2016).

Por otro lado, en el rio Salado del Norte el IMRP y el SIG-
NAL 2 (Chessman, 2003) fueron los indices que mejor
reflejaron las condiciones del ambiente y distinguieron
con mayor exactitud los sitios perturbados por metales y
enriquecimiento organico (Capeletti et al., 2017).

A pesar del debate sobre la validez de indices de diver-

sidad para estudios de monitoreo, aun es uno de los pa-
rametros de la comunidad utilizado para medir la salud
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Tabla 1. Lista de asociacion de especies indicadoras de aguas de un gradiente tréfico de menor a mayor enriquecimiento

organico del rio Parana.

Aguas limpias, con baja concentracién de materia
orgdnica de origen natural o antropogénica

N

Aguas con moderada concentracion
de materia organica de origen natural
0 antropogénica

V

Aguas con alta concentracion de
materia organica de origen natural
0 antropogénica

Oligochaeta

Narapa bonettoi
Haplotaxis aedeochaeta
Turbellaria
Myoretronectes paranaensis
Itaspiella parana
Nematoda

Tobrilus sp.

Diptera Chironomidae
Lopescladius sp.
Djalmabatista sp.
Tanytarsus sp.
Parachironomus sp.
Glyptotendipes sp.
Ephemeroptera
Campsurus violaceus
Oligochaeta
Paranadrilus descolei
Bothrioneurum americanum
Aulodrilus pigueti
Pristina americana
Paranais frici

Diptera Chironomidae
Polypedilum spp.
Criptochironomus sp.
Coelotanypus sp.
Ablabesmyia sp.
Mollusca Bivalvia
Pisidium sp.

Corbicula fluminea
Oligochaeta

Branchiura sowerbyi
Limnodrilus udekemianus
Nais variabilis

Nais communis

Dero multibranchiata
Dero sawayai

Diptera Chironomidae
Axarus sp.
Goeldichironomus sp.
Mollusca Gasteropoda
Heleobia parchappei
Diptera Chironomidae
Chironomus xanthus
Oligochaeta

Tubifex blanchardi
Limnodrilus hoffmeisteri

de un ambiente (Washington, 1984). Wilhm y Dorris (1968)
sugirieron para distinguir el estado de un rio, que un in-
dice de diversidad (d o H) < 1,0 indica que esta altamente
poluido, si es d =1,0-3,0, moderadamente poluido y d > 3,0,
aguas limpias. La aplicacién de este criterio al sistema

del Parana (principalmente al cauce principal o cauces
secundarios de mayor caudal) seria errénea, porque la
diversidad en la faja central de dichos cauces general-
mente es < 1,0 (Marchese y Ezcurra, 1992; Blettler y Mar-
chese, 2005; Ezcurra de Drago et al., 2007). Esto no se debe
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indices biéticos
aplicados

@ Puntos finales

Oligoquetos/quironémidos

Macroinvertebrados IMRP
benténicos ™ | 1BPamp
IBF
BMWP
Signal2

Densidad Limnodrilus hoffmeisteri /dens total

indice de diversidad de Shannon

Toxicidad aguda
Toxicidad crénica en
sedimento
Bioacumulacién

Supervivencia

Crecimiento

Reproduccién

Capacidad de acumulacién/
eliminacién

Tasa y tiempo de
emergencia en
quironémidos

Malformaciones bucales
en quironémidos

Supervivencia
Inmovilizacién

IRMP
Macroinvertebrados IBPamp
asociados a macrdfitas Signal2
EOT/densidad total
Igeo

Zooplancton — Riqueza de especies
Diversidad de tallas
Diversidad taxonémica

Métricas: biomasa, relacion

Indice de diversidad de Shannon

abundancia entre microcrustaceos,
entre microscrustaceos/rotiferos

Atributos Historia de vida
Tasa eta de crecimiento
poblacional

Tasa intrinseca de
crecimiento poblacional
Capacidad de
bioacumulacién/eliminacion
Transferencia tréfica
Relacion depredador-presa

Toxicidad aguda
Toxicidad crénica
Bioacumulacién
Biomagpnificacion
Comportamiento

(efecto de info quimicos)

Figura 2. Sintesis de indices biéticos aplicados, bioensayos y puntos finales analizados utilizando macroinvertebrados benténicos,

macroinevrtebrados asociados a macroéfitas y zooplancton.

a aguas de mala calidad sino a las caracteristicas fisicas
del cauce (gran caudal, lecho mévil con dunas de hasta
8 -11m de altura y estrés hidraulico (Drago, 2007; Blettler
et al, 2008, 2012, 2016) que lo hacen sumamente riguroso
para su colonizaciéon y sélo una asociacion de tres espe-
cies (N. bonettoi + H. aedeochaeta + M. paranensis) es la mas
frecuente y alcanza un mayor desarrollo. En coinciden-
cia con Prat et al. (2009), el indice de diversidad sélo debe
ser tenido en cuenta como un parametro mas a analizar
en la estructura de la comunidad pero no para determi-
nar por si solo grados de polucioén.

Hay otros indices como IOBS (Oligochaete Index of Se-
diment Bioindication), (Association Francaise de Nor-
malisation AFNOR, 2002; Lafont et al., 2007) e IOBL (Oli-
gochaete Index of Lake Bioindication, AFNOR 2005), que
aunque muy utilizados en Francia principalmente y que
podrian ser utiles en ambientes de la llanura aluvial, aun
no fueron aplicados, dado que deberian ser ajustados a
especies dominantes en esta regién. Asimismo, técnicas
mas recientes, como la aplicacién de técnicas de secuen-
ciaciéon masiva de ultima generacién (NGS, de sus siglas
en inglés), tienen el potencial de extender la aplicacién
de informacién de ADN para su uso en biomonitoreos de

rutina (Hajibabaei et al., 2011; Carew et al., 2013). Estas he-
rramientas para evaluar calidad ambiental fueron utili-
zadas principalmente con oligoquetos dada su dificultad
de identificacion (Vivien et al., 2015, 2016), pero al presen-
te, no se conoce su aplicacién en biomonitoreos de am-
bientes de América del Sur.

Los {ndices de similitud y disimilitud son numerosos en
la literatura y en los estudios cuali-cuantitativos de la
region; el indice de Bray-Curtis fue uno de los mas uti-
lizados. Por otro lado, la aplicacién de técnicas de anali-
sis multivariado de ordenacién y clasificacién han sido
marcadamente restringidos a la deteccién de patrones
en estudios extensivos que incluyen muchos sitios de
muestreo o ambientes. En estudios de la regién, inclu-
yendo distintos tipos de ambientes se aplicé el Analisis
de Componentes Principales (ACP), el Andlisis de Corres-
pondencia Canoénica (ACC), el Andlisis de Corresponden-
cia Detendenciado (ACD) y el Analisis Multidimensional
de Escalamiento No Paramétrico (NMDS) con resultados
que permitieron discriminar gradientes de perturbacién
(Marchese, 1997; Marchese y Ezcurra de Drago, 1999; Pavé
y Marchese, 2005; Zilli y Gagneten, 2005; Marchese y Ez-
curra de Drago, 2006; Marchese et al., 2008a).
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Macroinvertebrados de
areas vegetadas en humedales

Como se expresara anteriormente, la aplicacién de indi-
ces bidticos ampliamente utilizados que fueron disefiados
para rios y arroyos de bajo orden, se complica en los hu-
medales debido a la complejidad del habitat ejercido por
la vegetacion (USEPA, 20023, Batzer y Boix, 2016). Algunos
atributos de los ensambles como la riqueza de especies
(Awal y Svozil, 2010) o de familias (Ortega et al., 2004), la
abundancia total y la riqueza de taxones (Stewart y Dow-
ning, 2008) fueron usados para conocer la integridad de
los humedales. Otros autores han propuesto como indi-
cadores de esta situacién la abundancia relativa de Ephe-
meroptera, Odonata, Trichoptera, Tanypodinae, Chirono-
midae, Oligochaeta y Coleoptera (Lunde y Resh, 2012), la
riqueza, densidad y proporciéon de EOT (Ephemeroptera,
Odonata y Trichoptera) respecto de la abundancia total
(Stewart y Downing, 2008) y el cociente entre la riqueza de
Coleoptera y Heteroptera (Ortega et al., 2004).

En el caso de los humedales con cobertura parcial o to-
tal de vegetacion acuatica, el fondo estd cubierto por una
capa de detritos vegetales de espesor variable, donde
unos pocos taxones de invertebrados, como Oligochae-
ta y Chironomidae, son predominantes. La baja diversi-
dad y abundancia de los macroinvertebrados del bentos
limita la aplicacién de algunas métricas indicadoras de
la integridad biética de estos humedales (Kashian y Bur-
ton, 2000). Por ello, es de vital importancia incorporar los
macroinvertebrados de las areas vegetadas que aportan
informacién complementaria y son ensambles de alta
abundancia y diversidad.

La gran diversidad de ambientes, de tipos de habitat y
condiciones fisicoquimicas del agua que presenta el no-
reste de Argentina han permitido reunir informacién so-
bre los ensambles de invertebrados, tanto en los ambien-
tes de aguas léticas como leniticas. A los efectos de este
capitulo se han tomado los casos mas relevantes que
cuentan con numero elevado de muestreos y situacién
de referencia.

A continuacion, se sefialan dos casos de estudio en la re-
gion objeto de este capitulo.

El rio Negro es un curso de agua de llanura de la pro-
vincia del Chaco que atraviesa, en su tramo bajo, el area
metropolitana del Gran Resistencia y recibe diferentes
efluentes domésticos e industriales (Zabala, 1999). De
acuerdo con la informacién obtenida en cinco sitios lo-
calizados en el gradiente longitudinal del rio durante
periodos lluviosos y de estiaje (Damborsky et al., 2012),
el andlisis de componentes principales agrupa a los si-
tios del tramo medio y los segrega de los sitios del tramo
bajo, los que presentan mayor conductividad eléctrica,
salinidad y contenido de nutrientes. Los indices IMRP

(Indice de Macroinvertebrados Pampeanos), SIGNAL 2 y
IBPAMP (Indice Bidtico para rios y arroyos pampeanos)
aplicados a los ensambles de invertebrados de las areas
litorales pobladas por dos especies de plantas acuaticas
(Damborsky y Poi, 2015) responden de forma adecuada a
los cambios en las condiciones del agua derivadas de la
contaminacién. Los valores altos del IMRP (entre 10,95 y
12,65) en el tramo medio del rio se corresponden con la
presencia de invertebrados relativamente sensibles a las
perturbaciones ambientales, tales como Hyalella curvispi-
na, Trichodactylus borellianus y Palaemonetes argentinus. En
el tramo bajo del rio con mayor efecto antrépico no se
recolectaron organismos de mayor valor ecoldégico como
indicadores ambientales (Amphipoda, Decapoda, Ancyli-
dae, Trichoptera, larvas de Odonata y de Ephemeroptera)
y se registraron grupos tolerantes tales como Chironomi-
dae, Stratiomyidae, Ephydridae, Oligochaeta y Nemato-
da. El indice SIGNAL 2 ubica a cuatro de los sitios mues-
treados como aguas de alta salinidad y concentracion de
nutrientes y solo un sitio del tramo bajo fue considerado
como afectado por polucién urbana, segun los ensambles
de invertebrados registrados.

Otros rios del Chaco Oriental que atraviesan areas con
suelos salinos tienen elevada salinidad durante el pe-
riodo de sequia. Un ejemplo de ello es el rio Salado cuyas
aguas, con alto contenido de sulfato, cloruro y sodio en
estiaje, llegan a 19,1 gl de salinidad y la conductividad
alcanza 39.000 pS.cm™. En las condiciones descriptas
no se registran plantas acuaticas y solo persisten algas
filamentosas visibles al ojo desnudo de los géneros En-
teromorpha (Chlorophyta) y Compsopogon (Rhodophyta).
Los ensambles de invertebrados tienen baja diversidad
(Poi de Neiff et al,, 2002) y se componen del molusco H.
parchappei (98,8% del total) y de los coledpteros adultos
(Berosus coelacanthus y Berosus patruelis). Conocer la
linea de base ambiental de estos rios salinos en el pe-
riodo seco es de vital importancia para no confundir el
efecto de la salinidad con el derivado de la contamina-
cién del agua. En estos rios H. parchappei u otra especie
podria ser utilizada en los test de toxicidad debido a su
tolerancia a la salinidad.

La Laguna Brava es un humedal localizado a 13 km de
la ciudad de Corrientes cuyas caracteristicas limnolé-
gicas se conocen desde su etapa pristina (Bonetto et al.,
1978a). Durante casi dos décadas recibio los efluentes
no tratados de una planta textil con liquidos a 43°C y
18.200 puS.cm™ de conductividad, lo que ocasioné cam-
bios en las condiciones fisicas y quimicas del agua y
de diferentes comunidades bidticas (Zalocar de Domi-
trovic y Asselborn, 2000, CECOAL, 2011). La salinidad
del agua de la laguna se incrementé diez veces, con
el consecuente aumento en el contenido de sodio y de
cloruros, la concentracién del oxigeno disuelto dismi-
nuyo y el pH del agua cambié de neutro a fuertemen-
te alcalino, por la incorporacién de sales y de anilinas
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(CECOAL, 2011). Las praderas de plantas sumergidas
(Ceratophyllum demersum) desaparecieron debido al
cambio en la transparencia del agua y al aumento de la
salinidad. La vegetacién flotante, por el contrario, regis-
tré un aumento en el namero de especies, destacando-
se el importante desarrollo de camalotales en relacion
con los altos valores de nutrientes en el agua (CECOAL,
2011). Las especies tolerantes correspondieron a hirudi-
neos (Helobdella sp.), oligoquetos (Dero sp.), ostracodos y
larvas de dipteros Chironomidae (Chironomus sp.). Los
ostracodos pueden vivir en areas ricas en materia or-
ganica y algunas especies estan adaptadas a pH muy
elevado (alcalino). En los muestreos posteriores a la
declaracioén de la laguna como Reserva Natural Provin-
cial de Usos Multiples por el Gobierno de la provincia
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de Corrientes en 2012, el numero de invertebrados en
las areas vegetadas por plantas flotantes (Gallardo et al.,
2017) fue 7 veces menor que el registrado durante los
muestreos tomados como linea de base (Tabla 2). Ade-
mas, no fueron encontrados tricépteros ni algunas de
las especies de efemerdpteros registradas previamente
(Asthenopus guarani, Fig. 3). De los estudios comparati-
VoS surge que la proporcién de tricopteros disminuye
desde porcentajes comprendidos entre 0,6 y 6,4 en la si-
tuacion de referencia a cero. La desaparicion de Asthe-
nopus guarani de la laguna durante y con posterioridad
al vertido de los efluentes la torna una especie sensible
a la contaminacién porque en los estudios de linea de
base fue abundante en diferentes especies de plantas
acuaticas y en el bentos (Bonetto et al., 1978b).

Tabla 2. Métricas utilizadas para evaluar la integridad biolégica de la laguna Brava en la situacién previa y posterior al vertido
de efluentes industriales. En la situacién posterior al disturbio la vegetacién sumergida desaparecié de la laguna. La informa-
cion consignada corresponde a muestreos estacionales durante un ciclo anual en ambas situaciones. * La unidad de referen-
cia fue ind/10 g de peso seco de vegetacion para la especie sumergida e ind.m? para la especie flotante.

Especie vegetal sumergida Especie vegetal flotante libre

Situacion previa al | Situacion posterior | Situacion previa al | Situacion posterior
Métricas disturbio al disturbio disturbio al disturbio
Numero total de taxa 30 - 50 60
Nudmero de familias 23 - 35 36
Ndmero de taxa de:
EOT 7 - 7 4
Ephemeroptera 3 - 3 1
Trichoptera 2 - 2 0
Odonata 2 - 2 2
Coleoptera 5 - 19 20
Porcentaje promedio de:
EOT 17 - 35 7.7
Ephemeroptera 8,8 - 0,4 2,1
Trichoptera 4,7 - 04 0
Odonata 3,5 - 27 56
Coleoptera 3,3 - 17,6 329
Chironomidae 41,3 - 34 4,9
Abundancia promedio de:
Ephemeroptera 56,3 - 43,3 50,8
Trichoptera 61 - 57,5 0
Odonata 39,5 - 2781 83,1
Coleoptera 9,5 - 1983,1 432,3
Chironomidae 758,3 - 3967,4 83,16
Promedio de la abundancia total
de macroinvertebrados* 12655 ’ 10046 13739
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Figura 3: Taxa de macroinvertebrados asociados a la vegetacion acuética que fueron sensibles a los cambios en las condi-
ciones fisicas y quimicas del agua en respuesta a la contaminacién industrial en la laguna Brava.

La riqueza de EOT, propuesto como indicador biolégico
de la condicién ecoldgica en humedales (Stewart y Dow-
ning, 2008), disminuye durante el evento de contamina-
cién respecto de la informacién de referencia, pero no su
proporcion respecto del total (Tabla 2). Esto se debe a que
las larvas de Caenis sp. (Ephemeroptera) y de los odona-
tos (Libellulidae y Coenagrionidae) fueron abundantes en
ambas situaciones.

Hyalella curvispina (Amphipoda) es un crustaceo muy
frecuente en los humedales del noreste de Argentina
donde vive asociado a distintas especies de plantas
acuaticas (Poi de Neiff y Neiff, 2006). Su densidad pobla-
cional es alta durante primavera y verano en las lagu-
nas permanentes con conductividad eléctrica entre 65
y 260 mS.cm™ y dominancia de Pistia stratiotes (Galassi
et al, 2006). Con posterioridad a los eventos de conta-
minacién de la laguna Brava, se registré deplecién del
oxigeno disuelto en los meses mas cdlidos y la ausencia
de H. curvispina (Gallardo et al,, 2017). Esta disminucién
en la abundancia de sus poblaciones en condiciones de
hipoxia fue sefialada en otras lagunas de Corrientes y
en el bentos del rio Santa Cruz (Tagliaferro y Pascual,
2017). Los adultos de H. curvispina expuestos a bajas

concentraciones de pesticidas (endosulfan) en expe-
riencias de laboratorio aumentan la tasa de consumo de
oxigeno (Negro et al., 2013).

Pseudopalaemon bouvieri (Palaemonidae) citado como
frecuente en las praderas de C. demersum durante la
situacién de referencia (Bonetto et al, 1978b) no fue
registrado en la laguna Brava con posterioridad al ver-
tido de los efluentes. Este camaron tiene distribucién
restringida a los cuerpos de agua de la Mesopotamia
Argentina y habita la vegetacién acuatica sumergi-
da de lagunas de Corrientes, las cuales se caracteri-
zan por tener baja salinidad (Carnevali et al,, 2016). La
ausencia de registros pudo estar relacionada con los
cambios en la condicién de la laguna o con la desapa-
ricién de C. demersum.

Los moluscos Ancylidae son frecuentes en aguas con bue-
nas condiciones ecolégicas y muy frecuentes en la vege-
tacion acuatica de las lagunas del nordeste de la Argenti-
na. Con posterioridad a los eventos de contaminacién, su
proporcién disminuye en la laguna Brava (a menos del 1%)
respecto de la situacién previa en que varian entre el 4% y
el 27,8% del total de los invertebrados (Fig. 3).

La bioindicacién en el monitoreo y evaluacion de los sistemas fluviales de la Argentina



Zooplancton

En este capitulo se analizan algunos mecanismos de
respuesta del zooplancton a estresores naturales y an-
trépicos, principalmente los efectos adversos de varios
contaminantes (metales y plaguicidas) sobre especies
zooplancténicas de distribucién holartica y sobre espe-
cies representativas del Litoral Fluvial Argentino (LTF).

Asociacién de especies indicadoras:

Estudios realizados en una laguna urbana del sistema del
rio Parana (laguna Setubal) para evaluar los efectos de la
urbanizacién han mostrado una alta abundancia de pro-
tozoos (Dexiostoma campylum, Didinium nasutum, Plagyopi-
la y rotiferos Bdelloidea Philodina sp. y Rotaria sp.) en los
sitios de recepcién de desaglies pluviales; mientras que
los rotiferos Monogononta (Platyias quadricornis, Mytilina
ventralis y Lepadella ovalis) y el cladécero Chydorus pubes-
cens fueron dominantes en el sitio de referencia (José de
Paggi et al,, 2008). En el mismo sistema, la concentracién
de nitratos, amonio, calcio, sulfato y potasio indicaron
tres érdenes de magnitud mayores a cuerpos de agua no
contaminados de la regién (Maine et al,, 1999). Los auto-
res concluyeron que el impacto de la urbanizacién se vio
reflejado tanto en la quimica del agua como en la compo-
sicién del zooplancton.

Por otro lado, en el sistema del rio Salado (tributario del
rio Parand) en su tramo inferior, muestran condiciones
que permiten considerarlo entre meso y polisaprobios
segun Margalef (1983) dado que estan enriquecidos or-
ganicamente (Gagneten et al. 2007). Los valores de DQO
fueron mas altos en el arroyo Las Prusianas (media
128 mgO,L ") y mas bajos en el rio Salado (media 38,0
mgO,L7), registrandose una amplia variacion estacional
con valores mds altos en primavera y mas bajos en vera-
no. Ademads de la carga contaminante que ingresa al rio
Salado en su tramo inferior a través del arroyo Cululy,
se produce un aporte importante de contaminantes por
los efluentes industriales y urbanos de la ciudad de Es-
peranza (Santa Fe). En aguas bajas y dada la poca pen-
diente de toda la regién, se forman bafiados que pueden
ser muy extensos y con gran superficie con cobertura
vegetal multiespecifica. De modo similar a lo registrado
para el sistema del rio Parana Medio, en los amplios ba-
fiados del rio Salado se acumula necromasa vegetal que
genera estados de anoxia. A esta perturbacién de origen
natural se suman procesos de contaminacion industrial
puntuales y difusos con la presencia no sélo de agro-
quimicos, pesticidas y nutrientes aportados por esco-
rrentia o lixiviacion de campos aledafios sino también
valores de metales en agua y sedimentos de fondo (Cr,
Cu, Pb pero no Cd) y sulfuro mayores a los estandares
permitidos (Gagneten y Ceresoli, 2004).Los valores de
materia organica, O, disuelto, nitritos, nitratos y sulfuro
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indicarian la confluencia de procesos de eutrofizacién y
contaminacién del sistema.

Al relacionar datos quimicos y biolégicos, se observa
que la densidad de zooplancton presenté correlaciones
negativas y significativas con la concentracién de Cr y
sulfuro; los cladéceros son los organismos menos to-
lerantes. Resultados similares fueron encontrados por
Gagneten y Marchese (2003) por el efecto del herbicida
Paraquat. La densidad total del zooplancton fue signifi-
cativamente mayor en el rio que en los canales y arro-
yos en la cuenca del rio Salado en su tramo inferior, con
dominancia de rotiferos pero mayor biomasa de cla-
doéceros. Entre los copépodos, Calanoida dominé sobre
Cyclopoida y Harpacticoida. Correlaciones negativas se
encontraron entre biomasa de copépodos y concentra-
ciones de Cu y Pb (Gagneten y Paggi, 2009). La riqueza
y diversidad de especies fueron buenos indicadores de
estrés ambiental: los rotiferos son los mas tolerantes a
metales, seqguidos por copépodos y cladéceros. La alta
conductividad registrada en el rio Salado (media 5.965
1S.cm™) también podria ser causa de la proliferaciéon de
algunas especies de rotiferos tolerantes, tales como los
géneros Hexarthra, Brachionus y Lecane, representados
por numerosas especies. La biomasa absoluta decrecié
en el orden Copepoda>Cladocera>Rotifera. Las concen-
traciones de Cr del rio Salado Inferior (Gagneten et al,
2007) fueron muy superiores a los anteriormente regis-
trados por Villar et al. (1998) en el rio Parand para sus
tramos medio e inferior. Cataldo et al. (2001) registraron
entre 3,16 y 4,97ug L Cr en aguas superficiales y entre
27,90 y 59,90ug L! Cr en agua intersticial del delta del
rio Parana. Por su parte, Gagneten y Ceresoli (2004) re-
gistraron hasta 215ug L* de Cr en aguas del arroyo Las
Prusianas que desemboca en el rio Salado, es decir, con-
centraciones de Cr entre uno y dos érdenes de magni-
tud superiores a las del rio Parana Medio.

La densidad total presentd una relacién positiva con
el oxigeno disuelto y con el mesozooplancton pero no
con el microzooplancton, lo que indica que el microzoo-
plancton serfa mas tolerante a la deficiencia de OD que
la fraccion mayor. Por otro lado, Gagneten y Paggi (2009)
sefialan que la biomasa zooplancténica fue mucho me-
nor en comparacién con sistemas menos contaminados
de la regién (Paggi y José de Paggi, 1990). Este patrén es
contrario a lo registrado para la densidad, lo que estuvo
vinculado al establecimiento y proliferacién de especies
de pequefia talla. Se encontraron correlaciones negati-
vas entre la biomasa de copépodos y las concentraciones
de Cu y Pb en sedimentos y entre densidad de rotiferos
y concentracién de Cr en sedimentos. Esto indica que
esta linea de evidencias (declinaciéon en la biomasa del
zooplancton a mayor concentraciéon de metales) es un
buen indicador de sistemas acuaticos contaminados con
metales. Se determinaron tres grupos de ambientes en
la cuenca del rio Salado inferior: el cauce principal del
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rio, con menor contaminacién y mayor densidad, riqueza
y diversidad de zooplancton, y abundancia de cladéce-
10S, que se separd claramente de los otros dos grupos de
cursos de agua, principalmente canales y arroyos don-
de abundaron especies estrategas r de escasa biomasa
y unas pocas especies tolerantes, tales como Eucyclops
neumani. También disminuy¢ la riqueza y la diversidad
de especies en relacién con la concentracion de metales
(Gagneten et al, 2009).

Por otra parte, mas recientemente Regaldo et al. (2017)
abordaron la contaminacién por metales (Cr, Cu, Pb y el
metaloide As) y plaguicidas (Atrazina y Endosulfan) en
el sistema de los arroyos Colastiné-Corralito, que atra-
viesan zonas agricolas e industriales del centro-sur de la
provincia de Santa Fe y desembocan en el rio Coronda
(cauce secundario del rio Parand), registrando niveles
muy altos de contaminacién por metales. Los valores
maximos de Cr y Pb superaron 137 y 143 veces los niveles
guia del Cr, y 87 y 97 veces del Pb. También se registré la
mayor concentracién de Cu en el arroyo Colastiné, que
superd 35 veces los valores propuestos para la proteccién
de la biota acuatica. En todos los sitios se manifesto el
siguiente orden en la concentracién en sedimento: Pb>-
Cu>Cr>As. En relacion con los plaguicidas, la Atrazina en
agua se registré en concentraciones mayores que las del
endosulfan -un insecticida prohibido en la Argentina, en-
tre muchos otros paises-, aunque nunca sobrepas¢ los ni-
veles guia, mientras que cuando se registré endosulfan,
siempre los supero.

indices aplicados

El indice de Geoacumulacién (Igeo) introducido por Mii-
ller (1981) y aplicado por varios autores en diferentes
contextos (Salomons y Forstner, 1984; Jordao et al., 2002;
Mufliz et al., 2004) es usado como una medida de conta-
minaciéon de sedimentos por metales. Miiller determiné
el grado de contaminacién por metales en base a siete
rangos del /geo (desde ambientes no contaminados has-
ta muy seriamente contaminados) mediante: /geo = log,
CN/1.5 BN, donde CN es la concentracion medida del me-
tal N en el sedimento y BN es el contenido del elemento
en promedio en el sedimento de ambientes no contami-
nados de referencia. El factor 1.5 fue introducido para in-
cluir posibles diferencias en los valores histéricos debi-
dos a variaciones en la litosfera.

En la cuenca del rio Salado inferior se encontraron dife-
rencias significativas en metales entre agua y sedimen-
to en relaciéon con un sitio control. Se pudo diferenciar
contaminacién histérica y difusa, de contaminacion
puntual de origen industrial (Gagneten et al., 2007). En
el mencionado sistema, los valores del Igeo para Cr y Pb
variaron entre “altamente contaminado” y “seriamente
contaminado”.

Se encuentran disponibles diversos indices para deter-
minar la integridad ecolégica de sistemas acuaticos en
relacion con la estructura de las comunidades (Gallar-
do et al, 2011). Sin embargo, su utilidad varia considera-
blemente dependiendo de los pardmetros medidos y la
informacién que proveen dependera de las condiciones
ambientales, dificultando asi la seleccion de los indices
mas apropiados para biomonitoreos de cuencas hidro-
graficas y la comparacioén entre diferentes sistemas.

Las mediciones mas tradicionales son la riqueza y di-
versidad de especies, pero hay otros tales como la di-
versidad funcional, la diversidad de tallas y diversidad
taxonémica. Pueden a su vez compararse utilizando
Modelos Aditivos Generalizados (GAM, en sus siglas
en inglés). A su vez, se realizan regresiones entre los
indices y variables ambientales para determinar qué
factores ambientales se relacionan (positiva o negati-
vamente) con los indicadores de biodiversidad en una
determinada cuenca.

A la luz de los resultados encontrados por diversos gru-
pos de investigacion en distintas partes del mundo, pue-
den establecerse algunas generalizaciones en cuanto
al grado de sensibilidad/tolerancia a contaminantes y
eventualmente, establecer gradientes de sensibilidad de
especies 0 asociaciones de especies ante cada situacién
ambiental en particular. Para mayor informacién sobre
los indices propuestos para la comunidad zooplancto-
nica, el modo de implementacién e interpretacion, asi
como sus ventajas y limitaciones, consultar los aportes
realizados por Gallardo et al.(2011).

Ensayos ecotoxicoldgicos
principales puntos finales

Macroinvertebrados bentdnicos

Muchos autores han desarrollado técnicas de bioensa-
yos, utilizando a diferentes especies del bentos y del
pleuston, tales como oligoquetos, quironémidos, Hyalella
sp., Hexagenia sp., entre otros, teniendo en cuenta ensa-
yos de toxicidad aguda en medio liquido (Chapman et
al, 1982a,b; Chapman y Brinkhurst, 1984) ensayos de to-
xicidad crénica en sedimento y los de bioacumulaciéon
(Burton, 1991; Reynoldson et al., 1991; Ankley et al., 1992;
Dermott y Munawar, 1992; Rosenberg y Resh, 1993; Mar-
chese y Brinkhurst, 1996; Egeler et al, 1997, Maenpaa et
al., 2003; Marchese et al., 2008; Pavé, 2012; Diepens et al,,
2014; entre otros).

Los puntos finales mas apropiados, recomendables y
aplicables para predecir condiciones ecolégicas estan
asociados a crecimiento y reproduccién (Wiederholm
et al., 1987, Giesy y Hoke, 1989). Se propuso a Branchiura
sowerbyi (Oligochaeta) como especie a ser utilizada en
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regiones tropicales y subtropicales para ensayos eco-
toxicolégicos cronicos en sedimento dado que se obtu-
vieron resultados comparables al protocolo estandari-
zado con Tubifex tubifex (Marchese y Brinkhurst, 1996).
La induccién de malformaciones bucales por metales
en larvas de Chironomus en condiciones de laboratorio
y en campo, ha sido reportada por varios autores a nivel
mundial (Janssens de Bisthoven et al., 1998, 2001; Kuhl-
mann et al.,, 2000; Vermeulen et al.,, 2000; Martinez et al.,
2003, 2006; Dias et al., 2008; Cortelezzi et al,, 2011) y en
la regién (Pavé, 2012). En quironémidos (Chironomus gr.
decorus) se obtuvieron malformaciones bucales, reduc-
cién de su desarrollo larval y efecto negativo sobre la
tasa de emergencia en organismos expuestos al cobre
(Pavé, 2012).

Zooplancton

Muchos autores han desarrollado técnicas de bioensa-
yos, utilizando a diferentes especies de cladéceros, co-
pépodos y rotiferos. Las modificaciones observadas en el
ciclo de vida pueden estar vinculadas a cambios en con-
diciones naturales o antrépicas. En el primer caso, cabe
destacar los procesos de diapausa y dormancia que se
describen mads abajo. Es recomendable conocer aspectos
de los ciclos de vida de los organismos en estudio a fin
de no realizar extrapolaciones que pueden ser erréneas
al atribuir a procesos de contaminacién, cambios po-
blacionales que encuentran su explicacién en procesos
ecofisiolégicos.

Los primeros criterios ecotoxicolégicos para evaluar la
toxicidad de los contaminantes sobre las especies acua-
ticas fueron la mortalidad y los dafios reproductivos en
ensayos cortos. Sin embargo, la necesidad de obtener in-
formacién subletal a bajas dosis de contaminantes, que
permita detectar el estrés previo a la muerte y tomar me-
didas oportunas para mitigar los riesgos, promovié nue-
vos enfoques metodolégicos.

Estos ensayos son globalmente conocidos y aprobados,
dado que se realizan siguiendo protocolos estandariza-
dos de Barbour et al. (1999), USEPA (2002a,b), OECD (2011),
APHA (1998). Los niveles guia considerados en las pu-
blicaciones son los propuestos por CEPA (2012); CEWQ
(2003) y Subsecretaria de Recursos Hidricos de la Nacion
(2003), entre otros.

Se consider6 relevante estudiar comparativamente los
puntos finales de especies nativas y de Daphnia magna,
una especie estandarizada de distribucién Holartica,
dado que permite comparar el grado de sensibilidad de
especies del litoral fluvial argentino. En general, D. magna
manifesté menor sensibilidad que las especies nativas,
siendo mas sensible al Cr y al herbicida glifosato (N-fos-
fometilglicina) que al Cu y al endosulfan.

m

En ensayos de toxicidad crénica de Cu, Cr y Pb sobre Moi-
nodaphnia macleayi y Ceriodaphnia dubia (dos especies de
cladéceros representativos del litoral fluvial argentino)
comparandolo con D. magna, se encontré que el Cu afectéd
significativamente distintos atributos de historia de vida
de las tres especies. Bajas concentraciones de Cu y Pb no
afectaron sobrevivencia, muda y fecundidad de D. magna
pero si de M. macleayi y C. dubia (Regaldo et al., 2014), por
lo que se destaca la importancia de utilizar especies zoo-
plancténicas representativas del hemisferio sur.

Por otro lado, ensayos de ciclo de vida y atributos integra-
dores como la tasa neta de crecimiento poblacional (Ro)
permitieron proponer niveles guia menores de Cu parala
proteccion de biota acuatica (Gagneten y Vila, 2001). Por
su parte, Gagneten et al. (2014) analizaron posibles efec-
tos del glifosato sobre pardmetros poblacionales de Ce-
riodaphnia reticulata sin encontrar efectos adversos sobre
la sobrevivencia, pero el incremento en la concentracién
del contaminante produjo disminucién significativa de
la fecundidad. Los valores de Ro disminuyeron con el au-
mento en la concentracién de glifosato, mostrando que
este parametro integrador es un buen bioindicador de to-
xicidad. Otro parametro poblacional evaluado fue la tasa
intrinseca de crecimiento poblacional (r), aunque no fue
tan relevante como Ro (Gagneten et al,, 2014).

Gagneten y Ceresoli (2004) encontraron efectos nega-
tivos sobre la supervivencia y fecundidad con el au-
mento en la concentracién de efluente de curtiembre
(menor numero de crias/hembra, aumento del tiempo
de desarrollo, retraso de edad de primera reproduccion
y disminucién del numero de mudas). En el cladéce-
ro litoral Pseudosida variabilis, la tasa intrinseca (r) no
fue un pardmetro muy sensible a la accién del Cr y del
Cu aunque si al insecticida endosulfan (Gutierrez et al.,
2011b). En estudios desarrollados por Reno et al. (2016)
se compard Ro en poblaciones experimentales de D.
magna y C. dubia expuestas a cuatro formulados de gli-
fosato. También en este caso, la fecundidad fue el atri-
buto mas afectado en las dos especies. Se registraron
alteraciones en el ciclo de vida por la producciéon de
huevos abortados y efipios en D. magna. El valor de Ro
para las dos especies de cladéceros fue <1, condicién
que indicaria una disminucién poblacional y posible
extincién local en los ambientes perturbados por los
herbicidas evaluados.

Una comparaciéon con otras especies de cladéceros indi-
ca que las especies representadas en el litoral fluvial ar-
gentino sobre las cuales no existia informacién ecotoxi-
colégica, tales como P variabilis, E. elegans, Moina micrura,
C. reticulata, C. dubia y M. macleayi son especies sensibles
y se proponen para ser utilizadas en ensayos ecotoxi-
colégicos. Entre los copépodos, se propone a Eucyclops
neumani, Mesocyclops longisetus, Argyrodiaptomus falcifer y
Notodiaptomus conifer.

Aplicacion de indicadores biolégicos en el nordeste argentino
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Ensayos multiespecificos

Son escasos los estudios ecotoxicoldgicos que aborden
el efecto de xenobidticos sobre ensambles de especies.
Al respecto, el estudio de mesocosmos con una com-
plejidad intermedia entre los estudios de campo y de
laboratorio es una aproximacién experimental muy util
porque permite analizar el efecto de contaminantes so-
bre la comunidad (y aun comparar comunidades ante
igual exposicién). Gagneten y Marchese (2003) estudia-
ron el efecto del herbicida Paraquat sobre ensambles
de zooplancton y zoobentos del rio Parana Medio y la
capacidad de recuperacién. El herbicida provocé dismi-
nucién de la abundancia y biomasa de los individuos de
mayor tamafio relativo (cladéceros, copépodos adultos
y moluscos) y el ensamble de zoobentos requirié mayor
tiempo de recuperacién por sus ciclos de vida mas lar-
gos. A diferencia del bentos, la riqueza de especies del
zooplancton fue menos afectada que su densidad. El
estudio mostré que concentraciones ambientalmente
relevantes son perjudiciales para estas dos comunida-
des clave de ecosistemas dulceacuicolas.

En otras experiencias, se evalué el impacto del Cr total
y Cr VI, muy utilizado en la Argentina en industrias de
curtiembres, sobre la estructura del zooplancton del rio
Paranad. Se evalu¢ diversidad, riqueza de especies y den-
sidad del zooplancton, asi como la capacidad de repobla-
miento. El Cr tuvo un importante efecto negativo sobre el
zooplancton. La densidad disminuyé significativamente
con el incremento en la concentracién de Cr, asi como la
riqueza de especies y diversidad especifica. El repobla-
miento sélo ocurrié en el tanque con la concentracién
menor. En todos los tratamientos se registré una impor-
tante recuperacién de las larvas nauplius luego de cada
aplicacién del contaminante las que, junto con una espe-
cie de rotifero mostraron ser mas tolerantes que cladéce-
ros y copépodos adultos. Es decir, la estructura de tama-
fio de la comunidad se modificé por la disminucién de los
organismos de mayor tamafio determinando una simpli-
ficaciéon de la red tréfica con la dominancia de estrate-
gas r (Gagneten, 2002). Esto coincide con lo comunicado
por otros autores (Havens, 1994; Hanazato, 1998; José de
Paggi, 1997) quienes determinaron que la contaminacién
con pesticidas produce la dominancia de organismos de
pequeno tamafo en la comunidad zooplancténica.

Por su parte Reno et al. (2014) analizaron los efectos
agudos de un formulado de glifosato sobre el cladécero
Simocephalus vetulus y el copépodo N. conifer y la capa-
cidad de recuperacién de los organismos sobrevivien-
tes. Los puntos finales mas sensibles para el cladécero
fueron la supervivencia, edad de primera reproduccion
y fecundidad y para el copépodo la supervivencia y el
tiempo para alcanzar el estado adulto. La especie S.
vetulus fue mas sensible que N. conifer. En el periodo
de post exposicién, los microcrustaceos redujeron su

expectativa de vida, S. vetulus disminuy6 su fertilidad
y N. conifer no desarrollé madurez sexual. En sintesis,
ambas especies perdieron la capacidad de recuperarse
al efecto del glifosato.

Recientemente, se han realizado estudios sobre los efec-
tos de la actividad ganadera desarrollada en humedales
naturales sobre los ensambles de invertebrados acuati-
cos, en relaciéon con ello, Mesa et al. (2017) determinaron
que un antiparasitario muy utilizado (Ivermectina) en-
contrado en estiércol de ganado vacuno durante la pri-
mera semana de excrecion resulta letal para el cladécero
C. dubia y anfipodo Hyalella sp., mientras que no afecta la
supervivencia del molusco Pomacea sp.

La bioacumulacién es a menudo un buen indicador inte-
grativo de las exposiciones de los organismos a los con-
taminantes (Luoma y Rainbow, 2005). Se registré bioacu-
mulacién de Cr VI por parte de D. magna y transferencia
al pez Cnesterodon decemmaculatus (Gutierrez et al., 2008).
Por su parte, Marchese et al. (2008b) estudiaron la capa-
cidad de bioacumulacién en mesocosmos (test de expo-
sicién de 28 dias) y eliminacion (test de 7 dias) de Cr en
cuatro especies de diferentes niveles tréficos: la macrofi-
ta C. demersum, el oligoqueto Limnodrilus udekemianus, el
cangrejo Zilchiopsis collastinensis y el pez C. decemmacula-
tus. La capacidad de bioacumulacion de Cr fue: macréfita
> oligoqueto > cangrejo > pez en una concentraciéon entre
50-700 veces en relacién al agua. La fase de eliminacion
de Cr por los distintos taxa durante 7 dias (los organis-
mos expuestos en la fase de acumulacién fueron colo-
cados en sedimento y agua limpia para analizar la ca-
pacidad de eliminacién) fue suficiente para obtener una
reduccioén de Cr en tejidos de C. decemmaculatus pero no
para C. demersum, L. udekemianus, y Z. collastinensis. Asi-
mismo, se destaca la alta capacidad de bioacumulacién
de especies representativas de la biota del rio Parana Me-
dio y se proponen como biomonitores de contaminacioén
para el metal estudiado.

Tobke (2012) registré la concentracion y capacidad de
acumulacién en sistema digestivo, cefalotérax, muscu-
los de la quela y branquias del cangrejo Zilchiopsis sp.
con el proposito de detectar grados de contaminaciéon
de la cuenca de los rios Salado y Parana Medio. El tra-
bajo permitié detectar areas con concentraciones de
Pb riesgosas para la conservacion de la biota; las bran-
quias acumularon Pb en mayor cantidad que las otras
estructuras analizadas y las hembras acumularon sig-
nificativamente méas Cu que los machos. El Factor de
Bioconcentracion para el Pb y Cr en relacién al agua
mostré valores que indican un alto grado de acumula-
cién, mientras que con relacién al sedimento fueron < 1.
En estudios de bioacumulacién en especies del planc-
ton, el copépodo A. falcifer acumulé significativamente
Cr respecto al control (Gagneten et al, 2009) en tanto
que Chlorella vulgaris acumulé significativamente mas
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Cr que Daphnia posiblemente porque el cladécero puede
detoxificar los metales acumulados en su exoesqueleto
mediante ecdisis periddicas (Regaldo et al., 2009).

Ensayos de comportamiento

Los analisis sobre los efectos mas sutiles o subcrénicos
de contaminantes estan orientados a conocer el efecto
de las mezclas de metales y el impacto indirecto de los
mismos sobre los individuos y las poblaciones. Entre los
principales puntos finales vinculados a modificaciones
en los patrones normales de comportamiento del zoo-
plancton por exposicién a contaminantes, pueden citar-
se respuestas de escape a sefiales de alarma producidas
por depredadores (peces zooplanctéfagos) y alteraciones
en los patrones de Migracién Vertical Diaria (DMV). Se ha
podido observar que cuando se expusieron dos especies
de cladéceros y dos de copépodos a exudados de peces
con kairomonas, su habilidad de escape aumenté y se
modificé el patrén de DMV (Gutierrez et al., 2011a). En la
interaccién depredador-presa, la comunicacién quimica
es una de las estrategias mas ventajosas para las presas
porque pueden anticipar posibles dafios a través de cam-
bios fenotipicos y ecofisiolégicos.

Las migraciones del zooplancton han sido categoriza-
das como las mds importantes en términos de bioma-
sa (Hays, 2003). Puede considerarse también una de las
estrategias mas efectivas para evitar los depredadores
que confiere ventajas metabdlicas y demograficas. Al
respecto han sido seleccionadas como bioindicadores
de estrés por exposicién a concentraciones subletales
de cromo y de endosulfan: modificaciones en la selec-
cién de profundidad, MVD y al agrupamiento de cinco
especies: A. falcifer, N. conifer, P variabilis, C. dubia y D.
magna (Gutierrez et al., 2011b). Todos los puntos finales
fueron alterados por exposicién a ambos contaminan-
tes; la reduccioén en la actividad natatoria y la desorien-
tacion fueron las principales causas de las alteraciones
registradas. La alta sensibilidad de estos puntos finales
sugiere que son adecuados en estudios etoecotoxicolé-
gicos. En una perspectiva mas amplia, las alteraciones
en MVD pueden aumentar las probabilidades de extin-
ciones locales de algunas especies, con alteraciones en
la estructura de la comunidad y a largo plazo en la dina-
mica ecosistémica (Forbes y Callow, 2002).

En términos generales, los ensayos de comportamiento
indican que los organismos pierden la habilidad para
establecer decisiones adecuadas sobre las mejores res-
puestas por inhibicién de los sistemas sensoriales y
motores. De cualquier manera, los organismos son mas
vulnerables a la depredacion, con consecuencias ecolo-
gicas relevantes: los microcrustaceos tienen el poten-
cial de controlar blooms algales por presién de pastoreo.
Al mismo tiempo pueden transferir los téxicos a niveles
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tréficos superiores mediante biomagnificacién a través
de las redes tréficas (Watras et al., 1998). Se concluye que
ciertas particularidades comunes de los cladéceros y
copépodos tales como el tamafio, la morfologia y el rol
ecoldgico, los tornan buenos indicadores de toxicidad y
permiten evaluar eficientemente los efectos y mecanis-
mos de accién de contaminantes. No obstante, ciertas
diferencias en el desarrollo, la reproduccién y las estra-
tegias de perpetuacién confieren ventajas a un grupo
sobre otro segun el andlisis requerido, que necesaria-
mente deben ser consideradas en cada disefio metodo-
l6gico particular (Gutierrez, et al., 2010).

Estrategias adaptativas de invertebrados
para evitar distintos tipos de estrés

Cuando el equilibrio dindmico de un organismo (ho-
meostasis) es modificado a partir de un estimulo interno
o externo (agente estresante), éste responde mediante
una serie de reacciones comportamentales y/o fisiologi-
cas para asi compensar y/o adaptarse a la nueva situa-
cion (Barton, 2002). Sin embargo, si la situacion de estrés
se convierte en croénica, la respuesta originada puede
generar una disminucién del fitness, la pérdida de su va-
lor adaptativo, e incluso provocar problemas en los pro-
cesos de desarrollo, de crecimiento, pudiendo aumentar
su predisposicién a contraer enfermedades o disminuir
su resistencia a nuevas situaciones de estrés. Estos pro-
blemas a nivel individual se reflejaran finalmente a nivel
de poblacién y de comunidad (Villar et al,, 1999; Marchese
et al., 2008), siendo estos Ultimos cambios los que tienen
mayor relevancia ecolégica.

Tanto el zooplancton como el bentos y pleuston pre-
sentan la complejidad de estar integrados por grupos
taxonémicos muy diversos y cada uno de ellos exhibe
ciclos de vida ajustados evolutivamente a condiciones
ambientales fluctuantes y cambiantes, tales como las
que caracterizan al sistema del Parana. En la fase de
sequia, los organismos acuaticos que alli habitan estan
sujetos a multiples factores naturales (desecacién, tem-
peratura, salinidad, oxigeno, pH, nutrientes, prolifera-
cién de patdgenos, etc.) (Neiff, 1990) que influyen directa
o indirectamente sobre la calidad del agua. Cuando los
ambientes se secan completamente, entre las diversas
estrategias de ajuste de estos organismos podemos ci-
tar: las estrategias de evitacion y/o escape, la presencia
de modificaciones en la duracién de su ciclo de vida o
la duracion relativa de las etapas que lo componen, la
producciéon de huevos de diapausa y de estructuras de
resistencia (ej.. efipios en cladéceros, quistes en oligo-
quetos, etc.), entre otros.

En relacién con las estrategias de evitacion y/o escape

a estresores naturales, para los macroinvertebrados las
migraciones pueden darse de manera activa o pasiva.

Aplicacion de indicadores bioldgicos en el nordeste argentino
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Dentro de las activas, la principal es el vuelo que presen-
tan los insectos, tales como coledpteros, heterépteros,
odonatos y dipteros, pero también puede haber disper-
sién activa por parte de algunos taxa de moluscos o in-
cluso de oligoquetos como se ha medido para ambientes
sometidos a desecacion (Irmler, 1989). Estas migraciones
pueden comprender no sélo el vuelo sino la posibilidad
de enterrarse a mayores profundidades en el sedimento,
comportamiento descripto en humedales del rio Parana
para quironémidos (Ej.: Polypedilum (Polypedilum) spp., C.
xanthus, Ablabesmyia (Karelia) sp. (Montalto y Paggi, 2006)
y oligoquetos (Ej.: Enchytraeidae) (Montalto y Marchese,
2005), que les posibilita evitar la desecacién en busca de
estratos con mayor humedad, pero también como una
estrategia para evitar la competencia o la depredacién
como ha sido descripto por Datry et al. (2010).

Dentro de la migracién pasiva encontramos, como prin-
cipal mecanismo, a la deriva por el desborde de un cuer-
po de agua, o la dispersién de los organismos o sus pro-
pagulos a través de vectores vertebrados e invertebrados
(adheridos a sus cuerpos o luego del paso por el tracto
digestivo) (Battauz et al., 2015) o por la accién del viento
(Bilton et al., 2001).

Otro mecanismo de evasién no excluyente en el zoo-
plancton es la produccién de huevos de diapausa, rasgo
tipicamente asociado a la vida en lagunas y humedales
temporarios (Sawchyn y Hammer, 1968; Wiggins et al,
1980; Battauz et al, 2014). El momento de cambiar la pro-
duccién de huevos subitaneos por la de huevos de dia-
pausa en ambientes estables es mas tardio que para las
poblaciones que se desarrollan en lagunas pequefias vin-
culadas a estos ambientes menos predecibles en cuanto
a sus cambios. Los huevos de diapausa de diaptémidos
y de dafnidos constituyen un banco de huevos de indi-
viduos durmientes que pueden sobrevivir por periodos
mucho mayores que una sola estacién. Este seria un me-
canismo que posibilita la coexistencia de especies com-
petidoras en un ambiente dado, a través de la emergen-
cia no simultanea de individuos de distintas especies, las
que de otro modo experimentarian exclusién competiti-
va (De Stasio, 1989). La combinacién de un banco de hue-
vos y de fluctuaciones interanuales en las condiciones
ambientales puede conducir al mantenimiento de va-
riabilidad genética en los caracteres que experimentan
seleccioén, lo que no seria posible de otro modo. Por otro
lado, la duracién de la dormancia estaria reflejando un
trade-off entre la ganancia de adecuacién bioldgica gene-
rada por el éxito reproductivo inmediato o el crecimiento
potencial, y la probabilidad de supervivencia en el estado
de reposo (Gagneten, 1999).

Para los organismos del zooplancton, las diferentes estra-
tegias de historias de vida, la proporcién relativa de esta-
dios larvales, copepoditos y adultos en el plancton y de
estadios de diapausa en los sedimentos, estan regulados

por una compleja relacién de factores bidticos y abidticos
tales como carencia de oxigeno y alimento, competencia
y depredacién. En algunos casos, al ser los sacos ovigeros
de las hembras de copépodos bastante conspicuos, entrar
en estado de diapausa puede ser una forma de escapar de
la depredacién por peces (Kosobokova, 1994).

En cuanto a la formacién de estructuras de resistencia
en los ensambles de macroinvertebrados en ambientes
fluctuantes como los humedales temporarios, parte de
los taxa que constituyen los ensambles caracteristicos
de estos habitats provienen de estas estructuras, tal es
el caso de la formacién de quistes en oligoquetos, los
propagulos de ostracodos, la formacién de habitaculos,
la criptobiosis, entre otros (Montalto, 2008; Zilli y Mon-
talto, 2011; Truchet, 2015). El enquistamiento es un pro-
ceso que sufren los organismos adultos a partir del cual
se cubren de materiales mucosos secretados por ellos
mismos, con los que forman una cubierta protectora que
puede albergar al organismo (puede también ser mas de
uno), este comportamiento es comun en oligoquetos. La
presencia de estas estructuras en el sedimento ha sido
indicada para la region Holartica como indicador de di-
ferentes condiciones ambientales tales como la falta de
alimentos y agua, por el frio extremo o la presencia de
depredadores (fue observado en el oligoqueto T. tubifex)
(Anlauf, 1990; Williams y Hynes, 1976). En los humedales
del sistema del rio Parana ha sido demostrado que estas
estructuras pueden ser indicadoras de la desecacién de
los ambientes, en los cuales los quistes comienzan a re-
gistrarse cuando se reduce notablemente la profundidad
hasta su extrema sequia. Este comportamiento ha sido
observado en cinco especies de oligoquetos (Dero multi-
branchiata, D. sawayai, Trieminentia corderoi, P americana
y Allonais inaequalis) tanto en humedales marginales de
ambientes l6ticos como leniticos (Montalto y Marchese,
2005; Montalto, 2008; Zilli y Montalto, 2011; Truchet, 2015).
Esta formacion de quistes supone asimismo la reduccién
o pérdida de estructuras corporales tales como branquias
y quetas (Montalto y Marchese, 2005).

Asimismo, es frecuente que algunos organismos tales
como oligoquetos e insectos construyan tubos o habita-
culos con materiales propios secretados o incorporando
estructuras obtenidas en su ambiente, 1o que retarda
el proceso de desecacioén, entre otras funciones como
obtencién de oxigeno y alimento, proteccién de sustan-
cias quimicas téxicas y contra los predadores, lo que no
se observa tan frecuentemente bajo condiciones favora-
bles (Truchet, 2015).

En cuanto alos cambios en los ciclos de vida y comporta-
mentales, hay organismos que son capaces de presentar
modificaciones en sus ciclos reproductivos, tal es el caso
de numerosos oligoquetos naidineos cuya reproduccioén
es principalmente asexual y frente a condiciones de
deterioro ambiental (desecacién, anoxia, temperaturas
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extremas, etc.) comienzan a reproducirse de manera se-
xual, lo que les permitird dejar huevos cubiertos por una
ooteca que les posibilita sobrevivir a las condiciones de
estrés y recolonizar posteriormente los ambientes (Ar-
mendariz, 1999). Esto es muy comun en numerosas es-
pecies de naidineos sometidos a la fase de sequia en el
sistema del Parana (Montalto y Marchese, 2005; Montal-
to, 2008; Truchet, 2015).

Perspectivas futuras
indice de sostenibilidad

Es importante contar con herramientas que permitan
diagnosticar en forma rapida y confiable la calidad de sis-
temas acuaticos que son utilizados por la sociedad para
multiples usos, incluyendo el consumo directo del agua y
el uso para recreacién. Todos los recursos utilizados por
la sociedad estan inmersos en sistemas socio-ecolégicos
(SSE) complejos que se componen de multiples subsis-
temas y variables en diversos niveles (Ostrom, 2009). Es
fundamental establecer vinculos especificos e identifica-
bles entre los servicios de los ecosistemas y el bienestar
humano, tal como lo sefialan Nahlik et al. (2012), Ringold
et al. (2013) y Weber y Ringold (2015).

Laregion del Nordeste es vulnerable al riesgo hidrico aso-
ciado a las inundaciones y sequias recurrentes que afec-
tan especialmente a las poblaciones emplazadas en las
riberas de los rios y sus llanuras aluviales, donde muchas
fuentes directas y difusas de contaminantes son descar-
gadas. Por tanto, la vulnerabilidad ambiental y social con-
fluye en una situacién de riesgo con gran impacto econé-
mico y cultural por pérdida de recursos o paisajes no sélo
para los ciudadanos directamente afectados, sino también
para los estados provinciales y para la nacién.

En coincidencia con lo planteado por Corigliano et al.
(2008), el deterioro del rio y sus riberas por los procesos
de urbanizacién sin ordenamiento territorial, comienza
a revertirse con la toma de conciencia de que el paisa-
je fluvial es un valor que mejora la calidad de vida de
los ciudadanos. Si bien se cuenta en la regién con mu-
cha informacién generada por grupos de investigacion,
ONGs y organismos gubernamentales, sobre aspectos
ambientales, sociales y econémicos, ésta se encuentra
dispersa y es imprescindible su integracién en una he-
rramienta de diagndstico para evaluar y gestionar los
recursos hidricos desde un enfoque holistico, de mane-
ra de permitir la elaboracién de propuestas concretas
que aporten respuestas integrales a los serios proble-
mas ambientales, sociales y econémicos de la region.
Para ello, la interaccién de diferentes actores y secto-
res sociales contribuird en forma interdisciplinaria y
sinérgica no soélo al desarrollo de planes de gestiéon y
manejo sostenible de recursos acuaticos, sino también
a su implementacién, consolidacién y seguimiento de

15

acciones y resultados. Al respecto, es imprescindible la
profundizacién de actividades de capacitacién, y el es-
tablecimiento de nexos de comunicacién entre diferen-
tes sectores gubernamentales y no gubernamentales
con vinculos sociales locales directos.

AuUn no se cuenta con indicadores ecoldgicos, sociales y
econémicos combinados y, en consecuencia, tampoco
con indices de sostenibilidad para sistemas acudticos
de la regiéon. Es importante contar con herramientas
que permitan diagnosticar en forma rapida y confiable
el grado de integridad de sistemas acuaticos impacta-
dos que son utilizados por la comunidad para multiples
usos. Por ello, nos proponemos desarrollar un indice de
sostenibilidad que integre aspectos ecoldgicos, sociales y
econdémicos, que permita diagnosticar la salud ambiental
de sistemas acuaticos y que constituya una herramienta
para la gestién de estos sistemas. La aplicacién de este
indice de sostenibilidad permitird conocer y ponderar
las causas y predecir potenciales consecuencias de de-
terioro ambiental y pérdida de servicios ecosistémicos.
Ademas, servira para mejorar el aprovechamiento de los
recursos hidricos en zonas criticas o de mayor vulnera-
bilidad, con el fin de ampliar y mejorar las condiciones de
acceso al agua y a otros recursos y funciones derivados
de los sistemas acuaticos para el desarrollo productivo
y las necesidades de las poblaciones locales. Asimismo,
podra ser utilizado como herramienta para delinear po-
liticas publicas orientadas a un manejo mas eficiente de
los recursos hidricos.

En un contexto de creciente demanda de recursos por la
poblacién, y con la mirada puesta en asegurar el bienes-
tar y favorecer la equidad distributiva para las genera-
ciones futuras, contar con una herramienta que permita
abordar la tematica desde una perspectiva holistica re-
sulta no sélo novedoso sino esencial para el desarrollo
territorial mediando el manejo integral de cuencas.

Transferencia del conocimiento
generado a los organismos de gestion
del drea analizada

Se generan diferentes acciones e instancias de partici-
pacién con el objetivo de transferir la informacién ge-
nerada en relacién a calidad ambiental y uso de bioin-
dicadores a organismos de gestién y publico en general
a través de proyectos de divulgacion, café cientifico,
proyectos de orientacion social, talleres escolares, talle-
res con funcionarios, medios graficos y televisivos. Ade-
mas, se actiia como consultores del Instituto Correntino
del Agua y del Ambiente lo que facilita el intercambio
entre los funcionarios y las empresas que requieren de
servicios de asesoramiento. No obstante, es necesario
incrementar vias de comunicacién e intercambio con
los organismos de gestién.
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