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CAPÍTULO 11 
Efectos sobre las comunidades biológicas 

Gagneten, Ana María y Regaldo, Luciana  

Social rules can be broken, but the laws of nature can’t. 

Without profound respect for Nature and compassion 

for life, all life, knowledge is likely to be insufficient. 

J. T. TREVORS & M. H. SAIER JR, Three Laws of Biology 

En la Sección 1 del presente capítulo, se expondrán brevemente conceptos básicos sobre 

el nivel de comunidad, que pueden profundizarse en textos de Ecología general y se presen-

tarán los diferentes ensayos ecotoxicológicos disponibles, destacando sus ventajas y des-

ventajas, haciendo hincapié en los bioensayos multiespecíficos que por su complejidad son 

los más apropiados para estudiar efectos al nivel comunitario. Se presentan resultados del 

grupo de trabajo realizados con una o dos especies, y se explicitan algunos criterios para la 

selección de las especies de prueba. 

A continuación, en la Sección 2 se expondrán en primer lugar los estudios de efectos sobre 

dos o más especies, hasta el nivel ecosistémico. Se presentarán definiciones, y ejemplos resu-

midos en la tabla 1, así como los tipos de bioensayos multiespecíficos, los puntos finales utiliza-

dos y aspectos a tener en cuenta a la hora de diseñar test multiespecíficos. En segundo lugar, 

se presentarán herramientas metodológicas mediante algunos ejemplos de experimentos reali-

zados en este nivel de organización biológica por nuestro equipo de trabajo. 

En la Sección 3 se discutirán algunos índices que se utilizan para abordar conceptualmente 

la complejidad de los experimentos al nivel de comunidad, y se comentan resultados del grupo 

de trabajo con este nivel de organización biológica, exponiendo sus alcances y limitaciones. 

Finalmente, se presentan conclusiones parciales referidas a los trabajos con zooplancton, y 

conclusiones más generales vinculadas a la ecotoxicología de comunidades. 

Sección 1: El nivel de Comunidad biológica 

Una comunidad se define como un grupo de poblaciones interactuantes en un mismo espacio 

y tiempo. Sin embargo, el estudio de las comunidades trasciende la simple descripción de carac-

terísticas demográficas y de historia de vida de las poblaciones individuales. Los ecólogos de 
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comunidades no se limitan a describir las tasas de natalidad y mortalidad u otros rasgos de las 

poblaciones aisladas, sino que se focalizan en las interacciones entre estas poblaciones en los 

sistemas naturales.  

El principal objetivo de la ecología de comunidades es describir los patrones de organización 

de las comunidades y explicar los procesos subyacentes que gobiernan estos patrones (Wiens, 

1984 en Clements y Newman, 2002).  

Las comunidades representan un nivel intermedio de complejidad en la jerarquía de la organi-

zación biológica. Se diferencian de las poblaciones y ecosistemas, pero interactúan fuertemente 

con estos niveles inferiores y superiores de organización (Figura 11.1). Por ejemplo, en sitios con-

taminados es frecuente observar la perdida de especies sensibles y su reemplazo por especies 

tolerantes. Así, la presencia o ausencia de especies sensibles o tolerantes a la contaminación per-

mite a los ecotoxicólogos de comunidades estimar el grado relativo de contaminación en campo. 

 

 

Figura 11.1: Efectos de contaminantes a través de los niveles de organización biológica. Las respuestas a niveles más 
bajos de organización biológica (bioquímico, fisiológico) son generalmente más específicas y mejor conocidas en térmi-
nos de mecanismos subyacentes. Las respuestas a niveles más altos de organización biológica (comunidades y ecosis-
temas) ocurren en escalas espacio-temporales mayores y tienen más relevancia ecológica pero generalmente carecen 
de explicaciones mecanísticas (Modificada de Clements y Newman, 2002). 

Respuestas a nivel de ecosistema 
Productividad, descomposición, ciclaje de nutrientes, es-
tructura de red trófica 

Respuestas a nivel de comunidad 
Directas: pérdida de especies sensibles, reducción de diver-
sidad de especies 
Indirectas: competencia, depredación 

Respuestas a nivel de población 
Abundancia, estructura de edades, proporción de sexos, 
fecundidad, estructura genética 

Respuestas a nivel de individuo 
Mortalidad, crecimiento, reproducción, comportamiento 

Respuestas bioquímicas y fisiológicas 
Respiración, metabolismo, bioenergética, enzimas, daño 
en ADN 
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Definiciones y conceptos 

Una comunidad biológica se define clásicamente como "un conjunto de poblaciones de dife-

rentes especies que viven en un área determinada o hábitat físico: es una unidad organizada en 

la medida en que tiene características adicionales a sus componentes individuales y poblaciona-

les, es la parte viva del ecosistema" (Odum, 1971). Una comunidad, que habita por ejemplo un 

río, un campo o un bosque de ribera, está formada por especies que interactúan y forman una 

unidad organizada (Magurran, 1988).  

Magurran (1988), sugiere el término ensamblaje de especies para cualquier agrupación defi-

nida operacionalmente, como por ejemplo un ensamble de especies del zooplancton, que actúan 

como filtradores planctónicos. Muchos modelos e índices se enmarcan en el contexto de la co-

munidad, pero se aplican pragmáticamente a taxocenos o conjuntos de especies. Aunque este 

enfoque sigue siendo valioso y necesario, la interpretación de los resultados asociados debe ser 

moderada, entendiendo que un conjunto de especies, ensamble de especies o taxoceno no es 

la comunidad completa. 

Las cualidades de la comunidad, de la metacomunidad y del ecosistema se ven afectadas por 

factores abióticos, incluidos los contaminantes. Desde hace ya varias décadas se estudian el 

destino y los efectos ecotoxicológicos de los contaminantes sobre las comunidades.  

La teoría jerárquica (O´ Neill et al., 1986) sostiene que los mecanismos causales que ayudan 

a comprender los efectos y cambios que ocurren en el nivel de organización comunitario a me-

nudo se encuentran en el nivel inferior de organización biológica, es decir, en el nivel de población 

o metapoblación. Por ejemplo, el cambio puede ocurrir porque la viabilidad de una población de

una especie en particular se redujo por el efecto de un tóxico sobre el crecimiento, la superviven-

cia o la reproducción.  

Las propiedades emergentes también deben considerarse cuidadosamente en los niveles su-

periores de organización biológica. Las propiedades emergen en sistemas jerárquicos que no 

pueden predecirse únicamente a partir de nuestra comprensión limitada de las partes o compo-

nentes de un sistema. Sin embargo, a menudo subyacen procesos que no tienen una interpreta-

ción tan lineal. Por ejemplo, puede ocurrir la pérdida indirecta de varias especies porque el tóxico 

eliminó directamente a una especie clave importante. Una especie clave es aquella que influye 

en la comunidad por su actividad o función, no por su dominio numérico. Así, una especie resis-

tente a la acción directa de un tóxico desaparecería porque otra especie que desempeña un 

papel crucial en la comunidad fue eliminada. 

Ecotoxicología de comunidades 

La ecotoxicología de comunidades es el estudio de los efectos de químicos y de agentes 

físicos sobre la abundancia, diversidad e interacciones de especies. Los ecotoxicólogos de 
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comunidades también describen los patrones en la estructura de las comunidades (por ejem-

plo, número y diversidad de especies, organización trófica) y los mecanismos que explican 

estos patrones. La ecotoxicología de comunidades se diferencia de la ecotoxicología de eco-

sistemas en que se centra en conocer los efectos de los contaminantes sobre la estructura 

de las comunidades y no en procesos ecosistémicos, tales como el flujo de energía y el 

ciclaje de nutrientes. 

Existe una necesidad urgente de estudiar los efectos de los contaminantes sobre la biota y 

los procesos que sustentan la biodiversidad ambiental y los servicios del ecosistema. La posibi-

lidad de estudiar experimentalmente los sistemas ecológicos al nivel de las comunidades permite 

comprender el destino del tóxico, las vías de exposición y los efectos de los contaminantes sobre 

las mismas. Así, el estudio de las comunidades tiene valor predictivo porque permite conocer el 

modo en que los contaminantes pueden afectar a los ecosistemas en su conjunto. A su vez, la 

investigación básica sobre redes e interacciones tróficas en ecología de comunidades ha incre-

mentado la capacidad de interpretación y predicción acerca del transporte de contaminantes en-

tre niveles tróficos y sobre sus efectos en la estructura trófica.  

 

 

Evaluación general de efectos 
 

Como se mencionó previamente, para evaluar los efectos a nivel de comunidad biológica, 

es preciso conocer los atributos poblacionales y parámetros de historia de vida de las espe-

cies que la componen. 

Con el objetivo de determinar la concentración de sustancias tóxicas por debajo de las cuales 

la comunidad está protegida, se ha desarrollado una amplia gama de enfoques experimentales 

prácticos. En términos generales, una prueba de toxicidad es un intento de simulación en el 

laboratorio de algunas de las condiciones químicas o físicas a las que los organismos en siste-

mas naturales podrían estar expuestos, al menos teóricamente (Cairns y Cherry, 2009). El enfo-

que de especies más sensibles propone determinar cuáles son las especies más sensibles o 

menos tolerantes en una comunidad, como un indicador de las concentraciones a evitar, bajo el 

supuesto de proteger de este modo, a todas las especies de la comunidad o del ensamble de 

especies. A pesar de la gran ventaja de su simplicidad, surgen varias dificultades con este enfo-

que aparentemente aceptable (Cairns, 1986). En primer lugar, es dudosa la suposición de que 

las especies sobre las cuales se realizan los experimentos y los efectos medidos realmente re-

flejen lo más sensible de la comunidad.  

Por otro lado, el supuesto de que la recopilación de los valores NOEC (No observed effect 

concentration) o LCx (Lethal concentration) derivados de las pruebas de laboratorio refleja-

rían con precisión las concentraciones nocivas para una comunidad resulta difícil de justificar 

(Newman et al., 2015). A menudo, los valores se derivan de las especies de prueba estándar 

(muy frecuentemente del hemisferio norte) y están sesgados hacia ciertos taxones. Más allá 
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de este sesgo hacia las especies de laboratorio y la tendencia a pasar por alto las interac-

ciones ecológicas, es difícil saber cuántos valores de NOEC se necesitan para entender 

efectivamente las diferencias entre la sensibilidad de las especies en una comunidad entera 

o incluso en un conjunto de especies.

Estudios de efectos sobre una sola especie  

Muchos autores han desarrollado técnicas y protocolos de bioensayos, utilizando a diferentes 

especies planctónicas (cladóceros, copépodos, rotíferos, microalgas), de vertebrados (acuáticos 

y terrestres) y especies vegetales (acuáticas y terrestres) como organismos test. Las modifica-

ciones observadas en el ciclo de vida de las especies centinela pueden estar vinculadas a cam-

bios en condiciones naturales o antrópicas. Es recomendable conocer aspectos de los ciclos de 

vida de los organismos en estudio a fin de no realizar extrapolaciones que pueden ser erróneas 

al atribuir a procesos de contaminación, cambios poblacionales que encuentran su explicación 

en procesos ecofisiológicos. 

Los primeros criterios ecotoxicológicos para evaluar la toxicidad de los contaminantes sobre 

las especies acuáticas fueron la mortalidad y los daños reproductivos en ensayos cortos. Sin 

embargo, la necesidad de obtener información de efectos subletales a bajas dosis de contami-

nantes, que permita detectar el estrés previo a la muerte y tomar medidas oportunas para mitigar 

los riesgos, promovió nuevos enfoques metodológicos.  

Estos ensayos son globalmente conocidos y aprobados, dado que se realizan siguiendo pro-

tocolos estandarizados de USEPA (1986, 2002 a, b), APHA (1998), EPA (2002 a, b y c), CEWQ 

(2003), OECD (2011), CEPA (2012), entre otros. 

La bioconcentración y bioacumulación, es a menudo un buen indicador integrador de las ex-

posiciones de los organismos a los contaminantes (Luoma y Rainbow, 2005). En estudios de 

bioconcentración utilizando Análisis de Activación Neutrónica Instrumental (AANI), el copépodo 

Argyrodiaptomus falcifer acumuló significativamente cromo (Cr) respecto al control (Gagneten et 

al., 2009). En estudios desarrollados por Regaldo et al. (2009), Chlorella vulgaris acumuló signi-

ficativamente más Cr que Daphnia magna posiblemente porque el cladócero puede detoxificar 

los metales acumulados en su exoesqueleto mediante ecdisis periódicas. Andreotti y Gagneten 

(2006), analizaron si el Cr puede quedar biodisponible desde sedimentos contaminados, afec-

tando atributos del ciclo de vida en cladóceros nativos. Ceresoli y Gagneten (2004), encontraron 

efectos negativos sobre la supervivencia y fecundidad de Ceriodaphnia dubia con el aumento en 

la concentración de efluentes de curtiembre (menor número de crías/hembra, aumento del 

tiempo de desarrollo, retraso de la edad de primera reproducción y disminución del número de 

mudas). Por su parte, Gutierrez et al. (2008) ensayaron la transferencia trófica del Cr(VI) 

(K2Cr2O7) con tres especies, registrando bioacumulación de este metal por parte de D. magna y 

transferencia de Cr(VI) al pez Cnesterodon decemmaculatus (biomagnificación). 

El grupo de trabajo consideró relevante estudiar comparativamente los puntos finales de es-

pecies nativas y de D. magna, una especie estandarizada de distribución Holártica, dado que 
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permite compararla con el grado de sensibilidad de especies del litoral fluvial argentino (LFA) a 

los fines de aportar al conocimiento del grado de tolerancia de especies nativas, dado que, en 

general los niveles guía establecidos para la protección de la biota a nivel global se establecen 

utilizando especies estandarizadas, frecuentes en ambientes acuáticos del hemisferio norte.  

En ensayos de toxicidad crónica de cobre (Cu), Cr y plomo (Pb) sobre Moinodaphnia ma-

cleayi y C. dubia (dos especies de cladóceros representativos del LFA) comparándolo con D. 

magna, se encontró que el Cu afectó significativamente distintos atributos de historia de vida 

de las tres especies. Bajas concentraciones de Cu y Pb no afectaron la sobrevivencia, el nú-

mero de muda y la fecundidad de D. magna pero sí de M. macleayi y C. dubia (Regaldo et al., 

2014), por lo que se destaca la importancia de utilizar como modelos biológicos, especies zoo-

planctónicas representativas del hemisferio sur. En otro estudio, D. magna manifestó menor 

sensibilidad que las especies nativas, siendo más tolerante al Cr y al glifosato que al Cu y al 

endosulfán (Gutierrez et al., 2011). 

Por otro lado, ensayos de ciclo de vida que posibilitan conocer atributos integradores como 

la tasa neta de crecimiento poblacional (Ro) permitieron proponer niveles guía menores de Cu 

para la protección de biota acuática (Gagneten y Vila, 2001). Por su parte, Gagneten et al. 

(2014) analizaron posibles efectos del herbicida glifosato (N–fosfometilglicina) sobre paráme-

tros poblacionales de Ceriodaphnia reticulata no encontrando efectos adversos sobre la sobre-

vivencia, pero sí sobre la fecundidad. Los valores de Ro disminuyeron con el aumento en la 

concentración de glifosato, mostrando que este parámetro integrador es un buen bioindicador 

de toxicidad. Otro parámetro poblacional evaluado fue la tasa intrínseca (r) de crecimiento po-

blacional, aunque no fue tan relevante como Ro. En otro estudio, r no fue un parámetro muy 

sensible a los efectos del Cr y del Cu, aunque sí al insecticida endosulfan en el cladócero litoral 

Pseudosida variabilis (Gutierrez et al., 2011).  

Figura 11.2: Fecundidad (N° de neonatos) de S. vetulus en ensayos de recuperación (15 días), luego de un período de 
exposición agudo (48 h) a 5 concentraciones de glifosato y el control. Las barras indican el desvío estándar (D.E.). El 
asterisco denota diferencias significativas con el control (ANOVA, p ˂ 0,05). ‘‘1’’ indica la no producción de neonatos 
durante los 15 días del experimento. 
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Por su parte, Reno et al. (2015) compararon cambios en el ciclo de vida de especies planctó-

nicas de distinto nivel trófico. Analizaron los efectos agudos de un formulado de glifosato (Es-

koba®) sobre la microalga C. vulgaris, el cladócero Simocephalus vetulus y el copépodo Noto-

diaptomus conifer, y la capacidad de recuperación de los organismos sobrevivientes. Los puntos 

finales en los ensayos de recuperación fueron sobrevivencia, edad de primera reproducción y 

fecundidad. El orden de sensibilidad fue: S. vetulus (EC50 48-h: 21 mg L-1), C. vulgaris (EC50 72-

h: 58,59 mg L-1), N. conifer (EC50 48-h: 95 mg L-1). El crecimiento de C. vulgaris se inhibió a las 

48 h. En los experimentos post exposición, los microcrustaceos redujeron sus expectativas de 

vida: S. vetulus disminuyó su fertilidad (Figura 11.2.) y N. conifer no desarrolló madurez sexual 

en las concentraciones más altas (Figura 11.3.). En síntesis, ambas especies perdieron la capa-

cidad de recuperarse al efecto del glifosato. 

 

 

Figura 11.3: Tiempo (días) en el que N. conifer alcanza la madurez sexual (de copepodito 5 a 6) en ensayos de recupe-
ración (15 días), luego de un período de exposición agudo (48 h) a 5 concentraciones de glifosato y el control. Las barras 
indican el D.E. El asterisco denota diferencias significativas con el control (ANOVA, p ˂ 0,05). ‘‘1’’ indica que los organis-
mos no alcanzaron el estado adulto, con efectos negativos sobre los organismos no blanco. 

 

Reno et al. (2016) compararon Ro en poblaciones experimentales de D. magna y C. dubia 

expuestas a cuatro formulados de glifosato. También en este caso, la fecundidad fue el atributo 

más afectado en las dos especies. Se registraron alteraciones en el ciclo de vida por la produc-

ción de huevos abortados y efipios en D. magna. Ro para las dos especies de cladóceros fue <1, 

condición que indicaría una disminución poblacional y posible extinción local en ambientes per-

turbados por los herbicidas evaluados.  

Se destaca la relevancia de profundizar el conocimiento de puntos finales evaluados so-

bre especies nativas. Entre las especies representadas en el LFA sobre las cuales no existía 

información ecotoxicológica, pueden mencionarse los cladóceros Pseudosida variabilis, 

Echinisca elegans, Moina micrura, C. reticulata, C. dubia y M. macleayi; entre los copépodos, 
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respuestas a contaminantes frecuentemente registrados en ambientes acuáticos continenta-

les de Argentina y se proponen para profundizar su estudio con el objetivo de ser utilizadas 

en ensayos ecotoxicológicos.  

Sección 2: Estudios de efectos sobre dos o más especies 

Pruebas multiespecies a diferentes escalas 

En los sistemas naturales, la complejidad, la superficie del área de estudio y la escala de 

tiempo aumentan juntos. Sin embargo, en sistemas diseñados experimentalmente, la compleji-

dad y el tamaño pueden manipularse separadamente, logrando sistemas complejos en un ta-

maño razonable que permita la manipulación experimental. Entonces, es posible diseñar siste-

mas pequeños y complejos o sistemas grandes y simples según la pregunta que guie la investi-

gación, obteniendo así, resultados de la prueba de toxicidad con poder predictivo aplicable al 

caso ambiental en estudio. 

Los ensayos multiespecies pueden ser diseñados con diferentes grados de complejidad que 

van desde pequeños, formados por un sistema de dos eslabones o componentes, por ejemplo, 

un sistema depredador-presa (Andrade et al., 2018), de transferencia trófica (Gutiérrez et al., 

2008), o de comportamiento, cuantificando respuestas sutiles, para intentar conocer si un tóxico 

modifica las señales químicas de un depredador hacia su presa (Gutiérrez et al., 2011, Gutiérrez 

et al., 2012 a y b; Gutiérrez et al., 2016).  

En el lado opuesto de complejidad de las pruebas multiespecie, se encuentran los ensayos a 

nivel ecosistémico, en los cuales se manipulan variables forzantes –por ej. el pH, la concentración 

de nutrientes- en relación con la carga de algún contaminante, tales como diferentes concentra-

ciones de metales o plaguicidas, que pueden alterar todo el ecosistema, incluidas por supuesto, 

las comunidades biológicas. 

Ensayos en estos niveles de complejidad biológica pueden tener puntos finales integrativos, 

por ejemplo, riqueza de especies, el grado de similitud, índices tróficos, flujo de energía, como 

se observa en la Tabla 11.1 (según Newman, 2015). 

Tabla 11.1: Variación de gradientes en el diseño y aplicación de test experimentales 

Complejidad de diseño 

Pocos componentes  Baja Alta  Muchos componentes 

Pocos puntos finales Muchos puntos finales, o puntos finales integradores 

Posible de estandarizar Variación en la información de base 

Replicabilidad Alta exactitud 

Precisión   Muy precisos 

Bajo costo por unidad experimental Alto costo por unidad experimental 
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Escala del diseño 

Pequeñas unidades experimentales  Baja Alta  Unidades experimentales grandes 

Receptor  de  bajo  nivel  de  organización  (ej. 
bacterias)  

  Receptor de nivel de organización alto (ej. peces) 

Receptor bajo en escala jerárquica (ej. pro‐
cariotas) 

  Receptor alto en escala jerárquica (ej. vertebrados) 

Receptor bajo en redes tróficas (ej. microalgas)    Receptor alto en redes tróficas (ej. Peces depredadores) 

Receptor rápido en respuestas (ej. Biomar‐
cadores) 

  Receptor integrador de efectos de niveles más bajos (di‐
námica ecosistémica) 

Respuesta rápida en términos del ciclo de vida 
del receptor 

  Respuesta lenta en términos del ciclo de vida del receptor 

Diferencias en complejidad y tamaño entre bioensayos y sus aplicaciones 

  Baja Alta 

Puntos  finales son diferentes a  los utilizados 
en monitoreo de sistemas naturales 

  Puntos finales cualitativamente similares a los utilizados 
en monitoreo de sistemas naturales 

Evaluación de riesgo, de abajo hacia arriba    Evaluación de riesgo, de arriba hacia abajo 

Causa conocida    Efectos ambientales conocidos 

Se combina un conjunto de bioensayos indivi‐
duales  para  modelar  efectos  ambientales 
(muchas unidades experimentales) 

  Se combina un solo test para predecir efectos ambienta‐
les (pocas unidades experimentales) 

El  traslado de  resultados de  test  se  traslada a 
predicciones de efectos ambientales (con error).

  Información directamente aplicable a predicciones en el 
sistema natural (con error). 

 

 

Tipos de pruebas multiespecies  

1) El microcosmos acuático estandarizado (SAM) es un microcosmos de 3 L diseñado para 

incluir muchas interacciones tróficas características de los sistemas acuáticos. Está diseñado 

para ser genérico, replicable e independiente del sitio de investigación, y se centra en las inter-

acciones entre niveles tróficos (Cairns y Cherry, 1994). 

2) Los ensayos de microcosmos de tamaño mediano incluyen sistemas artificiales en es-

tanques y arroyos. Giddings (1986) desarrolló un microcosmos estático de 67 L que simula el 

área litoral de lagunas o estanques. Las comunidades que propuso incluir son: fito y zooplancton, 

bentos y macrófitas. Como puntos finales propuso incluir a la riqueza y similitud taxonómica, y el 

flujo de energía. Estas pruebas tienen un tamaño que permiten realizar un número de réplicas 

suficientes (al menos 3) como para que los resultados tengan validez estadística.  

Se han diseñado muchos dispositivos diferentes con sistema de flujo de agua. Los diseños 

difieren en tamaño, patrones de flujo, profundidad, sustrato y ubicación –en el laboratorio o en el 

ambiente natural-. La mayoría de los sistemas medianos colocan comunidades de macroinver-

tebrados. Aunque potencialmente de gran utilidad, la mayoría de los diseños se han utilizado 
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para un solo químico por diferentes grupos de investigadores; por lo tanto, no han sido estanda-

rizados, no son comparables en costo, consistencia o sensibilidad ni se han utilizado para evaluar 

varios químicos simultáneamente (Eaton et al., 1985).  

3) Los ensayos multiespecies pueden ser mesocosmos de estanques artificiales del tipo 

utilizado actualmente en test para el registro de plaguicidas en los Estados Unidos (E.E. U.U.). 

Los mismos varían en tamaño, forma y sustrato y están diseñados para incluir plancton (fito y 

zooplancton), macrófitas, macroinvertebrados y peces como organismos de prueba. La mayoría 

luego son validados en experimentos en parcelas en campos agrícolas.  

Son escasos los estudios ecotoxicológicos multiespecies que aborden el efecto de xeno-

bióticos sobre ensambles de especies. Los estudios de mesocosmos poseen una complejidad 

intermedia entre los estudios de campo y de laboratorio, siendo una aproximación experimental 

muy útil porque permite analizar el efecto de contaminantes sobre un ensamble de especies o 

sobre la comunidad (y aún comparar comunidades ante igual exposición).  

Los puntos finales que pueden incluirse en las pruebas multiespecies son: el destino del 

químico, la supervivencia de los organismos de prueba, el comportamiento, el crecimiento, 

la producción primaria, riqueza y diversidad del fitoplancton, la biomasa de macrófitas, así 

como la riqueza y diversidad de los invertebrados bentónicos, del zooplancton y de peces de 

pequeña talla. 

Si la diversidad biótica o la eliminación de nutrientes son propiedades que se consideran va-

liosas en sistemas acuáticos naturales y se utilizan para juzgar el estado de salud ambiental, es 

válido preguntarse ¿por qué no utilizar pruebas de toxicidad que evalúen directamente los efec-

tos del estrés por contaminación en estos atributos? Por otro lado, si se seleccionan los mismos 

puntos finales, será más posible la comparación de los resultados de las pruebas de laboratorio 

y los esperados en el sistema natural objeto de estudio.  

Los experimentos de toxicidad de múltiples especies más complejos son los que involucran 

la manipulación experimental de ecosistemas enteros. Claramente, son los que ofrecen el mayor 

grado de realismo dado que no son los más cercanos a las condiciones ambientales –como los 

mesocosmos- sino que son el ambiente en sí mismo, sobre el que se quiere testear una o más 

hipótesis para obtener cierta información con fines de regulación y control.  

Comparados con otras experiencias de toxicidad, son los experimentos que proveen el 

mayor nivel predictivo y el mayor realismo y precisión. Sin embargo, por razones éticas y 

prácticas, estos experimentos son raros e impracticables en la actualidad. Schindler y sus 

colegas han manipulado lagos enteros en el área de lagos experimentales de Canadá con 

nutrientes (Schindler, 1974) y ácido (Schindler et al., 1985). Llegaron a la conclusión de que 

la composición de organismos pequeños, de reproducción rápida y componentes muy dis-

persos, como el fitoplancton, puede proporcionar la mejor indicación temprana de estrés, 

mientras que algunos puntos finales integradores, como la producción primaria, los procesos 

de descomposición y el ciclaje de nutrientes, no son interrumpidos por la entrada de sustan-

cias tóxicas. 
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En otro caso, el Shayler Run, un arroyo de segundo orden en Ohio, EE. UU., se dosificó con 

concentraciones subletales de Cu durante 33 meses (Geckler et al., 1976), realizando simultá-

neamente bioensayos de toxicidad. Si bien estos últimos predijeron la mortalidad de algunas 

especies, no predijeron que los peces evitaron el agua contaminada ni la importancia de los 

cambios en la calidad del agua sobre la toxicidad. Además, concentraciones seguras para algu-

nas especies fueron subestimadas por un factor de dos.  

Claramente, estudios ecotoxicológicos que involucren ecosistemas completos pueden ser 

realizados sin contaminar o modificar aún más el ambiente del cual se quiere conocer el 

efecto de algún tóxico. Por ejemplo, pueden estudiarse las comunidades planctónicas, ben-

tónicas, de peces, de macrófitas aguas arriba, aguas abajo y en el punto de volcado de un 

efluente industrial (Regaldo et al., 2018). Por otro lado, los plaguicidas pueden llegar al am-

biente acuático por escorrentía y/o infiltración, por el lavado de envases, por la pulverización 

directa sobre ríos, lagunas o arroyos e incluso por las precipitaciones (Alonso et al., 2018). 

Éstos fueron detectados en el agua y los sedimentos de diferentes cuencas argentinas (Apa-

ricio et al., 2013; Primost et al., 2017; Regaldo et al., 2017; Van Opstal et al., 2017 y 2018, 

entre otros), pudiendo impactar negativamente en las comunidades acuáticas, entre ellas en 

el plancton (Reno et al., 2018; Romero et al., 2021), en ensambles de invertebrados asocia-

dos con hábitats bentónicos y con vegetación flotante (Hunt et al., 2017) y en los peces 

(Paracampo et al., 2015). 

Sin dudas, el grado de incerteza aumenta con la escala del estudio, pero el realismo que 

aportan será mayor. También inevitablemente, el esfuerzo de muestreo y los costos asociados 

serán mayores dado que involucran series temporales más largas y un mayor número de comu-

nidades, pero existen pruebas estadísticas que permiten manejar este nivel de complejidad y 

arribar a conclusiones razonablemente aceptables en términos de descripción de efectos sobre 

las comunidades y el sistema completo. Este tipo de información sin lugar a dudas es sumamente 

valiosa para los tomadores de decisiones vinculadas a la gestión ambiental. 

En los E.E. U.U., la aceptación de los ensayos multiespecies es muy común en el registro 

de plaguicidas (por ejemplo, Touart, 1988; SETAC,1992) y en la evaluación de productos 

biotecnológicos (Seidler, 1991). Ambas son aplicaciones en las que es muy valiosa la preci-

sión predictiva, más que la comparación per se. La Organización para la Cooperación Eco-

nómica y Desarrollo no ha estandarizado aun ningún método para pruebas de especies múl-

tiples (OCDE, 1992). 

Algunos de los aspectos a tener en cuenta acerca de la utilidad de las pruebas multiespecies 

son la sensibilidad, la relevancia, la estandarización y replicabilidad, y la precisión predictiva. 

Sensibilidad 

Para aumentar la posibilidad de registrar datos de tolerancia en ambos extremos, es reco-

mendable considerar y medir la mayor cantidad posible de puntos finales. El número de puntos 

finales muestreados y, por lo tanto, el rango de las respuestas producidas, pueden incrementarse 

drásticamente con las pruebas de toxicidad a nivel comunitario. Sin embargo, esto hace poca 
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diferencia en relación con el significado biológico de esta información. Como afirma Mount 

(1987): “Más sensible no significa más preciso”. 

Por otro lado, las variables 'emergentes' son características de las pruebas de toxicidad mul-

tiespecies, con lo cual tendrán una mayor variabilidad de fondo (background variability). Sin em-

bargo, son estas mismas variables emergentes las que con mayor frecuencia se utilizan para 

determinar el grado salud de los sistemas naturales. El “ruido” en este caso es a menudo un 

componente inevitable del aumento del realismo de la prueba. 

 
Relevancia 

Para que una evaluación de riesgo sea relevante, no sólo debe ser exacta la información 

sobre la concentración-respuesta al tóxico, sino que fundamentalmente, los resultados obtenidos 

deben ser significativos para la sociedad. 

 

Estandarización y replicabilidad  

Los ensayos multiespecies no tienen como propósito utilizar siempre las mismas comunida-

des. Se ha apuntado que esto puede ser un inconveniente. Sin embargo, lo relevante es preci-

samente la comunidad que se toma como objeto de estudio, no la replicabilidad ni la probable 

escasa estandarización. Muchas pruebas de especies múltiples no intentan usar la misma co-

munidad de organismos cada vez. Así, los resultados son bastante variables. Sin embargo, si el 

ensamble de organismos expuestos es lo suficientemente grande y si no son seleccionados por 

resistencia o sensibilidad a una sustancia química particular, entonces el rango de sensibilidades 

será aleatorio y, por lo tanto, altamente replicable cuando se incremente su número. Precisa-

mente, algunos autores (Giesy, 1985) han manifestado preocupación acerca de los intentos de 

estandarizar estas pruebas para su inclusión en protocolos de evaluación de riesgos, argumen-

tando que se perderá una de las principales ventajas de pruebas de especies múltiples, cual es 

la capacidad de modelar interacciones particulares.  

 

Precisión predictiva 

Wilson y Peter (1988) en su libro Biodiversidad estima que el número total de especies 

en la Tierra es de 50 millones. Las estimaciones más conservadoras ahora varían entre de 

20 a 30 millones.  

Obviamente, es imposible evaluar un pequeño porcentaje de las especies actuales ni siquiera 

en una determinada ecorregión o ecosistema para una variedad de sustancias químicas. Así, se 

hace necesario extrapolar, a partir de un número muy limitado de especies (menos de 30, co-

múnmente utilizadas en pruebas de toxicidad de agua dulce en E.E. U.U.) a un gran número de 

especies presentes en el sistema en estudio. Si bien es difícil la extrapolación entre especies (es 

decir, en un mismo nivel de organización biológica), más lo será del nivel de especie a comuni-

dades, ecosistemas o paisajes.  
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Algunos ejemplos de ensayos a nivel de comunidad biológica  

¿Cuál es la mejor escala que puedo elegir para responder mi pregunta? 

A continuación, se describirán algunos experimentos desarrollados por el grupo de trabajo 

con organismos del plancton, aunque en algunos casos también se comentarán experiencias 

más complejas que incluyeron otras comunidades que, según lo mencionado previamente, tienen 

mayor grado de realismo y poder predictivo que las pruebas monoespecíficas. 

Escalas para evaluar la estructura de la comunidad 

Los cambios en la estructura de la comunidad pueden ser estudiados en distintas escalas: 

microcosmos (en laboratorio), mesocosmos (generalmente ubicados en el ambiente natural) o 

en el campo. Estas escalas incluyen el estudio de interacciones entre pocas especies hasta las 

que estudian exposiciones de todo el ecosistema. 

Los experimentos de laboratorio tienen muchas ventajas, que incluyen la posibilidad de 

asignar tratamientos en forma aleatoria, contar con suficientes réplicas de cada tratamiento, 

mayor control de factores potencialmente distractores y mayor control sobre la dosis de ex-

posición. Sin embargo, éstos tienen menor realismo, vinculado generalmente a la menor ca-

pacidad para explicar procesos que ocurren a escalas espaciales y temporales mayores 

(Newman y Clements, 2008).  

Efecto de los contaminantes sobre la comunidad del plancton  
de agua dulce 

Comunidad zooplanctónica y su valor como bioindicador 

La comunidad zooplanctónica está integrada por pequeños invertebrados acuáticos repre-

sentados mayoritariamente por rotíferos, cladóceros y copépodos, y constituyen la base de las 

tramas tróficas de ecosistemas acuáticos por alimentarse mayoritariamente de microalgas y ma-

terial particulado, constituyendo la dieta de peces zooplanctófagos de pequeña talla y de larvas 

y juveniles de peces de mayor talla. Contribuyen al ciclado de los nutrientes y a disminuir la 

eutrofización de ecosistemas acuáticos. 

Según los estudios seminales de José de Paggi (1990, 2004a; 2004b), al menos 502 especies 

fueron estimadas en el río Paraná y su llanura de inundación. Algunas de estas especies fueron 

seleccionadas por nuestro grupo de trabajo para evaluar efectos de diferentes contaminantes en 

estudios de laboratorio, mesocosmos y campo. 
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Los mesocosmos, son sistemas experimentales relativamente grandes diseñados para re-

presentar alguna comunidad clave de un ecosistema. Generalmente están expuestos a las con-

diciones naturales y se ubican lo más cercanamente posible al ecosistema que se quiere repre-

sentar, en algunos casos en el mismo ambiente, aunque en otros casos pueden realizarse en el 

laboratorio. Desde hace algunos años se discute cuál es el volumen mínimo requerido para un 

mesocosmos. Dada la gran disparidad en la bibliografía en relación con esta temática, se con-

cluye que más que el volumen en sí, para definir esta escala de estudio es preciso alcanzar un 

cierto grado de complejidad, que puede estar dada por el número de especies o ensambles de 

especies, niveles tróficos involucrados, hábitos de vida, tipos de ciclos de vida y modos de re-

producción, etc. En este sentido, es relevante considerar la complejidad del sistema (número de 

organismos/comunidades interactuantes) y que el volumen guarde relación con el tamaño de los 

modelos biológicos evaluados. 

Los mesocosmos son útiles para confirmar efectos de exposición, efectos crónicos, interac-

ciones de depredador y presa, y cambios en las poblaciones y comunidades. Asimismo, permiten 

analizar el efecto de distintos contaminantes sobre el crecimiento, la reproducción, distintos as-

pectos de la historia de vida de los organismos, cambios en el comportamiento, malformaciones, 

así como la capacidad de bioacumulación y eliminación de metales u otros contaminantes. Tam-

bién permiten comparar las respuestas de dos o más comunidades, con un grado de complejidad 

razonable y manejable en términos de costos e inversión de tiempo. (Calow, 1998). Anon et al. 

(1991), resumen procedimientos para realizar experiencias de mesocosmos para evaluar efectos 

de plaguicidas en agua dulce. 

Difieren de los microcosmos en que son de mayor tamaño y tienen un menor grado de con-

trol por parte del investigador. Aunque los mesocosmos tienen diseños muy variables (Ej. Figura 

11.5. y Figura 11.9.), todos tienen en común el objetivo de lograr mayor realismo del que permiten 

los microcosmos y mayor control que el posible en los estudios de campo, a nivel ecosistémico.  

Liber et al. (1992) realizó un estudio de mesocosmos para estudiar las respuestas de la 

comunidad zooplanctónica a la aplicación de un policlorofenol (2,3,4,6-tetraclorofenol) colo-

cando bolsas plásticas in situ, desde los sedimentos hasta la superficie de un curso de agua 

dulce. El diseño experimental permitió evaluar diferentes concentraciones del tóxico y répli-

cas entre tratamientos.  

Gagneten (2002) evaluó el impacto del Cr total y Cr(VI), muy utilizado en la pampa argentina 

en industrias de curtiembres, sobre la estructura del zooplancton del río Paraná durante 35 días, 

con un período de aclimatación previo de un mes y medio (total 80 días). Se utilizaron mesocos-

mos de PVC de 150 L al aire libre. Se evaluó diversidad, riqueza de especies y densidad del 

zooplancton, así como la capacidad de repoblamiento. El Cr tuvo un importante efecto negativo 

sobre esta comunidad. La densidad disminuyó significativamente con el incremento en la con-

centración de Cr, así como la riqueza de especies y diversidad específica. El repoblamiento sólo 

ocurrió en el tanque con la concentración menor. En todos los tratamientos se registró una im-

portante recuperación de las larvas nauplios luego de cada aplicación del contaminante las que, 

junto con una especie de rotífero, mostraron ser más tolerantes que cladóceros y copépodos 
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adultos. Es decir, cambió la estructura de tamaño de la comunidad por disminución de los orga-

nismos de mayor talla determinando una simplificación de la red trófica con la dominancia de r 

estrategas. Esto coincide con lo comunicado por otros autores (Havens, 1994; José de Paggi, 

1997; Hanazato, 1998;) quienes determinaron que la contaminación con plaguicidas produjo la 

dominancia de organismos de pequeño tamaño en la comunidad zooplanctónica.  

La escala de mesocosmos también permite comparar comunidades ante igual exposición. En 

línea con este enfoque, Gagneten y Marchese (2003) estudiaron el efecto de del herbicida Para-

quat sobre ensambles de zooplancton y zoobentos y la capacidad de recuperación.  El herbicida 

provocó disminución de la abundancia y biomasa de los individuos más grandes (cladóceros, 

copépodos adultos y moluscos) y el ensamble de zoobentos requirió mayor tiempo de recupera-

ción por sus ciclos de vida más largos. A diferencia del bentos, la riqueza de especies del zoo-

plancton fue menos afectada que su densidad. El estudio mostró que concentraciones ambien-

talmente relevantes –es decir, las que pueden encontrarse en el ambiente- de Paraquat son 

perjudiciales para dos comunidades clave de ecosistemas de agua dulce. 

A continuación, se presentarán con mayor extensión, tres ejemplos de mesocosmos realiza-

dos por el grupo de trabajo, comparando dos o más comunidades. En el primero (A) se estudiaron 

los efectos de un metal (Cr), en el segundo (B), de un herbicida (glifosato) y en el tercero (C) de 

dos herbicidas (glifosato y cipermetrina) aislados y en mezcla. 

 

Ejemplo A: Marchese et al. (2008) estudiaron la acumulación y eliminación de Cr por espe-

cies de distinto nivel trófico: la planta sumergida Ceratophyllum demersum (Ceratophyllaceae), 

el oligoqueto Limnodrilus udekemianus (Tubificidae), el cangrejo Zilchiopsis collastinensis (De-

capoda) y el pez Cnesterodon decemmaculatus (Poeciliidae), con sedimento artificial (130 kg: 

arena, caolinita y turba, según OECD, 2004), enriquecido con Cr(VI) y 800 L de agua, durante 

28 días, seguidos de 7 días sin Cr(VI) para evaluar la concentración residual.  

Las concentraciones nominales fueron 3 mg L-1 Cr(VI) (tratamiento 1, T1) y 6 mg L-1 Cr(VI) 

(tratamiento 2, T2), y un control (T0) en idénticas condiciones, sin Cr, todos duplicados. En 

cada tanque a los 0, 1, 14 y 28 días, se tomaron muestras de agua (1 L), sedimentos (250 

g), macrófitas (10 g), oligoquetos (2–3 g), branquias de cangrejos (2-3 organismos) y peces 

(pool de 10 especímenes) durante la fase de acumulación y a los días 1 y 7, durante la fase 

de eliminación. La concentración de Cr aumentó rápidamente alcanzando los valores más 

altos entre 7 y 14 días de exposición. El Cr se acumuló significativamente (p<0,05) en los 

tejidos de las cuatro especies en relación al control. El orden de bioconcentración fue: C. 

demersum: 718,66 (±272,91) > L. udekemianus: 172,55 (±80,8) > Z. collastinensis: 67,72 

(±35,4) > C. decemmaculatus: 23,11 (±12,82), es decir, mayor en la planta y oligoquetos que 

en los cangrejos y peces (Figura 11.4.). La fase de eliminación de 7 días fue suficiente para 

obtener una reducción significativa de Cr en C. decemmaculatus, pero no en C. demersum, 

L. udekemianus y Z. collastinensis (Marchese et al., 2008). 
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Figura 11.4: Factor de Bioconcentración (FB) (Cr tejido/Cr agua) a 28 días de exposición. 
Las barras indican D.E. T1: tratamiento 1 (3 mg L-1); T2: tratamiento 2 (6 mg L-1). 

Se concluye que todos los taxa evaluados en este estudio acumularon Cr y podrían ser pro-

puestos como biomonitores de contaminación en ambientes dulceacuícolas, dado que, si el metal 

está en los tejidos, refleja la biodisponibilidad en el ambiente.  

Ejemplo B: Andade et al. (2019), determinaron experimentalmente los efectos directos e indi-

rectos de un formulado de glifosato sobre la estructura y dinámica del plancton (fito y zooplancton) 

considerando distintos atributos comunitarios, en mesocosmos de 600 L al aire libre, durante 7 días 

considerando un control y dos concentraciones de glifosato. C1: 6,2 mg L-1 y C2: 12,7 mg L-1, con 

toma de muestras al inicio (T0) y a las 8 h (T1), 32 h (T2), 56 h (T3) y 80 h (T4) (Figura 11.5.).  

El glifosato redujo significativamente la abundancia de cladóceros y aumentó significativa-

mente las abundancias de rotíferos, Chlorophyceae y Euglenophyceae. La diversidad de tallas 

del zooplancton se redujo (Figura 11.6.), igual que la equitabilidad de microalgas. Se encontró 

correlación negativa y significativa entre la concentración de glifosato y la abundancia de Clado-

cera (r=-0,59; p=0,001) y Copepoda (r=-0,88; p=0,0001).  

FB
C
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Figura 11.5: Mesocosmos de 600 L empleados para evaluar los efectos de dos concentraciones de glifosato  

sobre el plancton (fito y zooplancton). 

 
Figura 11.6: Distribución relativa de la abundancia de zooplancton en clases de tallas en C0 (control)  

y dos concentraciones de glifosato al final del experimento. 

 

Los rotíferos Asplachna sp., Brachionus calyciflorus y Brachionus angularis aumentaron sig-

nificativamente en las dos concentraciones de glifosato respecto al control (Figura 11.7). Las 

modificaciones en la estructura de tallas del zooplancton pueden afectar al fitoplancton (Figura 

11.8), siendo toda la comunidad planctónica un buen indicador de efectos de herbicidas. El uso 

de métricas combinadas del plancton es un enfoque apropiado para evaluar efectos directos e 

indirectos del glifosato. Los componentes del plancton mostraron diferentes grados de tolerancia 

y competitividad más que respuestas individuales, lo que hace a la dinámica de esta comunidad 

un buen indicador de perturbaciones ambientales.  

 

Rangos de ta-
llas (µm) 
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Figura 11.7: Abundancia de Asplachna sp., B. calyciflorus y B. angularis (agrupados) en C0: control, y dos  
concentraciones de glifosato (C1 y C2), en los tiempos de muestreo T0, T1, T2, T3 y T4. Las barras indican el D.E. 

 

 

Figura 11.8: Distribución relativa de abundancia de microalgas en Clases en C0 (control), y dos  
concentraciones de glifosato al final del experimento. 

 

Ejemplo C: Andrade et al. (2021) realizaron mesocosmos (30 L) en el Laboratorio de Ecotoxi-

cología (FHUC, UNL), exponiendo durante 7 días un ensamble zooplanctónico del río Paraná Me-

dio a cipermetrina, glifosato y la mezcla de ambos plaguicidas, más un control, todos por triplicado 

para evaluar posibles efectos sinérgicos o antagónicos (Figura 11.9.). La diversidad y riqueza de 

copépodos y cladóceros fueron significativamente menores al control en los tratamientos con cipe-

rmetrina y la mezcla a los 3 y 6 días (ANOVA p<0,05). La abundancia de cladóceros fue significa-

tivamente menor al control en los tratamientos con cipermetrina y la mezcla a los 3 días (ANOVA 

F=9,42 P=0,002). A los 6 días no hubo supervivencia de cladóceros en los tratamientos con ciper-

metrina y la mezcla. La abundancia de copépodos fue significativamente menor al control en los 
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tratamientos con cipermetrina y la mezcla a los 3 y 6 días (ANOVA F=47,95 p<0,0001 y F=19,42 

P<0,0001). La composición del ensamble de microcrustáceos fue significativamente diferente entre 

tratamientos a los 3 y 6 días (NPMANOVA F=3,01 p=0,002 y F=3,35 P=0,005). Los nauplios y los 

copépodos ciclopoideos explicaron el 50% de tales diferencias (SIMPER). La abundancia de rotí-

feros tendió a aumentar en los tratamientos con cipermetrina y la mezcla (ANOVA p>0,05). La 

mezcla de plaguicidas produjo una disminución de la abundancia de copépodos en el tiempo 

(100%) mayor a la suma de los efectos de los plaguicidas individuales (97%). En los cladóceros no 

se pudo observar el efecto de la mezcla a los 6 días debido a que la concentración aplicada de 

cipermetrina, tanto aislada como en mezcla, produjo el 100 % de su mortalidad. Sin embargo, 

cuando se analizó este efecto en un escenario de menor exposición en el tiempo, a los 3 días, se 

observó que la mezcla de plaguicidas produjo una disminución de la abundancia de cladóceros 

respecto al control (100%) mayor a la suma de los efectos de los plaguicidas individuales (85%). 

La mezcla de plaguicidas produjo un incremento de la abundancia de rotíferos respecto al control 

(316%) mayor a la suma de los efectos de los plaguicidas individuales (214%). Se concluyó que la 

cipermetrina sola o en mezcla con glifosato afectó negativamente al ensamble. Los plaguicidas en 

mezcla tuvieron un efecto sinérgico negativo sobre la abundancia de copépodos y cladóceros y un 

efecto sinérgico positivo sobre la abundancia de rotíferos, con disminución de tallas, lo cual denota 

un mayor deterioro del ensamble zooplanctónico. 

Figura 11.9: Mesocosmos de 30 L para evaluar los efectos de glifosato y cipermetrina aislados y en mezcla 
sobre el plancton. 
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Como se desprende de los resultados obtenidos en los estudios de mesocosmos anterior-

mente expuestos, tanto los metales como los plaguicidas ensayados podrían generar desequili-

brios importantes en los sistemas acuáticos de los cuales se obtuvieron las comunidades de 

ensayo (principalmente de los sistemas de los ríos Paraná y Salado), que dan cuenta del poten-

cial del zooplancton como bioindicador de contaminación. 

 

Asociación de especies indicadoras: Ejemplos de estudios de la comunidad  

zooplanctónica en ambientes acuáticos de la provincia de Santa Fe 

Como fue mencionado previamente, las ventajas de simplicidad y posibilidades de manipu-

lación independiente de variables, permiten estudian los efectos de xenobióticos en laboratorio 

bajo el supuesto de que los resultados serán lo más extrapolables posible a las condiciones 

imperantes en el ambiente. Sin embargo, el estudio de comunidades directamente en el am-

biente natural, la generación de índices y la comparación de atributos poblacionales y paráme-

tros comunitarios con sitios menos contaminados o seleccionados como controles, a la vez 

que se establecen correlaciones con datos fisicoquímicos y el monitoreo simultáneo de con-

centraciones de contaminantes, permite conocer cuáles son las mejores especies indicadoras 

de estrés ambiental.  

El diseño de micro y mesocosmos, entonces, utilizando estas especies permitiría a su vez 

establecer generalizaciones sobre las condiciones ambientales. Alternativamente, si se trata de 

especies tolerantes a la contaminación, la teoría ecofisiológica predice que, si se exponen expe-

rimentalmente a contaminantes, tendrán un mejor desempeño (fitness) que las especies menos 

tolerantes, lo cual abre interesantes posibilidades para testear experimentalmente hipótesis con-

trastantes utilizando especies tolerantes. Ahora bien, ¿cómo conocer cuáles son las especies 

más tolerantes en los sistemas naturales? Una aproximación experimental válida es vincular re-

sultados de biomonitoreo y monitoreo fisicoquímico en los propios ecosistemas. 

 

Veamos algunos ejemplos:  

1) Por el efecto de la urbanización en una laguna urbana del sistema del río Paraná (la-

guna Setúbal) se registró abundancia de protozoos (Dexiostoma campylum,  Didinium nasu-

tum, Plagyopila y rotíferos Bdelloidea tales como Philodina sp. y Rotaria sp.) en los sitios de 

recepción de desagües pluviales; mientras que los rotíferos Monogononta (Platyias quadri-

cornis, Mytilina ventralis y Lepadella ovalis y el cladócero Chydorus pubescens fueron domi-

nantes en el sitio de referencia (José de Paggi et al., 2008). En el mismo sistema, la concen-

tración de nitratos, amonio, calcio, sulfato y potasio indicaron tres órdenes de magnitud ma-

yores a cuerpos de agua no contaminados de la región (Maine et al., 1999). Los autores 

concluyeron que el impacto de la urbanización se vio reflejado tanto en la química del agua 

como en la composición del zooplancton.  

2) En el sistema del río Salado en su tramo inferior Gagneten y Ceresoli (2004) y Gagneten 

et al. (2007), registraron metales (Cr, Cu, Pb) y sulfuro, provenientes de efluentes industriales y 

urbanos puntuales y difusos en agua y sedimentos de fondo, en concentraciones mayores a los 
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estándares permitidos. Los valores de materia orgánica, oxígeno disuelto (OD), nitritos, nitratos 

y sulfuro indicarían la confluencia de procesos de eutrofización y contaminación del sistema. 

Al relacionar datos químicos y biológicos, la densidad de zooplancton presentó correla-

ciones negativas y significativas con la concentración de Cr y sulfuro, donde los cladóceros 

fueron los organismos menos tolerantes (o más sensibles). La densidad total del zooplancton 

fue significativamente mayor en el río que en los canales y arroyos de la cuenca del río 

Salado en su tramo inferior, con dominancia de rotíferos, pero mayor biomasa de cladóceros. 

Entre los copépodos, Calanoida dominó sobre Cyclopoida y Harpacticoida. Correlaciones 

negativas se encontraron entre la biomasa de copépodos y las concentraciones de Cu y Pb 

(Gagneten y Paggi, 2009). La riqueza y diversidad de especies fueron buenos indicadores 

de estrés ambiental, siendo los rotíferos los más tolerantes a metales, seguidos por los co-

pépodos y los cladóceros. 

La alta conductividad registrada en el rio Salado (media 5.965 μS cm-1) también podría ser 

causa de la proliferación de algunas especies de rotíferos tolerantes, tales como los géneros 

Hexarthra, Brachionus y Lecane, representados por numerosas especies. La biomasa absoluta 

decreció en el orden Copepoda>Cladocera>Rotifera. Las concentraciones de Cr del río Salado 

inferior (Gagneten et al., 2007) fueron muy superiores a los anteriormente registrados por Villar 

et al. (1998) en el río Paraná medio e inferior. Cataldo et al. (2001) registraron entre 3,16 y 4,97 

μg L-1 de Cr en aguas superficiales y entre 27,90 y 59,90 μg L-1 de Cr en agua intersticial del 

delta del río Paraná. Por su parte, Gagneten y Ceresoli (2004) registraron hasta 215 μg L-1 de Cr 

en aguas del arroyo Las Prusianas que desemboca en el rio Salado, es decir, concentraciones 

de Cr entre uno y dos órdenes de magnitud superiores a las del río Paraná medio.  

La densidad total presentó una relación positiva con el OD y con el mesozooplancton pero no 

con el microzooplancton lo que indica que el microzooplancton sería más tolerante a la deficien-

cia de OD que la fracción mayor.  Por otro lado, Gagneten y Paggi (2009) señalan que la biomasa 

zooplanctónica fue mucho menor en comparación con sistemas menos contaminados de la re-

gión. Este patrón es contrario a lo registrado para la densidad, lo que estuvo vinculado al esta-

blecimiento y proliferación de especies de pequeña talla (rotíferos). Se encontraron correlaciones 

negativas entre la biomasa de copépodos y las concentraciones de Cu y Pb en sedimentos y 

entre densidad de rotíferos y las concentraciones de Cr en sedimentos. 

Esto indica que esta línea de evidencias (declinación en la biomasa del zooplancton a 

mayor concentración de metales) también es un buen indicador de sistemas acuáticos con-

taminados con metales. A partir de los resultados anteriormente mencionados, los autores 

determinaron tres grupos de ambientes en la cuenca del rio Salado inferior: el cauce principal 

del río, con menor contaminación y mayor densidad, riqueza y diversidad de zooplancton, y 

abundancia de cladóceros, que se separó claramente de los otros dos grupos de cursos de 

agua, principalmente canales y arroyos donde abundaron especies r estrategas de escasa 

biomasa y unas pocas especies tolerantes, tales como Eucyclops neumani. (Gagneten, 2011) 

resume los patrones encontrados: una relación inversa entre condiciones de estrés y tamaño 

corporal con proliferación de especies r estrategas (rotíferos) y especies oportunistas (larvas 
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nauplio), dominancia de especies tolerantes y disminución de las más sensibles (copépodos 

y cladóceros). 

Por otra parte, más recientemente Regaldo et al. (2017) analizaron comparativamente variaciones 

temporales de la estructura de la comunidad zooplanctónica del Sistema de Arroyos Colastiné-Co-

rralito (Santa Fe, Argentina) con concentraciones de plaguicidas (Atrazina -Atr- y Endosulfán -End-) 

y microcontaminantes inorgánicos (Cr, Cu, Pb y As) registrados en agua y sedimentos. Los valores 

de Cr, Pb y Cu registrados en agua superaron ampliamente los niveles guías propuestos para la 

protección de la biota acuática (el Cr los superó en 137 y 143 veces; el Pb 87 y 97 veces y el Cu 35 

veces). La concentración de Atr en agua fue mayor que la de End, aunque nunca sobrepasó los 

niveles guía, mientras que el 70,83% de las muestras en donde se registró End si los superó. En 

agua, el 97,91 % de las muestras con Cr superaron los niveles guía para la protección de la vida 

acuática, el Cu lo hizo en un 70,83%, mientras que el Pb y el As en un 97,91 y 43,75%, respectiva-

mente. En sedimento, un 2,08%, 4,16%, 39,58% y 14,58% de las muestras sobrepasaron los niveles 

guía para el Cr, Cu, Pb y As. La dominancia de los diferentes grupos fue Rotifera>Copepoda>Clado-

cera. De manera similar a los trabajos anteriores, este último grupo mostró mayor sensibilidad a las 

variaciones de calidad del sistema. Cuando las concentraciones de metales registradas en agua fue-

ron máximas, la riqueza y abundancia de rotíferos y cladóceros se vio afectada. A su vez, valores 

extremos de conductividad, pH y la carga de contaminantes orgánicos posiblemente afectaron la es-

tructura de la comunidad zooplanctónica (Menegazzo et al., 2016).  

Sección 3: Índices aplicados en el nivel de comunidad biológica 

Existen múltiples estrategias para abordar problemáticas relacionadas con la contaminación 

de los ecosistemas que, aplicadas de manera integrada, brindan información acerca del estado 

de salud o deterioro ambiental. Entre ellas podemos destacar: la determinación de parámetros 

fisicoquímicos y bioquímicos, la detección de bioindicadores de contaminación y la aplicación de 

índices. Éstos últimos han adquirido relevancia en los últimos años, dada su capacidad de gene-

rar una imagen sintética de las condiciones ambientales en el territorio. 

Sin embargo, debe tenerse en cuenta que: 

- En ecosistemas complejos, no es fácil distinguir los efectos del enriquecimiento orgánico de 

los efectos de la contaminación, a través de la estructura de las comunidades analizadas.  

- Es importante conocer los requerimientos ecológicos de las especies dominantes en los 

ensambles estudiados para poder delimitar las áreas de mayor perturbación. 

- Es fundamental tener un análisis del sistema y no sólo de un área reducida porque las 

posibilidades de hacer un diagnóstico y dar recomendaciones erróneas en el último caso, 

aumentan.  Al respecto, en ríos con llanura de inundación es necesario tener en cuenta no 

sólo el cauce principal sino también el área inundable (Marchese et al., 2008a) ya que 

debido a la dinámica hidrosedimentológica se produce redistribución de sedimentos desde 

el cauce principal al área inundable y viceversa (Marchese et al., 2020). 
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Se describen a continuación algunos ejemplos de los índices seleccionados en los estudios 

previamente descriptos en la Sección 2. 

Además de los índices que se aplican para estudiar la calidad del agua y de los sedimentos 

(CCME 2001), se encuentran disponibles diversos índices para determinar la integridad ecoló-

gica de sistemas acuáticos en relación con la estructura de las comunidades biológicas (Gallardo 

et al., 2011). Sin embargo, su utilidad varía considerablemente dependiendo de los parámetros 

medidos; la información que proveen dependerá de las condiciones ambientales, dificultando así 

la selección de los índices más apropiados para biomonitoreos de cuencas hidrográficas y la 

comparación entre diferentes sistemas. 

Las mediciones tradicionalmente aplicadas en el análisis de los cambios estructurales de 

la taxocenosis como consecuencia del impacto antrópico, son el Índice de Margalef (1958) 

(Ludwig y Reynolds, 1988), conocido también como de Riqueza de especies “R” (se refiere 

al número de especies presentes en una comunidad) y el Índice de Diversidad de Shannon-

Wiener “H” (Shannon y Weaver, 1949); este último es probablemente el más empleado en 

ecología de comunidades, aunque también se emplean otros tales como la diversidad fun-

cional y diversidad taxonómica.  

Otros atributos de las comunidades que pueden ser empleados en el monitoreo de la calidad 

ambiental son la “Equitabilidad” que se refiere a cuán equitativa es la distribución de los indivi-

duos entre las especies que conforman una comunidad, y la “Dominancia”, ambos indican varia-

ciones en la distribución del número de organismos en función de los taxa existentes en una 

muestra (Begon et al., 1988).  

 

Estos índices se calculan mediante las siguientes fórmulas (Colwell, 2009): 

- Riqueza de especies: “R”, o “S”: Número de especies que se encuentran en un hábitat, 

ecosistema, área o región determinada. 

 

܀ ൌ	
܁ െ ૚
ሻܖሺܖܔ

 

 

Donde: 

S= número total de especies 

n= número total de individuos observados 

 

- Diversidad de especies: Shannon-Wiener “H”, el índice contempla la cantidad de espe-

cies presentes en el área de estudio (riqueza de especies) y la cantidad relativa de individuos de 

cada una de esas especies (abundancia). 
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Donde: 

S= Número de especies 

Pi= Proporción de individuos de la especie i respecto al total de individuos 

 

- Equitabilidad “E”, es el grado en el que las diferentes especies son similares en cuanto a 

su abundancia. Así una comunidad con cuatro especies tendrá una riqueza de S=4 y si todas 

tienen una abundancia relativa del 25% la equitatividad será del 100%. Puede cuantificarse ex-

presando la diversidad específica (H) como una proporción del valor máximo de H si todos los 

individuos estuvieran uniformemente distribuidos entre las especies (Begon et al., 1988). Varía 

de 0 a 1; el valor “1” indica que todas las especies son igualmente abundantes. Se representa 

con la siguiente fórmula: 

 

 

 

Donde: 

H= Índice de Shannon- Wiener 

H máx.= Diversidad máxima que se obtendría si la distribución de las abundancias de las 

especies en la comunidad fuese perfectamente equitativa. 

 

- Dominancia, es lo contrario a equitabilidad. Por ejemplo, si tres especies están presentes 

en dos comunidades compuestas por 500 individuos. En la primera comunidad, 450, 41 y 9 indi-

viduos pertenecen a las especies A, B y C, respectivamente. En la segunda comunidad, el nú-

mero de individuos en las comunidades A, B y C son 134, ,138 y 228 respectivamente, los indi-

viduos están más equitativamente distribuidos –o hay menor dominancia- entre especies en la 

segunda comunidad de especies (a veces conocida como grado de heterogeneidad) que se re-

fleja en los índices de diversidad.  

Otro de los índices aplicados a comunidades acuáticas, es el Índice Sapróbico (SI) de Pantle 

y Buck (1955). Éste utiliza la composición de especies, la abundancia relativa y la frecuencia de 

aparición de los diferentes taxa como indicadores del estado de degradación ambiental.  

 

- Índice Sapróbico (SI), uno de los índices bióticos más aplicados a nivel global es el índice 

de Pantle y Buck (1955). Los autores consideraron el sistema sapróbico de Kolwitz y Marsson 

(1908) y le adicionaron el concepto de abundancia relativa de los organismos de una muestra. 

El grado de saprobiedad en los ecosistemas acuáticos, está relacionado con la degradación 

de la materia orgánica, por la presencia de organismos saprófitos. Se representa con la si-

guiente fórmula: 

 

SI = ∑ s x h / ∑ h 
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Donde:  

S= es el valor de saprobicidad 

h= es la abundancia relativa (h= 1,3 o 5 si el taxón se encuentra en forma accidental, frecuente 

o abundante respectivamente).

A su vez, pueden compararse utilizando Modelos Aditivos Generalizados (GAM, por sus siglas 

en inglés). Además, se realizan regresiones entre los índices y variables ambientales para de-

terminar qué factores ambientales se relacionan (positiva o negativamente) con los indicadores 

de biodiversidad en una determinada cuenca.  

En los últimos años han emergido dos índices multimétricos para el biomonitoreo de ríos: El 

IBI y el ROVPACS (River Invertebrate Prediction And Classification System). Incluyen métricas 

biológicas tales como la riqueza de especies, o la abundancia de grupos funcionales tróficos. 

Estos enfoques se basan en: 1) la definición de puntos finales biológicos para precisar la salud 

ambiental; 2) la definición de sitios menos contaminados en términos comparativos; 3) métodos 

de muestreo, laboratorio y analíticos estandarizados; 4) ranqueo numérico de los sitios según su 

condición y 5) políticas ambientales rigurosas de control. Tales medidas proveen mejor informa-

ción sobre las dimensiones biológicas que los monitoreos físicos o químicos. 

- RIVPACS (River Invertebrate Prediction and Classification System), es un sistema de bio-

monitoreo acuático para determina calidad de agua de ríos en Inglaterra. Se basa en la cantidad 

de taxones de macroinvertebrados que se registran durante el muestreo. Se basa en que lase 

especies más sensibles se encontrarán en menor proporción en sitios contaminados, o con bajos 

tenores de OD y que la proporción relativa de los taxa variará según la calidad del agua en 

distintos sitios de muestreo. La comparación estadística entre las especies esperadas y las ob-

servadas, servirá para estimar la calidad ecológica del río (Feeney, 2014). 

- El Índice de Integridad Biológica es una herramienta especialmente ponderosa por diver-

sas razones (Karr, 2006). En primer lugar, el IBI basa sus conclusiones sobre la salud de un 

ambiente acuático en un grupo de indicadores biológicos (métricas) cada uno de los cuales mide 

un aspecto diferente de la comunidad biológica. En segundo lugar, las métricas en el índice re-

flejan respuestas testeadas y predecibles a la influencia humana: cada métrica tiene su propia 

curva “dosis-respuesta” asociada con el uso de la tierra u otros impactos. En tercer lugar, las 

métricas se eligen para que reflejen los efectos de diversas actividades humanas, tales como la 

urbanización o la agricultura. Desde la propuesta del IBI (Index of Biotic Integrity) los métodos e 

índices de indicación de calidad de aguas y de la integridad ecológica de los sistemas fluviales 

en base a las comunidades que los habitan han tenido un amplio desarrollo, que continúa hasta 

la actualidad (Li, 2010; Lu et al., 2015). Los programas de biomonitoreo multiméticos modelados 

en el marco del IBI pueden ser aplicados por científicos y gestores ambientales. 
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- El índice de Integridad Biótica para el Río de la Plata (IBIRP), relaciona la densidad fito-

planctónica (cianobacterias planctónicas y la densidad fitoplanctónica total) con dos ensambles 

bentónicos (Diatomeas e invertebrados (% Tanaidacea). Éste aporta información sobre la inte-

gridad biótica temporal y espacial, pudiendo asumir valores entre 0 (muy mal estado) y 10 (muy 

buen estado) (Gómez et al., 2012). 

 

- Índice de Diatomeas Pampeano (IDP), fue elaborado por Gómez y Licursi (2001), con el 

objetivo de evaluar la eutrofización y polución orgánica de los ríos y arroyos del área pampeana 

Argentina. Para su desarrollo se analizaron 164 muestras de epipelon (procedentes de 50 sitios 

de muestreo con distintas problemáticas ambientales) y su relación con las variables fisicoquími-

cas. Para esta finalidad a cada taxón se le asignó un valor de sensibilidad a la polución y eutro-

fización, teniendo en cuenta variables estrechamente relacionadas con estos eventos, como con-

centración de amonio, demanda bioquímica de oxígeno (DBO5) y fósforo reactivo soluble. Se 

representa con la siguiente fórmula: 

 

IDP ൌ
∑ I୧ୢ୮. Aj
୬
୎ୀଵ

∑ Aj୬
୎ୀଵ

 

 

Donde:  

I idp= valor del IDP para la especie (fluctúa entre 0 y 4). 

Aj= abundancia relativa de la especie.  

Los valores del índice fluctúan entre 0 y 4, <0,5 calidad del agua muy buena y >3 muy mala. 

A las distintas calidades del agua se les asigna colores para su identificación gráfica en mapas 

y se las relaciona con las actividades antrópicas más frecuentes en el área de estudio (Licursi 

y Gómez 2003). 

 

Aunque las herramientas bioindicadoras operativamente se aplican en estudios puntuales 

sobre sitios dentro del ecosistema, siempre está presente en la evaluación ecológica de un 

sistema fluvial el concepto de paisaje y la dinámica de usos de la tierra a diversas escalas 

(tramo, cuenca), con la consecuente influencia de estos elementos sobre los sitios de monito-

reo (Allan 2004).  

En general, en ambientes contaminados disminuye la cantidad de especies y por lo tanto es 

esperable que en esos casos se halle una baja equitabilidad y alta dominancia, lo cual nos indica 

que son pocas especies las especies o los taxa representados en una determinada muestra 

(Licursi y Gómez 2003; Gagneten et al., 2009). 

Otros índices integran información de diferentes comunidades acuáticas para indicar el es-

tado de calidad de los ecosistemas. Con el propósito de mostrar algunos ejemplos, mencionamos 

un índice que relaciona la “Biomasa de zooplancton total con la biomasa de fitoplancton (clorofila 

a)”. Considerando que frecuentemente los cambios en la comunidad zooplanctónica repercuten 

en el fitoplancton, la proporción Zooplancton/Fitoplancton es un indicador de efecto cascada, que 
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provee información de cuánto puede la primera comunidad regular a la segunda. Se asume que, 

en ambientes con mayor estrés, la eficiencia en el consumo del fitoplancton es menor (se ve 

reducida), dicha proporción decrece con el incremento del fósforo y el aumento de la transparen-

cia del agua) (Jeppesen et al., 2000).  

A la luz de los resultados encontrados por diversos grupos de investigación en distintas partes 

del mundo, pueden establecerse algunas generalizaciones en cuanto al grado de sensibilidad/to-

lerancia a contaminantes, y eventualmente, establecer gradientes de sensibilidad de especies o 

asociaciones de especies ante cada situación ambiental en particular.  

Haberman y Haldna (2014), destacan la importancia del empleo de la comunidad zooplanc-

tónica como herramienta clave en la evaluación del estado trófico y la calidad de los cuerpos de 

agua. Estos autores, a partir de la información recopilada durante cuatro décadas, recomiendan 

una serie de parámetros que deberían considerarse en el análisis de la calidad de cuerpos de 

agua eutróficos: entre ellos, las relaciones entre el número y diversidad de especies; la repre-

sentatividad de cada grupo (Cladóceros, copépodos y rotíferos) respecto al total de las especies 

halladas; la proporción (%) de rotíferos respecto a la abundancia total del zooplancton; la relación 

entre la abundancia de cladóceros de mayor talla respecto a la abundancia total de cladóceros; 

la relación entre la abundancia de copépodos calanoides respecto a la de copépodos ciclopoides; 

y por último, la relación entre la abundancia de crustáceos y la abundancia de rotíferos. También 

presentan un listado de especies indicadoras de ambientes eutróficos y oligo-mesotróficos y su-

gieren, al igual que otros investigadores (Jeppesen et al., 2011), que se incluyan parámetros 

comunitarios del zooplancton en las directivas de protección acuática de la Unión Europea.  

 

- Índice de Diversidad de Tallas. Es otro índice que se puede aplicar a la comunidad zoo-

planctónica. El mismo agrupa a los organismos en relación a su talla independientemente de su 

taxonomía. Está basado en el índice de diversidad de Shannon-Wiener, adaptado a una variable 

continua (tamaño corporal), e integra la amplitud del rango de tamaños y la equitatividad. Éste 

índice brinda información sobre el estado trófico del sistema (incremento de P y N), la salinidad, 

acidificación, la temperatura y la presión de depredación.  

Para mayor información sobre los índices propuestos para la comunidad zooplanctónica, el 

modo de implementación e interpretación, así como sus ventajas y limitaciones consultar a Ga-

llardo et al. (2011). 

Clements y Newman (2002) sostienen que los enfoques multimétricos y multivariados son 

complementarios y pueden utilizarse en conjunto para evaluar integridad biológica. Por ejemplo, 

los resultados de análisis multivairados pueden usarse para identificar métricas sensibles en un 

índice multimétrico.  

Marchese et al. (2020) sintetizaron la información sobre bioindicadores de ambientes acuáticos 

comprendidos en la Región de Humedales del Corredor Fluvial Chaco-Mesopotámico. Se incluyen 

estudios sobre macroinvertebrados bentónicos, de áreas vegetadas en humedales y de zooplanc-

ton referidos a asociación de especies indicadoras, aplicación de índices bióticos y ensayos ecoto-

xicológicos. Además, los autores comentan estrategias adaptativas de invertebrados para evitar 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 259 

distintos tipos de estrés. Finalmente, plantean la importancia que implicaría disponer de un índice 

de sostenibilidad de sistemas acuáticos de la provincia de Santa Fe, integrando indicadores ecoló-

gicos y socioeconómicos que permita diagnosticar la salud ambiental de sistemas acuáticos y que 

constituya una herramienta valiosa para la gestión ambiental de estos sistemas. 

En este sentido, la importancia de diseñar índices regionales radica en que muchos de los 

taxa hallados en sistemas acuáticos argentinos, presentan requerimientos ecológicos diferentes 

a los taxa propuestos en los listados internacionales de bioindicadores representantes del he-

misferio norte.  

Conclusiones parciales. Ecotoxicología del zooplancton 

-  La ecotoxicología, mediante estudios ecofisiológicos, ecológicos y etológicos de especies 

planctónicas, permite evaluar contaminación puntual y difusa de distintos contaminantes 

en medio acuático a distintas escalas: laboratorio, mesocosmos y campo.  

-  Las especies zooplanctónicas nativas son más sensibles a metales y plaguicidas que las 

exóticas. Sin embargo, son muy incipientes los estudios ecotoxicológicos de contaminan-

tes emergentes tales como antibióticos y nanopartículas, por lo que se recomienda evaluar 

su ecotoxicidad sobre especies nativas. 

-  Estudios ecotoxicológicos al nivel de comunidad permiten evaluar parámetros integrado-

res y propiedades emergentes propias de ese nivel de complejidad biológica, aspectos no 

detectables en bioensayos monoespecíficos. 

-  En ambientes acuáticos, los monitoreos fisicoquímicos y biológicos de zooplancton permi-

ten cuantificar plaguicidas y metales y compararlos con niveles guía establecidos para la 

protección de la biota acuática en un marco nacional e internacional. Asimismo, se pueden 

establecer correlaciones entre datos fisicoquímicos y biológicos, para brindar mayor valor 

explicativo sobre la calidad ambiental. Cabe destacar que no existen niveles guía de cali-

dad de agua, sedimentos y sólidos totales suspendidos referidos a contaminantes de am-

plio uso en Argentina, por lo que se aconseja realizar estudios ecotoxicológicos con espe-

cies nativas y proponer directrices de aplicación nacional. 

-  Las especies planctónicas mostraron su gran potencial como bioindicadoras de contami-

nación ambiental. Los monitoreos fisicoquímico y biológico a nivel de comunidades apor-

tan conocimientos claves para evaluar efectos de contaminantes a corto y mediano plazo. 

Se destaca la relevancia de integrar indicadores ecológicos y socioeconómicos que permitan 

diagnosticar la salud ambiental de los sistemas acuáticos y que constituya una herramienta va-

liosa para la gestión ambiental de los mismos. 
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Conclusiones generales 
 

Si los ecotoxicólogos acuerdan en la importancia que las interacciones interespecíficas tienen 

en la regulación de las comunidades naturales, los esfuerzos de investigación deben orientarse 

a comprender cómo los contaminantes influyen en estas interacciones.  

En ecotoxicología, un gran desafío es la separación de los cambios inducidos por contami-

nantes sobre la diversidad y composición de especies, de los producidos por la variación natural 

de los factores ambientales.  

Los tópicos de investigación actuales en ecotoxicología de comunidades pueden resu-

mirse en algunas categorías: 1) mejorar la comprensión de los factores ecológicos que regu-

lan la dinámica de las comunidades; 2) integrar enfoques experimentales y de biomonitoreo. 

Un nuevo eje, de incipiente desarrollo en los últimos años en la ecotoxicología de comunida-

des sería mejorar el conocimiento del efecto de los estresores atmosféricos en las respuestas 

de las comunidades. 

En relación con la escala de estudios ecotoxicológicos (laboratorio versus campo con las res-

pectivas ventajas y limitaciones previamente señaladas), es claro que mientras el enfoque expe-

rimental a pequeña escala provee resultados “claros” con buen control de variables bióticas y 

abióticas, los programas de investigación de microcosmos deberían ser complementados y bien 

integrados con estudios de campo. 

Para definir cuál es el enfoque experimental apropiado en ecotoxicología de comunidades, 

deben tenerse en cuenta:  

1)  Cuestiones relacionadas con la escala espacio-temporal: Realizar experimentos a diferen-

tes escalas espaciales y temporales a través de diferentes niveles de organización bioló-

gica, compensa al menos parcialmente la falta de realismo ecológico del enfoque experi-

mental. Siempre que sea posible, es recomendable complementar la información reca-

bada, con biomonitoreo ambiental.  

2)  Los ensayos uniespecíficos deberían usarse para documentar las diferencias de sensibili-

dad entre especies, o para comparar las respuestas a un mismo tóxico, de especies nati-

vas con estandarizadas. 

3)  La integración de los enfoques descriptivos y experimentales. Todos los enfoques experi-

mentales que se utilizan en ecotoxicología de comunidades tienen limitaciones importan-

tes. Además, aun cuando un experimento esté bien diseñado con fuerza estadística sufi-

ciente para demostrar el efecto de un determinado factor, siempre queda sin resolver la 

importancia del factor estudiado en relación con otros no investigados, aunque potencial-

mente importantes. Un programa de investigación exitoso debería integrar teoría, obser-

vación y experimentación (Clements y Newman 2002). 

Finalmente, e independientemente de si los experimentos se realizan para poner a prueba 

predicciones o para determinar la importancia relativa de factores causales, dos problemas clave 

con que se enfrenta el ecotoxicólogo de comunidades son la posibilidad de generalización y de 

extrapolación de los resultados obtenidos, restricción que puede subsanarse en parte realizando 
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estudios integradores de distintas escalas espacio-temporales. Por otro lado, los estudios ecoto-

xicológicos deberían realizarse siempre teniendo en cuenta la historia natural y el marco teórico 

ecológico en el que se inscriben las hipótesis de trabajo. 
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