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El manejo humano de los recursos, sea ganadero o de otro tipo, tiene grandes repercusiones sobre el 
ambiente. En la fotografía de portada podemos ver la notable diferencia entre la acción del ganado de cerda 
(izquierda) en comparación con el ganado lanar (derecha) sobre el suelo a semejante carga ganadera. Por 
tanto, actividades antrópicas tan aparentemente inocuas como puede ser la dieta proteínica humana tiene 
grandes impactos ambientales, pues si la cultura alimentaria es a base de cerdos el riesgo de erosión edáfica 
se acrecienta en comparación con la cultura alimentaria del cordero. Ello no significa que en el segundo caso 
se eviten erosiones pues, evidentemente, éstas están vienen también condicionadas por la carga ganadera 
(como es conocido). Es decir, se coma jamón serrano o se coma lechazo el manejo aplicado en la cría de tales 
los animales va a determinar el mantenimiento o degradación del recurso suelo.

En la acción de la formación de suelos la alteración del roquedo es fundamental, puesto que algunas 
características edáficas son heredada de la roca. Pero ésta no sólo determina  la calidad del suelo originado (al 
menos mientras este sea joven), si no que sirve tanto de asiento para las edificaciones permanentes humanas 
como (a su vez) de material de construcción. Todos estos servicios se pueden ver conjuntamente en la foto-
grafía de contraportada. El material del bolo granítico que se presenta ha dado origen al suelo circundante; 
pero su núcleo central residual sirve de sólido soporte de un muro defensivo que, más recientemente, se ha 
convertido en pared tras la construcción de una casa (véase ángulo superior derecha), habiendo sido parte del 
mismo bolo, a su vez, utilizado como material de construcción de la vivienda. Por tanto, el medio condiciona 
la actividad humana al poner a disposición diferentes clases de bienes en cada ambiente. 

Los productos químicos resultantes de la alteración del roquedo finalmente se eliminan (si fueran solubles) 
por las aguas de drenaje, por lo que el estudio de la composición química de las aguas superficiales (arroyos) de 
una cuenca (fotografía de solapa) son de gran importancia no sólo en cuanto a la calidad de las aguas para su 
uso (humano y/o industrial) sino que también para conocer el proceso biogeoquímico dominante que sucede 
en la cuenca o sistema, incluso para conocer el grado de contaminación ambiental en lugares industrializados o 
con alta carga humana o ganadera. Obviamente la cuantificación del balance hídrico es crucial en estos estudios, 
dado que el sistema puede ser percolativo (excedente de agua, lo que conlleva usualmente a una acidificación 
progresiva del medio) o exudativo (déficit de agua, lo que conlleva usualmente a una salinización del medio). 
Precisamente el término medio de ambos extremos suele ser el más favorable y precisamente el desarrollo 
de algunos países considerados ‘ricos’ se han basado en la existencia de tales condiciones ambientales (suelos 
‘molliformes’ o, como se les conocen popularmente en Sudamérica, suelos de ‘pampas’). 

La búsqueda de energía ‘barata’ ocasiona, a veces, efectos indeseados, algunos de ellos en forma de 
emanaciones de carácter ácido por un alto contenido en nitratos o azufre (fotografía de solapa). En este caso 
puede verse que las emanaciones procedentes del aprovechamiento de energía geotérmica (aparentemente 
‘natural’) están ocasionando lluvia ácida en su entorno, como puede comprobarse por la necrosis de las acículas 
(compárense las de color pardo respecto a las de verde natural) de los pinos que rodean la Central térmica (en 
este caso concreto los vapores portan azufre).
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PRÓLOGO

Según The National Research Council de los EE. UU. la “zona crítica” 
de nuestro Planeta es el ambiente heterogéneo, superficial, en el cual las 
interacciones complejas que involucran roca, suelo, agua, aire y organismos 
vivientes regulan el hábitat natural y determinan la disponibilidad de los recur-
sos que garantizan la sustentabilidad de la vida en la superficie de la Tierra 
<http://criticalzone.org/national/research/the-critical-zone-1national>. En 
consecuencia, la “zona crítica” no es otra cosa que la intersección (en  sen-
tido amplio) de las esferas en que se divide el planeta: Atmósfera, hidrósfera, 
litosfera y biosfera. 

Hacia fines del siglo xix y durante varias décadas del XX prevaleció la ten-
dencia a estudiar los compartimentos citados como unidades prácticamente 
estancas,  prestando escasa atención a la vinculación que ellas tienen entre 
sí. Esta situación se fue modificando paulatinamente en la segunda mitad 
del siglo xx, acompañando la preocupación creciente de la humanidad por 
el uso racional de los recursos naturales, el medio ambiente y la contamina-
ción y, más recientemente, por las perceptibles alteraciones en los patrones 
climáticos del Planeta.   

En el comienzo del segundo milenio se despertó una creciente sensibilidad 
científica hacia el estudio de la “zona crítica” y así se pudieron concretar 
esfuerzos como el realizado en 2005 en la Universidad de Delaware (EE.UU). 
Este taller, auspiciado por The National Science Foundation (NSF) de los 
EE.UU., formuló un amplio llamado destinado a multiplicar las investigacio-
nes en esta zona en la cual confluyen todos los recursos de nuestro planeta, 
proponiendo como eje central el lanzamiento de una iniciativa internacional 
que profundizase en el conocimiento de los procesos que en ella se desa-
rrollan, abarcando transversalmente todas las disciplinas involucradas. De 
este modo, se logró una sinergia que ha resultado, en esta última década, 
en avances sorprendentes. Entre ellos corresponde mencionar el programa 
de diez observatorios de la “zona crítica” que la NSF y la Comisión Europea  
han establecido internacionalmente, seis de los cuales se encuentran en los 
EE. UU. <http://criticalzone.org/national>.

En consonancia con las acciones iniciadas en el hemisferio Norte, la 
comunidad científica iberoamericana comenzó a encuadrar las investigaciones 
desde un enfoque más holístico, abordando la problemática desde distintas 
disciplinas. Así, entre ellas,  la geoquímica en general y particularmente la 
llamada “geoquímica de la superficie” han ocupado un lugar conspicuo, 
acompañando este movimiento científico y aportando conocimiento sobre 
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las reacciones fisicoquímicas, generalmente de baja temperatura (esto es, el 
rango de temperaturas que prevalecen en la superficie del Planeta), tanto 
en el marco inorgánico como en el orgánico. No puede soslayarse, como 
factor positivo importante en el progreso general de la disciplina, los recien-
tes avances producidos en el terreno de la instrumentación analítica, que 
han permitido multiplicar sensiblemente la capacidad de los laboratorios, a 
la vez que han mejorado la exactitud y precisión de los resultados. Aunque 
siempre hay espacio para mejorar, también hay que destacar el mayor acceso 
de nuestros laboratorios a equipamiento moderno y a otros recursos para 
estimular la investigación científica.

Así fue como en el año 2009 un conjunto de investigadores argentinos, 
interesados en la problemática de la “zona crítica”, convocaron a sus pares 
del país y de la región a la realización de la I Reunión Argentina de Geoquí-
mica de la Superficie (I RAGSU), la cual tuvo lugar entre el 27 y el 30 de 
Septiembre en el edificio de la Academia Nacional de Ciencias de Argentina, 
en la ciudad de Córdoba. La convocatoria reunió a un entusiasta grupo de 
especialistas argentinos y suramericanos, como así también destacados 
conferencistas de los EE. UU. y Europa. El volumen de resúmenes reunió 
sesenta contribuciones originales.

En esta reunión se acordó la continuidad de la iniciativa y fue así que 
prestamente se convocó a la II RAGSU, la cual tuvo lugar en la ciudad de 
Bahía Blanca, Provincia de Buenos Aires, entre el 23 y el 27 de Abril de 
2012, organizado por el Instituto Argentino de Oceanografía (IADO), Unidad 
Ejecutora de doble dependencia del Consejo Nacional de Investigaciones 
Científicas y Técnicas (CONICET) y de la Universidad Nacional del Sur (UNS). 
Bajo la presidencia de Jorge E. Marcovecchio y un muy eficiente grupo de 
co-organizadores la II RAGSU convocó a un mayor número de investigadores 
argentinos e iberoamericanos que en la primera versión, lo cual transmite cla-
ramente la imagen de que estas reuniones científicas están ya instaladas como 
importantes eventos científicos periódicos destinados a difundir los avances 
del conocimiento geoquímico en la región. Siete destacados conferencistas 
de distintos países de Iberoamérica estuvieron a cargo de las conferencias ple-
narias. El Libro de Resúmenes de la reunión lista más de 150 contribuciones, 
agrupadas en 10 ejes temáticos: Biogeoquímica, problemas a escala local, 
regional y/o global; geoquímica ambiental, geoquímica analítica, geoquímica 
experimental, geoquímica isotópica, geoquímica marina, geoquímica de los 
suelos, geoquímica sedimentaria e hidrogeoquímica.  

Este volumen de la Sociedad Ibero-Americana de Física y Química 
Ambiental, que tengo el honor de prologar, ha sido editado por J.E. Marco-
vecchio, S.E. Botté y R.H. Freije, con el título de Procesos Geoquímicos 
Superficiales en América Latina. Reúne 31 trabajos científicos que fueron 
presentados en ocasión de la II RAGSU los cuales, por conveniencia, han 
sido agrupados en cinco secciones: Geoquímica de suelos y sedimentos, 
Geoquímica de ecosistemas acuáticos, Procesos biogeoquímicos, Procesos 
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paleo-geoquímicos y Geoquímica analítica. Los trabajos, producidos por 
distintos grupos latinoamericanos, evidencian el excelente nivel científico 
que se pretende mantener en estas reuniones, acordes con el estado del arte 
y en total consonancia con la significación de los problemas a atender o los 
conocimientos a difundir en la región.

Cuando este volumen se materialice y comience a difundirse, ya estará 
avanzada la organización de la tercera versión de la Reunión Argentina de 
Geoquímica de la Superficie, la III RAGSU <www.mdp.edu.ar/hidrogeologia/
IIIRAGSU>, la cual  tendrá lugar en la ciudad argentina de Mar del Plata entre 
el 2 y el 5 de Diciembre de 2014, en esta ocasión organizado conjuntamente 
por el Instituto de Geología de Costas y del Cuaternario (IGCyC), el Instituto de 
Investigaciones Marinas y Costeras (IIMyC) y la Universidad de Mar del Plata.  

Como alguien que ha participado desde los comienzos de esta iniciativa 
no puedo ocultar mi satisfacción ante la entusiasta y sorprendente evolución 
de la idea primigenia de la cual este importante volumen es un fiel testigo. 
El mensaje que aquí se trasmite, claro y resonante, es que los científicos ibe-
roamericanos debemos continuar escudriñando la “zona crítica” de nuestra 
región con creciente empeño, utilizando como camino de investigación los 
procesos geoquímicos que acontecen en la superficie de nuestro Planeta, tan 
ligados a la sustentabilidad de la vida, tal como hoy la conocemos.  

Pedro José Depetris
Investigador Superior de CONICET.

Profesor Titular, Universidad Nacional de Córdoba, Córdoba (Argentina).

Córdoba, Argentina, Mayo 20 de 2014
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TENDENCIAS HISTÓRICAS DE METALES E HIDROCARBUROS  
AROMÁTICOS POLICÍCLICOS EN SEDIMENTOS DE LA LAGUNA  

DE TAMPAMACHOCO (VERACRUZ, MÉXICO)

Alfonso Vázquez-Botello*, Guadalupe Ponce-Vélez,* 

Susana Villanueva-Fragoso* y Francisco Rivera*
* Laboratorio de Contaminación Marina. Instituto de Ciencias del Mar y Limnología. 
Universidad  Nacional Autónoma de  México. México. D.F. C.P. 04510. 
E-mail: <pomito69@gmail.com>; <guapove@gmail.com>

Resumen: En el presente trabajo se analizó un núcleo de sedimentos de 
50 cm de longitud proveniente de la laguna de Tampamachoco, Veracruz, en 
el norte del Golfo de México (septiembre de 2010). El núcleo se fraccionó en 
8 estratos, se fecharon con 210Pb y el periodo comprendido fue 1908-2010; 
en cada segmento se determinó la presencia de  hidrocarburos aromáticos 
policíclicos (HAP) y metales totales (Cd, Cr, Ni, Pb). Las concentraciones de 
ambos grupos presentaron una variabilidad temporal notable, correspondiendo 
las más bajas concentraciones de ambos a la capa más antigua. La mayoría de 
las concentraciones de metales fueron inferiores a aquellas que desencadenan 
efectos biológicos negativos; en cambio para los HAP se hace notable una 
elevada concentración que correspondió a 1999, a partir de la cual se registró 
una disminución significativa hasta el presente y un origen mixto de los mismos, 
entre el grupo de los de tipo pirolítico y petrogénico.

Palabras clave: Cronología, laguna costera, contaminantes.

Historical trends of metals and hydrocarbons (PAH) in a core 
sedimentary Tampamachoco lagoon, Veracruz, Mexico

Abstract: In this work, a core of sediments of 50 cm long, taken from 
Tampamachoco lagoon, Veracruz, in the northern of Gulf of Mexico was 
analyzed (september 2010). The core was partitioned into 8 strata, and dated 
with 210Pb.  The period of time correspond from 1908 to 2010. In  each seg-
ment was determined the presence of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) 
and total metals (cadmium, nickel, lead and chromium). The concentrations 
of both showed a noticeable variability with time, the lowest concentrations 
correspond to oldest layer, and most metal concentrations were lower than 
those that trigger negative biological effects; for PAH is remarkable that a 
high concentration corresponded to 1999, after which there was a significant 
decrease up to the present, showing a mixed origin between petrogenic and 
pyrolitic types.

Key words: Chronology, coastal lagoon, pollutants.
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INTRODUCCIÓN

Los sedimentos constituyen el depósito final de componentes presen-
tes en la columna de agua. Debido a la fuerte afinidad que existe entre las 
partículas sedimentarias y algunos elementos como los metales, su acu-
mulación constante permite que la composición química y biológica de la 
columna de agua quede registrada en ellos, a partir de los cuales es posible 
obtener información valiosa sobre las tendencias de suministro de estos 
componentes hacia los sistemas acuáticos (Goldberg 1973; Ruiz-Fernández 
y Páez-Osuna, 2011).

Los sedimentos pueden utilizarse para reconstruir las condiciones 
ambientales que había en el momento de su depósito, siempre y cuando 
exista evidencia de que no están alterados y que sea posible establecer un 
marco temporal confiable. Si existe una tasa de acumulación válida, estos 
registros permiten calcular las tasas de acumulación de constituyentes y 
los flujos de contaminantes diversos. Cuando esta información se combina 
con datos históricos, los registros sedimentarios resultan de gran interés 
porque ofrecen la posibilidad de hacer estudios retrospectivos sobre los 
factores que provocaron los cambios ambientales, muy por encima de la 
escala temporal de cualquier programa de monitoreo existente, así como 
de la acumulación de contaminantes peligrosos como los hidrocarburos del 
petróleo y los metales pesados para poder vislumbrar las épocas de mayor 
alteración, la tendencia espacial y temporal en el almacenamiento de este 
tipo de elementos y moléculas y así diagnosticar sitios donde los sedimentos 
pueden ser fuente secundaria de contaminación y posibles áreas de impacto 
y riesgo ambientales.

El objetivo central de este estudio fue evaluar los niveles de contaminantes 
en un área costera de gran importancia pesquera y económica así como su 
tendencia temporal mediante el análisis de un núcleo sedimentario.

Área de estudio 
La laguna de Tampamachoco y los esteros de Tumilco y Jácome se 

encuentran en la Región Huasteca, en la llanura costera del norte del Golfo 
de México, en el Estado de Veracruz (Figura 1). Se localiza entre 20º58’ 
15’’- 1º 05’ N y 97º 20’ 30’’- 97º 24’ O.

La colecta manual del núcleo sedimentario se realizó en la época de lluvias 
(Septiembre 2010), en el norte de la laguna (21° 2.17’ N y 97° 21. 23’ O), a 
una profundidad de 1.5 m (Fig. 1), para lo cual se utilizó un tubo de acrílico 
de 3 pulgadas de diámetro y 0,5 m de longitud.



23

Figura 1. Sitio de muestreo del núcleo sedimentario en la laguna de Tampamachoco, 
Veracruz en el norte del Golfo de México.

METODOLOGÍA

Fechado
La actividad del 210Pb se determinó por medio de la medición de su des-

cendiente 210Po, suponiendo un equilibrio secular entre ellos. El análisis se 
realizó por espectrometría alfa utilizando 209Po como trazador de eficiencia. 
Una muestra de 0,5 g de sedimento molido se colocaron en recipientes de 
teflón y se digirieron en una mezcla de ácidos concentrados (HF+HNO3+HCl) 
a temperatura controlada, utilizando una plancha caliente. El aislamiento de 
los isótopos de polonio se realizó mediante el método de depósito espon-
táneo en discos de plata. Los valores de 210Pb se presentan en Bq.kg-1. La 
calidad de los análisis se evaluó por medio de la determinación de réplicas 
del material de referencia certificado IAEA-300 “Radionuclides in Baltic 
Sea”. Los valores obtenidos en el análisis de 6 réplicas del MRC IAEA-300 
se encontraron dentro de los límites de la incertidumbre certificada para el 
valor de 210Pb (intervalo de concentraciones igual 273,6 - 361,0 Bq.kg-1). El 
valor promedio obtenido fue 315,3 ±13,9 Bq.kg-1, equivalente a una recu-
peración del 93% y un coeficiente de variación del 4,4%.
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Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (HAP)
El método utilizado para el análisis de sedimentos costeros fue el de 

UNEP/IOC/IAEA (1992), el cual consiste básicamente en una extracción 
orgánica en equipo Soxhlet con hexano:cloruro de metileno; una limpieza 
del extracto en columnas de sílica y alúmina; y el análisis instrumental por 
cromatografía de gases y su confirmación por espectrometría de masas 
para la identificación y cuantificación de los 16 HAP prioritarios: Naftaleno 
(NAF), Acenaftileno (ACE), Acenafteno (ACEN), Fluoreno (FL), Fenantreno 
(FEN), Antraceno (ANT), Fluoranteno (FLU), Pireno (PIR), Benzo(a)antraceno 
(BaA), Criseno (CRI), Benzo(b)fluoranteno (BbF), Benzo(k)fluoranteno (BkF), 
Benzo(a)pireno (BaP), Indeno(123-cd)pireno (IP), Dibenzo(ah)antraceno (DahA) 
y Benzo(ghi)perileno (BghiP). Los controles de calidad incluyeron blancos, 
material de referencia (IAEA-417) y muestras adicionadas con estándares 
deuterados. El porcentaje de recuperación varió entre 85 y 105 % y el límite 
de detección fue de 0,01 mg.kg-1.

Metales
El procedimiento analítico seguido de la colecta, digestión y cuantificación 

de metales en sedimento fueron los recomendados por Agemian y Chau 
(1976), modificado por Páez-Osuna (1988), Loring (1979). Se utilizaron  
alícuotas de 0,25 g peso seco digeridas con 12 mL de HNO3 concentrado 
a una temperatura de 110 °C durante 18 horas en bombas de teflón y 
planchas de aluminio en una cama de arena. Posteriormente se centrifugó 
a 2500 rpm durante 30 min.; el sobrenadante se transfirió a un frasco de 
polipropileno. La cuantificación se realizó por medio de un espectrofotó-
metro de absorción atómica marca Shimadzu Modelo 6800, con corrector 
automático de deuterio. 

Se utilizaron estándares certificados y material de referencia GBW 08301 
para sedimentos de río. Los límites  de  detección obtenidos fueron  los 
siguientes: Cd  (0,02 mg Cd.kg-1), Cr (0,05 mg Cr.kg-1), Pb (0,19 mg 
Pb.kg-1), Ni (0,1 mg Ni.kg-1).

Todos los reactivos empleados fueron de calidad suprapuros (Merck).

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (HAP)
La concentración promedio de HAP  del núcleo completo fue de 0,98 

±0,13 mg.kg-1; al analizar la distribución vertical del contenido de hidro-
carburos poliaromáticos, se encontró que el patrón histórico manifestó un 
incremento desde el nivel basal de la ΣHAP de 0,29 mg.kg-1 a principios del 
siglo pasado (1908), hasta llegar al máximo de 1,79 mg.kg-1 en 1999, para 
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decrecer nuevamente hacia el inicio del siglo xxi en 0,58 mg.kg-1 (2003) y 
mostrar un nuevo incremento en 2010 con 0,84 mg.Kg-1 (Figura 2).

Es necesario resaltar que el periodo que abarcan las tres capas más profun-
das es de aproximadamente 30 años comparado con las cinco más recientes 
(de 1996 a 2010), donde cada una de ellas solamente comprende entre 3 
y 4 años de sedimentación, por lo que las comparaciones de la ΣHAP en el 
perfil vertical deben hacerse cuidadosamente. 

ΣHAP (mg.kg-1) 

ΣHAP (mgKg-1) 

P 
R 
O 
F 
U 
N 
D 
I  
D 
A 
D 
(cm) 

Figura 2. Distribución vertical de ΣHAP en el núcleo sedimentario de Tampamachoco 
en el norte del Golfo de México.

A través del tiempo se han acumulado compuestos de este grupo de 
contaminantes orgánicos como resultado de la influencia de las condiciones 
ambientales, aportes naturales y antropogénicos tanto marinos, fluviales 
como continentales, tales como los desechos de las embarcaciones de dife-
rente calado que utilizan el río y el puerto de Tuxpan (Veracruz, México) 
desde principios del siglo XIX, cuando formalmente se crearon las primeras 
receptorías marítimas.

Además, la expansión de zona urbana y el incremento de las actividades 
industriales han contribuido con sus descargas directas y las escorrentías 
de aguas residuales no tratadas, primero, al río y, luego, al lecho lagunar, 



26

las cuales llevan restos de combustibles fósiles y/o de productos pirolíticos, 
contribuyendo a la carga de HAP dentro del sistema lagunar estuarino de 
Tampamachoco y almacenándose en los sedimentos del mismo.

En la Tabla 1 se anotan los HAP determinados en los diferentes estratos, 
las concentraciones de los mismos y los índices más importantes estimados 
para identificar el origen dominante de ellos (Yunker et al., 2002; Arias et 
al., 2010; Ponce-Vélez et al., 2012).

Tabla 1. HAP en los diferentes estratos del núcleo sedimentario de Tampamachoco 
en el norte del Golfo de México, con los criterios de calidad internacionales 
y los índices de origen.

TEL o 
ISQG ERL

2 Naftaleno <0.01 0.01 0.06 0.10 0.01 0.06 0.02 <0.01 0.04 0.16
2 Acenaftileno 0.01 0.01 0.01 0.02 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.04
2 Acenafteno 0.01 0.01 0.01 0.04 0.01 0.03 0.01 0.02 0.01 0.02
2 Fluoreno 0.05 0.06 0.01 0.15 0.16 0.22 0.24 0.03 0.02 0.02
3 Fenantreno 0.03 0.05 0.02 0.09 0.06 0.05 0.04 0.01 0.09 0.24
3 Antraceno 0.01 0.01 0.02 0.08 0.01 0.02 0.01 0.01 0.05 0.09
3 Fluoranteno 0.02 0.02 0.01 0.05 0.04 0.05 0.06 0.01 0.11 0.60
4 Pireno 0.01 0.06 0.04 0.12 0.02 0.02 0.02 <0.01 0.15 0.67
4 Benzo(a)antraceno 0.16 0.21 0.19 0.10 0.13 0.02 0.02 0.01 0.08 0.26
4 Criseno 0.03 0.12 0.06 0.22 0.05 0.04 0.04 0.01 0.11 0.38
4 Benzo(b)fluoranteno 0.03 0.02 0.01 0.07 0.03 0.03 0.03 0.01 * *
4 Benzo(k)fluoranteno 0.02 0.03 0.02 0.09 0.03 0.03 0.02 0.02 * *
5 Benzo(a)pireno 0.03 0.02 0.02 0.08 0.03 0.03 0.03 0.02 0.09 0.43
5 Indeno(123-cd)pireno 0.01 0.02 0.03 0.03 0.02 0.01 0.03 0.02 * *
5 Dibenzo(ah)antraceno 0.39 0.18 0.05 0.48 0.37 0.19 0.28 0.02 0.01 0.06
6 Benzo(ghi)perileno 0.03 0.03 0.02 0.07 0.03 0.09 0.03 0.09 * *

0.25 0.17 0.50 0.47 0.14 0.29 0.20 0.50
0.67 0.25 0.20 0.29 0.67 0.71 0.75 1.00
0.84 0.64 0.76 0.31 0.72 0.33 0.33 0.50
0.25 0.40 0.60 0.30 0.40 0.10 0.50 0.18
Pir M M M Pir M Pir M

0.84 0.86 0.58 1.79 1.01 0.90 0.89 0.29 1.68 4.02
* No reportado; a Yunket et al . (2002), Arias et al . (2010), Ponce-Vélez et al . (2012); 
Pir Pirolítico; M Mixto.

1968
(Long et al.  1995; 

CCME, 2002; 
Buchman, 2008)
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Los HAP con las mayores concentraciones fueron dibenzo(ah)antraceno 
(0,28 ±0,06 mg.kg-1), en orden decreciente siguieron fluoreno (0,13 ± 
0,03mg.kg-1) y benzo(a)antraceno (0,12 ±0,03 mg.kg-1). El perfil mole-
cular de la mayoría de los estratos tuvo una tendencia al origen mixto, 
principalmente indicado por los índices Fluorant/(Fluorant+Pir) y B(a)A/
(BaA+Cris) y fue dominantemente pirolítico en 1996 y en el presente; este 
patrón es el esperado en una región petrolera natural con comunidades 
costeras cuyos hábitos agrícolas incluyen la quema de vegetación, aunado 
al desarrollo portuario, urbano e industrial ocurrido a partir de la década 
de los cuarenta (Figura 2).

 También se compararon los niveles promedio de HAP con los criterios de 
calidad sedimentaria TEL o ISQG (concentración umbral, por sus siglas en 
inglés) y ERL (concentración probable de daño, por sus siglas en inglés), los 
cuales se tomaron como referencia internacional, ya que no existen criterios 
nacionales de esta naturaleza. Los HAP de masa molecular menor, como 
los de dos anillos bencénicos (naftaleno y acenaftileno), registraron concen-
traciones similares al umbral, mientras que fluoreno y acenafteno tuvieron 
niveles mayores a éste y superiores o iguales al ERL, lo que significa que es 
probable observar daño bentónico (Tabla 1). 

Asimismo, los HAP de mayor masa molecular, con una persistencia 
ambiental elevada como el benzo(a)antraceno y el dibenzo(ah)antraceno, 
estuvieron por arriba del umbral de alteración bentónica y el último com-
puesto mencionado tuvo una magnitud >ERL (Figura 3). Cabe señalar 
que el comportamiento específico de este hidrocarburo mostró una mayor 
concentración en el estrato correspondiente a 1999 (0.48 mg.kg-1) así como 
en el más reciente (0.38 mg.kg-1) lo que aporta datos sobre la vigilancia 
ambiental que debe tenerse y darle seguimiento a la tendencia de éste y 
otros compuestos.

El comportamiento general de los grupos de hidrocarburos policíclicos en 
función del número de anillos bencénicos que los conforman, aporta infor-
mación acerca del origen dominante de estos compuestos. En la Figura 4 
se observa una homogeneidad en las concentraciones promedio de cada uno 
de ellos, excepto para el grupo de cinco anillos, ya que tuvo una media alta, 
de 0,11 ±0,03 mg.kg-1, resultado en gran medida atribuible al dibenzo(ah)
antraceno.

La presencia de HAP de 5 y 4 anillos aromáticos significa que el aporte de 
hidrocarburos derivados de los procesos pirolíticos (ya sean in situ o aledaños 
a la zona de estudio) es continuo e incluso la magnitud de las concentraciones 
es similar; este patrón fue observado en los resultados de sedimentos super-
ficiales de 2009. Cabe mencionar que también se registraron HAP ligeros 
de tipo petrogénico, por lo que el aporte de combustibles fósiles o petróleo 
crudo como tal han existido en la región desde hace varias décadas y se 
confirma que el origen principal fue mixto (Sicre et al., 1987; Budzinski et 
al., 1997; Soclo et al., 2000). 
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Finalmente, se correlacionó la ΣHAP con el contenido de materia orgánica; 
la correlación obtenida no fue estadísticamente significativa (r = 0,30527, 
p = 0,462182).
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Figura 3. HAP individuales, criterios de calidad sedimentaria e hidrocarburos poten-
cialmente carcinogénicos en el núcleo sedimentario de la laguna Tampa-
machoco, en el norte del Golfo de México.
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Figura 4. Patrón de HAP por número de anillos aromáticos estructurales en el núcleo 
sedimentario de la laguna Tampamachoco en el norte del Golfo de México. 
(Valores promedio en mg HAP.kg-1).
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Metales
Los cambios históricos en la acumulación de metales mostraron un mode-

rado enriquecimiento de Cd y Cr a partir de 1996, de Ni en los años de 1968 
y 2003, y de Pb a partir de 1938 hasta el presente.

Cadmio
En el estrato correspondiente al año de 1908 el Cd presentó un valor de 

0,22 mg Cd.kg-1, teniendo un ligero incremento de 0,01 mg Cd.kg-1 hacia 
1938, para disminuir en el año 1996 con 0,16 mg Cd.kg-1. Posteriormente 
se incrementó hasta el presente con 0,27 mg Cd.kg-1 (Fig. 5). Este incre-
mento a partir del año 1995 puede deberse a los cambios en la composición 
textural de los sedimentos principalmente a los de grano fino (Ghrefat, 2006).

La variación de las concentraciones de Cd entre los diferentes estratos 
sedimentarios fue muy bajo, registrando un valor medio de 0,21 mg Cd.kg-1 
±0,038. Lo que indica una tasa de acumulación escasa a través del tiempo.

Las concentraciones de Cd cuantificadas en este estudio estuvieron por 
debajo a lo reportado, por ejemplo, en el lago Espejo de los Lirios ubicado 
al norte de la Ciudad de México, en donde las concentraciones fueron de 
1,33 – 3,27 mg Cd.kg-1 para el núcleo EL-1 desde el año 1871 hasta 1985 
(Ruiz-Fernández et. al., 2004). Con respecto al lago Sun Moon, ubicado en 
el centro de Taiwán, los valores estuvieron entre 0,23 y 0,28 mg Cd.kg-1 
para los años estimados entre 1939 a 2006 (Kai Hsien Chi et al., 2009).

Figura 5. Concentraciones de Cd total en el núcleo de sedimento de la laguna de 
Tampamachoco (Golfo de México).
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El valor de Cd basal según la Screening Quick Referente Table for Inorga-
nics in Sediment (SQRTIS) de la NOAA  en USA, para sedimentos marinos 
es de 0,1 – 0,3 mg Cd.kg-1 (Buchtman, 2008), por lo que la concentración 
observada en 1908 cae en dicho intervalo (Fig. 5). Las concentraciones de 
Cd evaluadas en este estudio se  registraron muy por debajo de los índices 
de mínimas y máximas condiciones adversas que puedan impactar a los 
organismos que habitan en el bentos ERL (1,2 mg Cd.kg-1) y ERM (9,6 mg 
Cd.kg-1) (Long et al., 1995).

Cromo
El Cr mostró un comportamiento inverso al Cd entre 1908 y 1938, pre-

sentando una disminución en la concentración de 31,62 a 30,16 mg Cr.kg-1, 
debido a un posible cambio de granulometría en la composición del sedimento, 
ya que algunos metales tienden a incrementarse cuando el tamaño de grano 
decrece, como también ocurre con la materia orgánica. Posteriormente se 
observó un ligero aumento conforme transcurrió el tiempo hasta 33,37 mg 
Cr.kg-1 para el año de 1995, donde se vuelve a incrementar el valor hasta el 
año 2006 en 42,32 mg Cr.kg-1, para mostrar un pequeño decremento en el 
presente de 0,53 mg Cr.kg-1 (Fig. 6). 

Figura 6. Concentraciones de Cr total en el núcleo de sedimento de la laguna de 
Tampamachoco (Golfo de México).
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Los niveles de concentraciones de Cr en este trabajo se presentaron por 
debajo de lo reportado en el lago Espejo de los Lirios, con valores entre 42,85 
y 67,06 mg Cr.kg-1 para el núcleo E-1, desde el año estimado entre 1871 
y 1985 (Ruiz-Fernández et al., 2004). Para el lago Sun Moon los valores 
estuvieron entre 84,3 y 109 mg Cr.kg-1 para los años estimados entre 1939 
a 2006 (Kai Hsien Chi et al., 2009).

El valor de Cr basal según el criterio (SQRTIS) de la NOAA para sedimentos 
marinos (Buchtman, 2008) se encuentra en el intervalo de 7–13 mg Cr.kg-1; 
las concentraciones reportadas en este estudio correspondiente al año de 
1908 se encontró por arriba de dicho intervalo (Fig. 6). Sin embargo, en la 
tabla de composición elemental en sedimentos marinos profundos obtenidos 
por Chester  (2000) se reporta un valor promedio de 100 mg Cr.kg-1; al rela-
cionar el valor medido en este estudio para ese año se encontró por debajo 
de los 100 mg Cr.kg-1. Asimismo, y al igual que el Cd, las concentraciones 
de Cr se encontraron por debajo de los límites ERL y ERM (81 y 370 mg 
Cr.kg-1 respectivamente) (Long et al., 1995).

Níquel
El Ni fue el metal que presentó la mayor variación en sus concentraciones, 

principalmente a partir del año 1967 a la fecha (Fig. 7). El valor más alto 
se presentó en el año 1996 correspondiente al estrato 5 con 36,20 mg 
Ni.kg-1; el estrato más profundo fue el año de 1908 con un nivel de  26,03 
mg Ni.kg-1. Este aumento en las concentraciones de este metal puede no 
estar asociado a las actividades industriales de la zona, ya que el Ni y el V 
están asociados si provienen de la misma fuente. Es importante señalar que 
el contenido de Ni y V en petróleos crudos de la región sur del Golfo de 
México son de 8 mg Ni.kg-1 y 2,4 mg V.kg-1 respectivamente (Manríquez et al., 
2000). A pesar de que en 1938 hubo un auge en la actividad de la industria 
petrolera en el Golfo de México, no se observó un incremento significativo 
en los niveles del Ni a partir de esa fecha que indique una procedencia atri-
buible a dichas actividades, si se considera que hubo un aumento de 10 mg 
Ni.kg-1 en diez años.

En el estudio realizado por Ruiz-Fernández et al. en el 2004 en lago Espejo 
de los Lirios, mostró valores entre 39,78 y 61,06 mg Ni.kg-1, ligeramente 
por arriba de los reportados en este estudio.

Relacionando la concentración de Ni basal según el criterio (SQRTIS) 
de la NOAA para sedimentos marinos (Buchtman, 2008), que es de 9,9 mg 
Ni.kg-1, con el obtenido en este trabajo para el año de 1908, se encontró 
que está por arriba del valor antes mencionado (Fig. 7). Sin embargo, al 
comparar el valor que reporta la tabla de composición elemental en sedi-
mentos marinos profundos obtenidos por Chester (2000), que es de 200 
mg Ni.kg-1, se observa que éste nivel estuvo muy por  arriba de lo medido 
en el año 1908. 
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Figura 7. Concentraciones de Ni total en el núcleo de sedimento de la laguna de 
Tampamachoco (Golfo de México).

Plomo
El Pb mostró un incremento conforme transcurrió el tiempo, a excepción 

del año 1968 donde decreció con un valor de 13,57 mg Pb.kg-1, menor que 
en el año 1938 que fue de 14,31 mg Pb.kg-1. A partir de 1968 continuó 
aumentando hasta el presente para alcanzar un valor de 15,06 mg Pb.kg-1 
(Fig. 8). Este ligero aumento puede deberse a los aportes constantes por la 
vía atmosférica (Murozumi et al., 1969) provenientes de la ciudad de Tuxpan 
y las zonas aledañas a ella, así como a las descargas de las gasolinas de las 
lanchas que circulan de manera constante en la misma. 

Los resultados del Pb en este estudio se presentaron muy por debajo a lo 
reportado para el lago Espejo de los Lirios en los años estimados entre 1871 y 
1985, con 53,82 y 116,05 mg Pb.kg-1 para el núcleo E-1 (Ruiz-Fernández et 
al., 2004); en cambio, para el lago Sun Moon reportaron valores entre 28,9 
y 39,5 mg Pb.kg-1 para los años 1939 a 2006 (Kai Hsien Chi et al., 2009) las 
cuales estuvieron ligeramente más altos a lo medido en el presente estudio.

El valor de Pb basal según la Screening Quick Referente Table for 
Inorganics in Sediment (SQRTIS) de la NOAA para sedimentos marinos 
(Buchtman, 2008) se encuentra entre de 4–17 mg Pb.kg-1 (Fig. 8). Asimismo, 
las concentraciones de Pb se presentaron muy por debajo de los índices de 
las mínimas y máximas condiciones adversas para algunos organismos que 
habitan en el bentos ERL (46,7 mg Pb.kg-1) y ERM (218 mg Pb.kg-1) (Long 
et al., 1995).
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Figura 8. Concentraciones de Pb total en el núcleo de sedimentos  de la laguna de 
Tampamachoco (Golfo de México).

No se observaron cambios significativos en las concentraciones de los metales 
analizados entre el periodo que comprende de 1985 – 1988, fechas en que 
la Central Termoeléctrica Presidente Adolfo López Mateos fue construida y 
comenzó a operar. A partir del año 1996 hasta el presente el Cd, Cr y Pb 
presentaron ligeros incrementos y en el Ni se observó la mayor variación; a 
pesar de que en 1938 hubo un auge en la actividad de la industria petrolera 
del país no se observó un incremento en la concentración de Ni a partir de esa 
fecha que indique una procedencia de este metal atribuido a dichas actividades.

En el caso del Cd y Pb mostraron una disminución en sus valores a partir 
de 1938 y hasta el siguiente periodo (1968). El Cr presentó un ligero aumento 
de 3 mg Cr.kg-1 hasta 1968. Sin embargo dicho metal no está asociado a 
actividades relacionadas con la Central Termoeléctrica. 

Con base a las condiciones topográficas de la laguna, así como a las con-
diciones climatológicas principalmente en las épocas de vientos Nortes (ade-
más de mecanismos biológicos) los fechados cronológicos no son constantes 
debido a los procesos de mezclado del sedimento, por lo que es necesario 
reforzar o validar la información obtenida utilizando al menos otro isótopo 
radiactivo diferente al 210Pb, con diferente tiempo de vida media y diferente 
fuente de suministro como puede ser el 137Cs, con lo que sería posible realizar 
una mejor caracterización del sistema en estudio.
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CONCLUSIONES

El análisis del núcleo sedimentario para evaluar el contenido y la tendencia 
histórica de los HAP aportó datos importantes sobre el nivel basal de 0,29 
mg.kg-1 de estos compuestos orgánicos en el área de estudio a principios del 
siglo XX y una tendencia al incremento hasta alcanzar el máximo de 1,79 
mg.kg-1 en 1999. El perfil molecular cambió de ser mixto (con componentes 
petrogénicos y pirolíticos) a un patrón dominado por los pirogénicos. Los HAP 
individuales que tuvieron concentraciones con una probabilidad de provocar 
efectos adversos a los organismos bentónicos fueron el fluoreno y, en mayor 
grado, el dibenzo(ah)antraceno, quien también ocupó el primer lugar del 
grupo de los carcinogénicos potenciales, dentro de los cuales estuvo presente 
el benzo(a)pireno clasificado internacionalmente como promotor de cáncer.

Los perfiles de concentraciones del Cd, Cr, Ni y Pb mostraron una tenden-
cia a incrementarse desde el estrato más antiguo con máximos superficiales, 
a excepción del Cr. Los valores registrados de Ni y Pb se encontraron por 
debajo de las concentraciones publicadas en la literatura para otros sistemas 
lacustres y costeros como ríos y estuarios del mundo y las concentraciones 
de V se presentaron por debajo del límite de detección. 

Se puede considerar que para la laguna de Tampamachoco el  valor basal 
de Cd es 0,22 mg Cd.kg-1, para el Cr de 31 mg Cr.kg-1, el Ni de 26 mg Ni.kg-1 
y para Pb de 12 mg Pb.kg-1.
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Resumen: La bahía Nueva (BN) está ubicada en el Noroeste del Golfo 
Nuevo (Patagonia Argentina) frente a la ciudad de Puerto Madryn. Hasta el 
año 2001 recibía aproximadamente 8.000 m3 d-1 de aguas residuales urbanas 
provenientes de la planta de tratamiento secundario. Simultáneamente en ese 
año se realizó la conexión a la red sanitaria de la población que no contaba 
con ese servicio. El objetivo de este estudio fue evaluar si existen cambios en 
la calidad de los sedimentos costeros y de los flujos bentónicos en la interfase 
sedimento-agua, antes y después de la eliminación del efluente urbano. Para 
ello, se colectaron testigos de sedimentos en cuatro sitios con distinto grado 
de perturbación antrópica en los veranos de 1999 y 2009; se separaron 
en estratos para formar muestras compuestas en las que se determinaron: 
textura, materia orgánica, amonio total, amonio y nitrato intersticial. Los 
flujos de nutrientes y oxígeno disuelto se midieron in situ y por triplicado, 
utilizando una campana bentónica opaca. Se tomaron muestras de agua de 
fondo para análisis físico-químicos. El sedimento presentó textura arenosa y 
asociación positiva entre el contenido de grano fino y materia orgánica. En 
todos los casos el oxígeno disuelto fue consumido por el sedimento y el amo-
nio liberado en la columna de agua. Frente al sector de descarga del efluente 
urbano (sitio 2) y de efluentes pesqueros (sitio 1) la demanda de oxígeno fue 
significativamente menor en 2009, mientras que frente al sector de la ciudad 
donde se realizó la conexión a la red sanitaria (sitio 3), la liberación de amonio 
fue significativamente menor en ese mismo año. No se observó intercambio 
sedimento-agua de nitrato ni de fosfato en 1999, mientras que estos nutrientes 
fueron liberados y consumidos respectivamente por el sedimento en 2009. 
Sin bien el flujo promedio de N inorgánico (amonio + nitrato) exportado a lo 
largo de la costa  fue del mismo orden en ambos años, el porcentaje de nitrato 
contenido en el mismo aumentó desde 0 % en 1999 a >50 % en 2009. Los 
resultados sugieren que, con excepción de la zona norte de la BN, habría 
ocurrido una recuperación de los sedimentos costeros ocho años después de 
la eliminación del efluente urbano. 

Palabras clave: Nutrientes, Oxígeno disuelto, Interfase sedimento-agua, 
procesos biogeoquímicos, Golfo Nuevo. 



38

Characterization of coastal sediment and benthic fluxes  
in a Patagonian bay from Argentina: Before and after  

the removal of the urban effluent 

Abstract: Bahía-Nueva bay (NB) is located in the western coast of Nuevo 
gulf (Argentine Patagonia) in front of Puerto Madryn city. Until the year 
2001, approximately 8000 m3 day-1 of secondary treated urban wastewater 
was discharged into it. Simultaneously in that year, unserved population 
was partially connected to the sewage network service. The purpose of this 
study was to assess changes in the coastal sediment quality and benthic 
fluxes across the sediment-water interface, before and after removal of the 
urban effluent. Sediment samples were collected in four sites with differ-
ent levels of anthropogenic disturbance during the summers of 1999 and 
2009. The sediment samples were separated into layers to form composite 
samples, in order to determine: texture; organic matter, total ammonium, 
pore-water ammonium, and nitrate. Benthic fluxes of nutrients and dissolved 
oxygen were measured in situ and by triplicate using an opaque benthic 
chamber. Bottom water samples were collected for physical and chemical 
characterization. The sediments showed sandy texture and strong affinity 
between the contents of fine grains and organic matter. In all cases, dissolved 
oxygen was incorporated by the sediment and ammonium was exported to 
the near-bottom water layer. In front of the urban (site 2) and the fishing 
(site 1) effluent discharges, the oxygen demand was significantly lower in 
2009 than in 1999. In front of the city area, were the connection sewage 
network service was made (site 3), ammonium released was also significantly 
lower in 2009. Nitrate and phosphate sediment-water exchange was not 
observed in 1999, while these nutrients were released and incorporated 
respectively by the sediment in 2009. Eventhough the mean inorganic N 
(ammonium+nitrate) flux along the coast was the same order in both years, 
the nitrate percentage in that flux enhanced from 0% in 1999 to >50% in 
2009. There results suggest that, with exception of the northern area of 
NB, a recovery would have occurred in coastal sediments eight years after 
the urban sewage release was suppressed.

Key words: Nutrients, dissolved oxygen, sediment-water interface, 
biogeochemical process, Nuevo gulf.

INTRODUCCIÓN

Los sedimentos costeros de ambientes poco profundos juegan un rol 
clave en el reciclado de nutrientes, debido a que pueden aportar flujos hacia 
la columna de agua, aún mayores que aquellos provenientes desde el conti-
nente (Clavero et al., 2000; Niencheski y Jahnke, 2002). Este proceso resulta 
principalmente por la descomposición microbiológica de la materia orgánica 
sedimentaria (Wiklund y Broman, 2005), cuyo origen puede ser tanto terrestre 
como autóctono, este último muchas veces consecuencia del ingreso excesivo 
de nutrientes antrópicos (Cotano y Villate, 2006, Arévalo et al., 2007). De 
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esta manera, el agua intersticial se enriquece en nutrientes, los que finalmente 
pueden atravesar la interfase sedimento-agua por difusión molecular (Janssen 
et al., 2005a). Otros factores como la perturbación provocada por olas y 
corrientes, bioturbación, bioirrigación y las aguas subterráneas también pueden 
contribuir al total del flujo (Janssen et al., 2005b; Burdige, 2006; Fernandes 
Rao, 2006; Kristensen et al., 2012), siendo el uso de las campanas bentónicas 
una metodología adecuada para evaluar el proceso completo. 

La Bahía Nueva (BN) está localizada en el extremo oeste del golfo Nuevo 
(Patagonia, Argentina) (Fig. 1). Tiene un volumen estimado de 1,1 x 109 m3 
y un área superficial de aproximadamente 5.8 x 107 m2 (Gil y Esteves, 2000). 
La temperatura promedio del agua varía desde 11,0 ºC (invierno) a 16,8 ºC 
(verano) (Gil, 2001). La amplitud media de marea es del orden de los 4,09 m 
<www.hidro.gov.ar/oceanografia/tmareas/form_tmareas.asp>. Las corrientes 
son débiles y menores a 2,5 cm.seg-1 con direcciones variables según la marea 
creciente o bajante (Tonini et al., 2006). La velocidad media anual del viento es 
de 4,6 m.s-1 (16,6 km.h-1) con direcciones predominantes del Oeste y Sudoeste 
<www.cenpat.edu.ar/fisicambien/climaPM.htm>. La acción del viento permite 
que la columna de agua permanezca oxigenada a lo largo de todo el año (Gil, 
2001). La producción primaria está limitada por nitrógeno (Charpy et al., 
1982). La concentración de clorofila “a” se encuentra entre 0,08 y 6,0 mg.m-3 
(Gil, 2001). Una considerable biomasa de macroalgas se produce anualmente 
(Piriz et al., 2003) y mantiene una alta tasa de incorporación de nutrientes 
(Torres et al., 2004; Gil et al., 2005). El único asentamiento urbano localizado 
sobre la costa de BN es la ciudad de Puerto Madryn (habitantes: ~60.000 en 
2001; ~80.000 en 2010). Posee dos muelles que operan en conexión con 
las actividades más importantes de la región, tales como turismo, pesquerías y 
producción de aluminio. El muelle Luis Piedra Buena fue construido en 1909 
y el muelle Almirante Storni a principios de los setenta <www.appm.com.
ar>. Su construcción (de tipo transparente) permite un flujo permanente del 
agua que evita la acumulación de sedimentos. 

65º10´W 64º90´W
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-42º75´S
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-42º50´S

-42º75´S

Figura 1. Mapa mostrando la localización del área de estudio y los sitios de muestreo en 
la Bahía Nueva, frente a la ciudad de Puerto Madryn en la Patagonia Argentina.
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Hacia fines de la década del 90 la BN recibía el efluente urbano de la 
planta de tratamiento secundario (PTS) de Puerto Madryn (~8.000 m3.d-1), 
los efluentes de la industria pesquera (~1000 m3.d-1) y el drenaje de aguas 
de la capa freática contaminadas por viviendas no conectadas a la red cloa-
cal en el sector sur de la ciudad (Torres et al., 2004; Gil et al., 2005). En 
el año 2001 la PTS fue reemplazada por una laguna de estabilización y su 
descarga al mar fue eliminada definitivamente. Por otro lado, la extensión 
de la red cloacal redujo la contaminación del agua freática que llega al mar. 
Actualmente, continúan volcando los efluentes de la industria pesquera y, 
con escasa frecuencia, las aguas pluviales descargan en la zona sur de la 
bahía, después de la construcción de una Zanja de Guardia en el año 2009. 
Se han reportado perturbaciones en la calidad del agua de la bahía (Esteves 
et al., 1997; Gil y Esteves, 2000) y acumulación excesiva de macroalgas en 
la playa (Díaz et al., 2002; Piriz et al., 2003), generando perjuicios desde 
el punto de vista biológico, estético y recreativo que han sido atribuidos a las 
descargas continentales. El objetivo del presente trabajo es evaluar si existen 
cambios en la calidad de los sedimentos costeros y en los flujos bentónicos 
en la interfase sedimento-agua de Bahía Nueva como consecuencia de la 
eliminación del efluente cloacal.

MATERIALES Y MÉTODOS

Los muestreos fueron realizados en verano de los años 1999 y 2009 en 
4 sitios costeros, con una profundidad de agua entre 5 y 7 m de profundidad 
(Fig. 1). El sitio 1 se localizó hacia el norte de la ciudad frente a las descargas 
de los efluentes pesqueros; el sitio 2 frente al punto de vuelco del efluente 
cloacal; el sitio 3 frente a las playas del sur de la ciudad; y el sitio 4 en el sur 
la bahía, próximo a la zanja de guardia.

Se colectaron testigos de sedimentos mediante buceo autónomo, usando 
tubos de acrílico de 4,5 cm de diámetro interno y 30 cm de largo. Con el 
objeto de reducir la heterogeneidad interna de cada estación en cada caso 
se colectaron 10 testigos conteniendo aproximadamente 13 cm de sedi-
mento, cubriendo un área no inferior a 10 m2. Los testigos se mantuvieron 
a 4 ºC en oscuridad hasta su traslado al laboratorio en el término de 2 h, 
cuidando de no perturbar la interfase sedimento-agua. Posteriormente, el 
agua suprayacente fue suavemente extraída por sifón y la columna de sedi-
mento se dividió en 6 estratos: 0-1; 1-2; 2-3; 3-5; 5-7; 7-10 cm (perfiles 1 
a 6 respectivamente). Los estratos de igual profundidad se colocaron en un 
recipiente plástico y se mezclaron con espátula para formar una muestra 
compuesta homogénea, en la que se determinó: (a) textura (tamizado en 
seco: limo-arcilla <63 µm, arena, 63 µm-2 mm y grava >2 mm), (b) poten-
cial redox (Eh) (electrodo de Pt, Altronix TPA-1), (c) materia orgánica (MO) 
(calcinación a 450 ºC durante 4 h), (d) amonio total (AT) (extracción con 
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KCl 2N), y (e) nitrógeno inorgánico disuelto en el agua intersticial (amonio 
y nitrato+nitrito, esta suma informada como “nitrato”).

Las determinaciones analíticas de nutrientes se realizaron de acuerdo a 
Strickland y Parsons (1972). La extracción del agua intersticial se realizó 
con un filtro de alta presión (Sartorius®), inyectando nitrógeno gaseoso bajo 
atmósfera inerte, para evitar cambios en las condiciones de óxido-reducción. 
El amonio intersticial y el AT fueron medidos inmediatamente, mientras que el 
agua intersticial destinada al análisis de nitrato fue almacenada a -20 ºC durante 
24 h. Las concentraciones se expresaron en nmol.cm-3 de sedimento húmedo 
ó µmol.L-1 de agua intersticial. En el agua de fondo de cada sitio se midió 
temperatura y oxígeno disuelto (OD) y se tomaron muestras para determinar 
salinidad (Plessey environmental salinometer, modelo 6230N), nutrientes, 
clorofila-a (Clor-a) y feofitina de acuerdo con Strickland y Parsons (1972). 

Los flujos de nutrientes y de OD a través de la interfase sedimento-agua 
se determinaron siguiendo la metodología aplicada por Esteves et al. (1986). 
Mediante buceo autónomo se colocó sobre el sedimento una campana betónica 
opaca (9,7 litros de volumen y 0,09 m2 de base) provista de un electrodo de 
oxígeno disuelto y agitación suave. Se usó una disposición de anclas para 
evitar el movimiento del sistema. Desde una embarcación y durante 2 h se 
registró el oxígeno disuelto cada 10 min y se extrajeron por succión con 
jeringa muestras del agua encerrada en la campana cada 30 min. Después 
de filtrar las muestras de agua en el laboratorio se determinaron los nutrientes 
de acuerdo a Strickland y Parsons (1972).

Los flujos (J) fueron estimados a partir de los cambios de su concentración 
en el agua dentro de la campana, según la siguiente ecuación:

J = (C – C0) · Vc · Sc
-1 · t-1

donde:
J : flujo de oxígeno disuelto (mmol.m-2.h-1) ó de nutrientes (µmol.m-2.h-1) 

a través de la interfase sedimento-agua. 

C0 y C : concentración de oxígeno disuelto (mg.L-1) ó de nutrientes (µmol.L-1) 
al inicio y al tiempo t respectivamente. 

Vc : volumen de agua confinado en la campana (L). 

Sc: superficie de sedimento encerrado por la campana (m2). 

Los flujos netos desde el sedimento al agua (C > C0) se expresan como 
“liberación desde el sedimento” (L=J), y los flujos netos desde el agua hacia 
el sedimento (C < C0) se expresan como demanda del sedimento (D = - J). 
En cada sitio y fecha de muestreo se realizaron 3 experiencias.

Para evaluar si existían diferencias significativas se utilizó la prueba no 
paramétrica de Kruskal-Wallis (p<0,05) debido a que los datos no cumplieron 
los supuestos de normalidad e igualdad de varianzas.
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RESULTADOS

Las variables físicas y químicas del agua de fondo obtenidas para cada 
sitio y campaña se muestran en la Tabla 1.

Las medianas anuales de las variables físicas y del nitrato presentaron 
diferencias significativas (p<0,05). En 2009 la temperatura del agua fue más 
baja que en 1999, mientras que la salinidad y la concentración de nitrato 
fueron más altas.

La textura del sedimento presentó patrones verticales poco variables, 
aunque fue heterogénea entre sitios y en el tiempo (Fig. 2). La fracción are-
nosa superó el 50 % en la mayoría de las muestras; la fracción grava llegó a 
25,9 % en 1999 (sitio 4) y a 62,3 % en 2009 (sitio 1); y el MF varió entre 
<1 y 36 % en ambos años muestreados. El Eh del estrato superficial (2 cm) 
de todos los sedimentos fue siempre > -100 mV. En el resto de la columna 
los potenciales fluctuaron entre > -100 mV y < -100 mV.

En contenido de MO varió entre 0,5 y 4 % en ambos muestreos y no mostró 
una clara tendencia con la profundidad. Los valores de AT se encontraron 
en el rango 16 - 1300 nmol.cm-3 de sedimento húmedo, con aumento hacia 
los estratos inferiores en 1999. Tanto para MO como para AT los registros 
fueron más elevados en 2009, en particular en el sitio 1 (Fig. 3).

Tabla 1. Parámetros físicos y químicos medidos en el agua de fondo de los cuatro 
sitios donde se midieron los flujos bentónicos en 1999 y 2009.

Año Sitio

T Sal. O.D. O.D. Amonio Nitrato Fosfato Silicato Clor-a Feofitina

(ºC) (ups) (mg L-1) (%) (µmol.L-1) (µmol.L-1) (µmol.L-1) (µmol.L-1) (mg m-3) (mg m-3)

1999

1 14,5 33,70 8,8 86,4 1,2 0,3 1,1 3,5 0,4 0,1

2 15,0 33,65 9,3 91,2 1,3 0,4 1,2 2,5 0,7 0,2

3 15,2 33,70 8,9 87,8 0,9 0,2 1,0 2,2 0,6 0,2

4 14,3 33,60 9,5 91,9 0 0,1 1,1 2 0,3 0,2

2009

1 11,6 33,95 10,3 94,3 0,46 3,1 1,3 4,3 0,3 0,1

2 13,3 33,96 9,1 86,3 0,1 6,8 1,2 3,8 0,4 0,1

3 13,0 34,11 9,3 90,1 0,21 8,6 1,1 2,9 1,3 0,2

4 11,2 34,14 9,2 83,3 0 1,4 1,0 2,6 0,1 0,1



43

Figura 2. Caracterización granulométrica del sedimento en los cuatro sitios mues-
treados en 1999 (A, B, C, D) y en 2009 (E, F, G, H).
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Figura 3. Perfiles verticales de materia orgánica (A; C) y concentración de amonio 
total (B; D) en 1999 y en 2009 respectivamente.

Los perfiles verticales de amonio y nitrato en agua intersticial sólo se 
analizaron en los sitios 1 y 3, ya que el volumen colectado en los restantes 
no fue suficiente para el análisis (Fig. 4). En 1999 las concentraciones de 
nitrato no superaron los 3 µmol.L-1; para el amonio se observó un aumento 
hacia los estratos inferiores (de 140 a 700 µmol.L-1 en el sitio 1 y de 30 a 
200 µmol.L-1 en el sitio 3); en 2009 las concentraciones de nitrato fueron 
más elevadas que en 1999 en ambos sitios (estratos superior e inferior res-
pectivamente: 4,9 - 2,6 µmol.L-1 en el sitio 1, y 19,0 - 7,0 µmol.L-1 en el sitio 
3). Las concentraciones de amonio fueron similares que en 1999, excepto 
en profundidad del sitio 1, donde disminuyó en unas tres veces.

Figura 4. Concentraciones de nitrato y amonio intersticial (µmol.L-1) en los diferentes 
estratos de profundidad de los sitios 1 y 3 en ambos años muestreados.

´
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El estudio de los flujos bentónicos mostró en todas las oportunidades, una 
demanda de oxígeno por el sedimento (DOS) y liberación de amonio desde 
el sedimento (LAS), encontrándose diferencias significativas (p<0,05) entre 
sitios para cada año y entre años para cada sitio (Fig. 5). En 1999, el sitio 
4 se diferenció del resto por una DOS (1,1±0,4 mmol.m-2.h-1) y una LAS 
(4,0±0,9 µmol.m-2.h-1) significativamente más bajas que en los otros sitios, 
mientras que el sitio 3 se diferenció por una LAS significativamente más 
elevada (215±36,4 µmol.m-2.h-1). En 2009 los flujos de DOS en los sitios 4 
(3,6±1,1 mmol.m-2.h-1) y 3 (3,0±0,5 mmol.m-2.h-1) fueron significativamente 
mayores que en los sitios 1 y 2 y los de LAS (sitio 4: 20±6,6 y sitio 3: 11±6,9 
µmol.m-2.h-1 respectivamente) fueron significativamente menores. De la com-
paración entre años para cada sitio, la DOS en los sitios 1 y 2 disminuyó en 
2,7 y 2 veces respectivamente y en el sitio 1 aumentó 3,3 veces. Para la LAS 
las diferencias se observaron en el sitio 3, donde disminuyó en un orden de 
magnitud, y en el sitio 4 donde aumentó 6 veces.

Figura 5. Demanda de oxígeno por el sedimento (DOS) (izquierda) y liberación de 
amonio por el sedimento (LAS) (derecha) obtenidos en 1999 y 2009 en 
cuatro sitios de bahía Nueva. Se presenta el promedio (n=3) y la desviación 
estándar. Letras iguales indican que no hay diferencias significativas entre 
sitios para un mismo año. Números iguales indican que no hay diferencias 
significativas entre años para un mismo sitio.

Respecto de los flujos de nitrato y de fosfato no se observó intercambio 
neto entre el sedimento y el agua en el año 1999. En 2009 se liberó nitrato 
en los sitios 2, 3 y 4 (38,7±72; 71±53,9 y 54±24,5 µmol.m-2.h-1 respectiva-
mente) y el fosfato fue consumido en todos los sitios (-17±12,6; -0,6±20,8; 
-13±-6,7; -23±-20,1 µmol.m-2.h-1, sitios 1 a 4 respectivamente) y los flujos 
bentónicos, tanto para el nitrato como para el fosfato, no presentaron dife-
rencias significativas entre sitios (p>0,05).
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DISCUSIÓN

Los parámetros ambientales medidos en el agua de fondo de los cuatro 
sitios estudiados permanecieron en los mismos rangos que los obtenidos en 
estudios previos por Esteves et al. (1997) y Gil (2001). De igual manera, 
valores similares fueron determinados en otros ambientes costeros pata-
gónicos de latitudes intermedias, como en el golfo San Matías, en la costa 
externa de Península Valdés y en Bahía Engaño (Arhex y Esteves, 2009). Los 
ambientes marinos costeros Patagónicos tienden a presentar la columna de 
agua oxigenada con niveles cercanos a la saturación y concentraciones de 
nitrógeno inorgánico disuelto entre 0,43 y 4,87 µmol.L-1 (Arhex y Esteves, 
2009). En cuanto al sedimento, los valores medidos de potencial redox indican 
presencia de oxígeno y, por lo tanto, factibilidad de procesos aeróbicos en el 
estrato superficial. Respecto del cambio temporal y entre sitios de la granu-
lometría, de particular interés es la evolución del contenido de material fino, 
dada la facilidad con que puede ser redistribuido por la hidrodinámica propia 
de la zona costera y por su capacidad de retención de la materia orgánica. 
El sitio 3 fue el único donde la fracción limo-arcillosa siempre se encontró 
por encima del 10%, lo cual se atribuye a que es una zona de acumulación 
dentro de la bahía, favorecida por su morfología y vientos del sector Norte. 
Deben considerarse, además, las interacciones ocurridas con el continente 
en cuanto al aporte exógeno de material sólido. En ese sentido, en Abril de 
1998 (meses antes del muestreo de 1999) se registraron precipitaciones 
pluviales intempestivas e inusuales (259 mm en 72 h, siendo la media anual 
de 236,7 mm a-1) (Laboratorio de Climatología, Centro Nacional Patagónico), 
que podrían haber modificado temporalmente la estructura física de los sedi-
mentos costeros. Por otro lado, el efluente urbano de la ciudad de Puerto 
Madryn (~10000 m3.d-1), aportaba ~100 mg.L-1 de sólidos suspendidos a 
la bahía, hasta que fue eliminado en 2001 (Gil, 2001). Finalmente, la zanja 
de guardia puesta en funcionamiento unos meses antes del último muestreo, 
podría estar aportando material sólido de manera esporádica. 

La Fig. 6 pone en evidencia que la distribución de la MO en la zona 
costera, posee una fuerte dependencia de la distribución de MF. En el sitio 
3 la influencia de algún otro factor habría permitido una reducción del con-
tenido de MO respecto del esperado, probablemente asociado a la conexión 
a la red cloacal de las viviendas ubicadas en el sector sur de la ciudad.

La degradación de la MO más reciente (perfil superficial) sería prin-
cipalmente aeróbica, a juzgar por las mediciones de Eh y por su asocia-
ción positiva con la demanda de oxígeno (p<0,05; r=0,74). También se 
observó correlación positiva entre MO y AT (p<0,05; r=0,70), por lo cual 
las formas nitrogenadas serían un componente importante del contenido 
orgánico total. El aumento con la profundidad del amonio disuelto en 
agua intersticial, en simultáneo con la disminución de nitrato, es indica-
tivo de su mineralización y de la transferencia hacia la columna de agua 

Figura 6. Ajuste lineal entre el contenido de materia orgánica y material fino (%) (se 
excluyeron los valores del sitio 3 de 2009).
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del amonio reciclado y/o de su consumo por nitrificación (Grenz et al., 
2010). Concordantemente, la medición in situ del flujo de N confirmó la 
existencia de liberación de N solo como amonio en 1999 y como amonio 
y nitrato en 2009. Es de particular importancia la evolución presentada 
por el flujo de este elemento, dado su rol como nutriente limitante de la 
producción primaria en la bahía. Aún cuando el flujo promedio de los 
4 sitios permaneció casi invariable (1999: 87 µmol.m-2.h-1 y 2009: 83 
µmol.m-2.h-1), es interesante resaltar la aparición de la forma oxidada en 
2009, ya que sugiere un aumento de la capacidad del sedimento para 
estabilizar la materia orgánica.

La demanda de oxígeno no presentó correlación con el flujo de N, lo cual 
sugiere que existirían otros procesos en el sedimento que lo utilizan, tales 
como denitrificación y/o la oxidación anaerobia de amonio. Es sabido que 
estos restringen la disponibilidad de amonio y nitrato para ser exportado 
hacia la columna de agua, lo cual favorece el control de la eutroficación 
por producción de formas no biodisponibles para los productores primarios 
(Dalsgaard et al., 2012; Lansdown et al., 2012). 

La importancia relativa del aporte de N del sedimento a la columna de 
agua en BN puede ser evaluada por comparación con el aporte que realizó el 
efluente cloacal hasta 2001, que fue de aproximadamente 12 mmol.m-2.h-1, en 
forma principalmente amoniacal (Gil y Esteves, 2000). Por otro lado, durante 
el período 1998-1999 la biomasa de arribazones de macroalgas colectadas por 
la municipalidad fue de ~200 ton (peso seco), con una concentración media 
de nitrógeno de 17,7 g.kg-1 (Piriz et al., 2003). Suponiendo que los 85±16 
µmol.m-2.h-1 liberados por el bentos derivaban principalmente de procesos de 
remineralización, entonces, los sedimentos costeros tendrían capacidad para 
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reciclar completamente los ~250 kmoles del N retenido en toda la biomasa 
del arribazón en un área de 0,42 km2 (<1% del área de la Bahía).

Respecto al fosfato la ausencia de intercambio neto (año 1999) o su 
ingreso al sedimento (año 2009) responderían a procesos de adsorción en 
las arenas oxigenadas de los sedimentos superficiales (Graca et al., 2006; 
Ranjan et al., 2011). Estudios previos han demostrado que la concentración 
de este nutriente en la columna de agua de la BN posee escasa variación 
estacional y espacial. 

Los valores de los flujos bentónicos obtenidos en este estudio se encuen-
tran dentro del amplio rango de valores informados en la literatura (Clavero 
et al., 2000; Hopkinsons et al., 2001; Magalhães et al., 2002; Niencheski 
y Jahnke, 2002; Janssen et al., 2005b; Sakamaki et al., 2006; Torres et 
al., 2009; Grenz et al., 2010; Gil et al., 2011). 

Figura 7. Contribución porcentual de los flujos de amonio (LAS) y de nitrato (LNS) 
al flujo total de nitrógeno inorgánico (año 2009).

CONCLUSIONES

Los cambios observados en la materia orgánica de los sedimentos costeros 
de la Bahía Nueva entre 1999 y 2009 fueron determinados principalmente por 
la redistribución espacial del material fino. Su degradación sería principalmente 
aeróbica, permitiendo el reciclado y liberación de N inorgánico hacia el agua. 
Este elemento se considera el nutriente limitante de la producción primaria 
de la bahía y, por tanto responsable de su enriquecimiento orgánico. Si bien 
la magnitud del N liberado no fue modificada, sí lo hizo la relación nitrato/
amonio contenida en el mismo. Si esta relación se interpreta como indicador 
de calidad (Fig. 7), puede concluirse que, con excepción de la zona norte, 
el sector costero habría atravesado un proceso de recuperación atribuible al 
saneamiento de las aguas residuales urbanas de Puerto Madryn. Se pone en 
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evidencia la necesidad de sanear los efluentes pesqueros que aún son vertidos 
en proximidades del sitio 1.

Este trabajo muestra que los sedimentos constituyen una herramienta 
adecuada para evaluar su degradación y su recuperación asociadas al impacto 
que generan las ciudades cercanas al mar.
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Abstract: Geochemistry is an important tool to evaluate trace metals con-
tributions from continental sources to the coastal zone. In this context, this 
study aims to assess information on the geochemical behavior of trace metals 
(Cu, Cr, Pb, and Zn) in soils and estuarine sediments of the lower basin of the 
Jaguaribe River, Eastern Ceará, Brazil. The soils of the lower Jaguaribe were 
classified as slightly acid and with low organic matter content. The statistical 
analysis of the results pointed to natural sources of trace metals to soils and 
estuarine sediments, where Fe and Al oxyhydroxides are the geochemical car-
riers of metals in soils and organic matter is the main carrier of these metals 
in estuarine sediments.

Key words: Trace metal geochemistry, Correlation matrix, Cluster Analysis, 
Soil, Sediments.

Geoquímica de metais-traços em solos e sedimentos superficiais 
da bacia inferior do Rio Jaguaribe (Nordeste, Brasil)

Resumo: A geoquímica é uma ferramenta importante para avaliar a 
contribuição de fontes continentais de metais-traços para a zona costeira. 
Nesse contexto, o objetivo desse estudo é investigar o comportamento 
geoquímico de metais-traços (Cu, Cr, Pb e Zn) da bacia inferior do Rio 
Jaguaribe. A concentração dos metais foi determinada em 23 amostras 
de solo superficial e 6 amostras de sedimento superficial do estuário do 
Jaguaribe, situada ao Leste do Ceará, Brasil. Os solos do baixo Jaguaribe 
foram classificados como moderadamente ácidos e com baixo teor de 
matéria orgânica. Os dados estatísticos indicaram que os metais trans-
portados do solo para o estuário são de origem natural e os carreadores 
geoquímicos dos metais-traços nos solos são os óxihidróxido de Fe e Al, 
enquanto nos sedimentos estuarinos, a matéria orgânica é o principal 
carreador desses metais.

Palavras chave: Origem de metais-traços, Matriz de correlação, Análise 
de agrupamento.
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INTRODUCTION

Many negative effects are caused on human health due to environmental 
pollution by heavy metals. One of the most significant environmental pro-
blems is the growing discharge of metals from different sources into the soil, 
water, and air. Hence, trace metals monitoring in the environment has been 
a subject of great concern over the last decade and will continue to be so as 
there is an ever increasing amount of metals being released to the environ-
ment (Maltez et al., 2008). 

Estuaries are complex and dynamic environments that can receive a signi-
ficant amount of anthropogenic contaminants from nearby urban areas and 
industrial sites, subject to high demand for a variety of uses. The presence 
of trace metals in the environment, and more specifically in water systems, 
has been attributed to anthropogenic inputs, such as wastewater discharge, 
stack emissions from industrial sources, atmospheric deposition due to 
automotive vehicles and industrial emissions, as well as agriculture practices 
with a progressively higher use of fertilizers, pesticides, and soil correctives 
(McComb & Gesser, 1999).

Metals can also be originated from natural sources due to rocks and soils 
weathering. They are then transported to estuaries either associated with 
suspended matter or as dissolved ions, which can be subsequently removed 
from the water, adsorbed and finally incorporated into the sediments (Binning 
& Baird, 2001; Dessai & Nayak, 2009). Estuarine sediments are major reser-
voirs of metals and their distribution and mobility within estuaries depends 
strongly on their specific chemical form (Alagarsamy, 2006).

Salinity and redox conditions in coastal regions affect metal solubility and 
mobility (Gerringa et al., 2001; Turner et al., 2004; McKay et al., 2007; Du 
Laing et al., 2007). The differentiation of metal association to the particulate 
phase in metal transport along the estuarine gradient and the variations due to 
pH, salinity and suspended particulate material (SPM) has also been studied. 
Hong et al. (2011) found that complexation with anions and competition 
with cations in salt water were the most important release mechanisms for 
total Cd and Mn, respectively, whereas pH was the most important factor for 
the release of total dissolved Zn (aq). Hatje et al. (2003) observed that a pH 
increase associated to an increased salinity favor the sorption of trace metals 
(Cd, Co, Mn Cr, and Zn) onto SPM. This suggests an increased association 
of trace metals to particles towards the estuary, which can be interpreted in 
terms of a higher interaction of dissolved metals with deprotonated sites on 
the surface of the SPM. This favors the retention of metals in the estuary, 
as net transport in the coastal zone is directed seaward. This result can be 
attributed to a competitive ion exchange mechanism. On the other hand, the 
decrease in the activity coefficient with an increase in ionic strength could 
explain the adsorption shift. Therefore, the measurement of trace element 
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concentrations and distribution in sediments leads to a better understanding 
of their behavior in the environment (Barcelos & Lacerda, 1997).

This work is part of a more comprehensive project aiming to assess the 
geochemistry and contributions of trace metals from continental sources to 
the coastal zone of the state of Ceara, a semiarid region in NE Brazil. We 
have investigated the correlation of trace metals with natural ligands (such as 
organic matter, and Fe and Al oxyhydroxides) in order to assess information 
on the geochemical behavior in soils and estuarine sediments in the Jaguaribe 
River Lower Basin (JRLB), Brasil.

MATERIAL AND METHODS

Study area
The JRLB is located in the semiarid coast of Brazil (Fig. 1). The weather 

in the region is rainy during summer, hot and dry during winter and the 
local wind direction is often from East to West. The Jaguaribe River has 
a drainage basin of 75,669 km2 and runs through 610 km before spilling 
into the sea. The river flow is strongly controlled by dams, which retain 
about 90 % of the natural waters. The minimum and maximum annual 
rainfalls are between 450 and 1,270 mm yr-1, respectively (IBGE, 1999). 
Dominant vegetation includes Caatinga, Savanna-steppe and Steppe-
seasonal forest biomes.

The regional soils are developed primarily from Barreiras Formation under 
tropical climatic conditions favoring the occurrence of weathered minerals 
giving them a Latosolic nature (Lima et al., 2000). Kaolinite is the main silicate 
mineral present in these soils, while goethite and hematite are the main iron 
oxides and gibbsite is practically the only aluminum oxide (Nascentes, 2006).

The main soil types are Quartz-Sand Neosol, Haplic Planosol, Red-
Yellow Argisol and Fluvic Neosol. The most important soil uses in the lower 
basin are agriculture, livestock farming, and also vegetal extractive activities 
in an area of 1,350 km2 between the counties of Fortim and Itaiçaba (IBGE, 
1999) (Fig. 2).

Although activities such as agriculture and livestock farming can contri-
bute to an increased metal content in soils, these contributions in the JRLB 
are relatively small when compared with natural emissions. Lacerda & Sena 
(2005) estimated trace metal emissions from agriculture and livestock farming 
to the JRLB. These authors estimated natural emissions of 3.2, 1.32; 8.15, 
and 8.04 t.yr-1 for Cu, Cd, Pb, and Zn, respectively, while emissions from 
agriculture and livestock farming accounted for 1.89, 0.04, 0.04, and 2.78 
t.yr-1 for Cu, Cd, Pb, and Zn, respectively.
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Figure 1. Soil and sediment sampling sites in the (JRLB), Northeastern Brazil. Jagua-
ribe River Lower Basin (JRLB).



57

Figure 2. Soil use in the lower basin of the Jaguaribe River:  
a) agriculture; b) vegetal extractivism; c) livestock farming.

Sample Collection, Preparation and Analytical Methods
Samples were collected from the soils of the JRLB and from sediments of 

its estuary. Surface soils (0-10 cm) were collected in January 2009 in twenty-
five sampling stations (Fig. 1), covering an area of about 480 km2. At each 
sampling site, a composite sample was made of up to three sub-samples mixed 
together, selected in the area. The soil samples were classified according to 
Embrapa (2006). Table 1 shows the soil classification and soil use.

 Estuarine surface sediments were collected using a Van Veen grab from 
6 sampling stations in the Jaguaribe estuary. Soils and sediments sampling 
sites can be seen in Fig. 2.

For the testing of metals concentrations, soil and sediment samples were 
dried up at 60 °C to eliminate the water content and sieved through a 63 
mm stainless steel sieve. pH and labile organic matter in soils and estuarine 
sediments were measured using the method described in Silva (1999). pH 
was determined using 10 mL of deionized water added to 10 cm of soil. The 
soil suspension was shaken for 1 min and stored for 30 min for testing. 
The organic matter content, in 0.5 g of soil, was determined by oxidation 
with a 0.2 mol.dm-3 K2Cr2O7 solution, followed by titration with 0.02 mol.
dm-3 of a Fe(NH4)2(SO4)2.6H2O solution. Water salinity was determined in 
situ in the surface water using a YSI 85 probe (Yellow Springs Instrument 
Company, Ohio/USA). 10 mL of HNO3 was added to 0.5 g of soil for metal 
extraction in a microwave oven (USEPA, 2010). Total Al, Fe and Mn contents 
were determined by atomic absorption spectrometry (AAS) (Shimadzu 6200 
spectrometer).
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Tabla 1. Soil classification and uses of the sampled soils in the JRLB

Sampling sites Soil Classification  
(Embrapa, 2006)

Soil use observed in situ

Fortim 

SF1 Qn Coastal forest

SF 2 Qn Coastal forest

SF 3 Qn Palm forest

SF 4 Qn Palm plantation

SF 5 Sg Cashew plantation

SF 6 Sg Coastal forest

SF 7 Fn Pasture

SF 8 Dn No vegetation

SF9 HG Palm forest

Itaiçaba   

SI1 Qn Coastal forest

SI2 Qn Dry forest

SI3 Fn Cashew plantation

SI4 RYA Cashew plantation

SI5 RYA Cashew plantation

SI6 HPL Dry forest

SI7 HPL Dry forest

SI8 RYA Cashew plantation

SI9 Fn Pasture/Palm forest

SI10 Fn Dry forest

SI11 Sg Palm forest

SI12 Qn Coastal forest

        SI13 Qn Mata de Tabuleiro

SI14 Qn Palm forest

SI15 Qn Pasture

SI16 Qn Palm forest

The analytical determination of the low concentrations of metals in the 
environment demands the use of methods and techniques with very high 
sensitivity and selectivity (Maltez et al., 2008). Nowadays, inductively coupled 
plasma mass spectrometry (ICP-MS) has become one of the most powerful 
analytical techniques for trace element testing, with a high sensitivity and a 
wide linear dynamic range and simultaneous multi element detection capability 
(Rahmi et al., 2007). For this reason, total contents of Cu, Cr, Ni, Pb, and 
Zn were quantified by inductive coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS) 
(Varian ICP-MS 820 MS spectrometer).
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In order to assess the reproducibility and accuracy of the method, a standard 
estuarine sediment material (CRM-1646A-NIST) was tested by the same analytical 
procedure used with soil and sediment samples. The results and detection limits 
are listed in Table 2. Metal recoveries varied from 70.0 to 92.0 %, except for 
Al and Cr which showed low recovery levels (54.4 and 62.6 %, respectively).

Low recoveries obtained in metal tests are associated with partial digestion 
of USEPA methodology, as in this work only nitric acid was used to minera-
lize the samples. In that sense, CRM standard values were obtained by total 
digestion, which is more effective, because of the need for stronger reagents 
to attack the metals associated with the mineral matrix. Other authors (Cook, 
1997; Bezerra, 2009) also found low recoveries for Al and Cr, which are 
refractory elements. However, it is known that partial digestion is suitable 
and widely used in environmental studies (Aguiar et al., 2007).

Table 2. Recoveries and analytical detection limits for metals

Metal
Concentration Recovery DL(b) DL(c)

(mg g-1) (%) (mg g-1) (mg g-1)

Observeda Certified

Al* 1.25 ± 0.01* 2.30 ± 0.02 54.4 0.2 0.3

Fe* 1.72 ± 0.00* 2.01 ± 0.04 85.7 0.0 0.0

Mn 167.01 ± 0.4 234.50 ± 2.8 71.2 1.0 1.0

Cr 25,59 ± 0.5 40.90 ± 1.9 62.6 0.1 0.1

Pb 10.7 ± 0.1 11.7 ± 1.2 92.0 0.0 0.0

Zn 33.8 ± 0.5 48.9 ± 1.6 70.0 0.5 0.5

Cu 8.19 ± 0.62 10.01 ± 0.34 81.1 0.1 0.0

Ni N.d. N.d. N.d. 0.1 0.0

a - average of three measurements; b - Standart methods; c - INMETRO
* percentual values (N.d.: Not determined).

Statistical Analysis
The Hierarchical Cluster Analysis (HCA) and Pearson Correlation Matrix 

exploratory data techniques were used in this work in order to obtain relevant 
information about the data set. The main goal of these techniques is to reduce 
the data set and obtain possible correlations between the variables. The HCA 
method is an excellent tool for preliminary data analysis and is also useful to 
analyze data sets for expected or unexpected clusters, including the presence 
of outliers. In this technique, data were standardized to avoid interference of 
different units (average = 1 and variance = 0).
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RESULTS

Soil pH of the 25 samples showed values between 4.2 and 7.9. However, 
most samples were slightly acid (pH ≤ 6.0), but only 28 % presented a pH 
≤ 5.0. The surface soil samples showed low organic matter (SOM) content, 
ranging from 0.01 % in dune sands to 2.0 % in salic gleysols. SOM contents 
in sediments presented values between 0.1 and 1.1 %.

Metal concentrations
The distribution of metals showed a spatial variability in the soils and 

estuarine sediments of the Jaguaribe River lower basin. The results are listed 
in Figures 3 and 4. 

Soil metal concentrations varied between 1.2 - 27.9 mg Cu.g-1, 4.1 – 58.1 
mg Cr.g-1, 1.0 – 63.6 mg Ni.g-1, 3.9 – 136 mg Pb.g-1, 2.3 – 72.8 mg Zn.g-1, 
0.3 – 63.6 % for Al, 0.1 – 2.86 % for Fe and 0.3 – 2.7 % for Mn.

The metal content in sediment samples was: Cu: 3.9 - 31,8 mg.g-1; Cr: 
6.5 – 175.0 mg.g-1; Ni: 5.9 – 35.5 mg.g-1; Pb: 3.1 – 59.8 mg.g-1; and Zn 
11.5 - 28.1mg.g-1. Al, Fe and Mn contents ranged from 0.1 to 11.5, 0.6 to 
81.2, and 0.01 to 1.0%, respectively.

Figure 3. Metal contents in soils and estuarine sediments from the JRLB, NE Brazil.
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Pearson correlation matrix (Tables 4 and 5) and Hierarchical Cluster 
Analysis (HCA) (Fig. 5) were employed to obtain relevant information about 
the data set. 

Figure 4. Metal contents in estuarine sediments from the JRLB, NE Brazil.

Table 3. Pearson correlation matrix for metals in soils from the JRLB. (n = 23, 
significance at p <0.05).

 Cr Pb Zn Cu Ni Al Fe Mn OM

Cr 1.00

Pb -0.18 1.00

Zn 0.80 -0.06 1.00

Cu 0.81 -0.11 0.93 1.00

Ni 0.45 0.04 0.51 0.43 1.00

Al 0.82 -0.16 0.87 0.89 0.61 1.00

Fe 0.91 -0.19 0.59 0.63 0.32 0.67 1.00

Mn 0.43 -0.05 0.62 0.52 0.31 0.37 0.23 1.00

OM -0.11 -0.14 -0.09 -0.16 -0.19 -0.07 -0.15 -0.31 1.00
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Following the correlation analysis, we carried out the HCA analysis shown 
in Figures 5a and 5b. The vertical lines in these dendrograms represent 
the variables and the horizontal lines the similarity values between these 
variables. To achieve the grouping it was adopted the squared Euclidean 
distance with similarity measure and the cases were linked to each other 
by the Ward method.

Table 4. Pearson correlation matrix for metals in estuarine sediment from the JRLB. 
(n = 18, significance  at p <0.05)

 Cr Ni Cu Zn Pb Al Fe Mn OM

Cr 1.00

Ni 0.95 1.00

Cu 0.94 0.93 1.00

Zn 1.00 0.95 0.94 1.00

Pb 0.71 0.63 0.66 0.71 1.00

Al -0.70 -0.73 -0.73 -0.70 -0.41 1.00

Fe 0.33 0.24 0.42 0.33 0.56 -0.35 1.00

Mn 0.33 0.24 0.42 0.33 0.56 -0.35 1.00 1.00

OM 0.75 0.69 0.71 0.75 0.57 -0.41 -0.01 -0.01 1.00

DISCUSSION

The soil pH may affect the dynamics of metals in soils, since acid envi-
ronments enhance metal mobility, while a pH higher than 6.0 contributes 
to the retention of metals, mainly in very weathered soils, where the surface 
functional groups of colloidal components are pH-dependent (Fe and Al 
oxyhydroxides); Hogg et al., 1993). Soil or sediment organic matter (SOM) 
plays a crucial role in the geochemical cycle of metals due to their long-term 
accumulation; they can be used as an indicator in depositional environments 
and sedimentary processes (Wu et al., 2011). 

In the JRLB area, the soil under pastures or palm forests presented a 
higher SOM content and showed the influence of soil use on SOM contents. 
As expected, slightly higher values for SOM in sediments were recorded 
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Tree Diagram using Ward’s method and Squared Euclidian distances

 (a)

 (b)

Figure 5. HAC (Dendrogram) with all data obtained from the quantitative determi-
nation of metals in soils (a) and estuarine sediments (b) from the JRLB.
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in the sampling sites on the riverside covered by mangroves, in the Fortim 
area. Mangrove ecosystems are largely responsible for the retention of OM 
of continental origin (Prasad & Ramanathan, 2009).

Metal contents in soils are within the range of natural soils in Brazil (Andersen 
et al., 2002; Fadigas et al., 2002; Campos et al., 2003; Zhenli et al., 2005; 
Fadigas et al., 2006; Biond, 2010). The metal content variations, showed 
in Fig. 3, may be related to different soil composition and a differentiated 
soil use and that physical and chemical soil characteristics are important with 
regard to metal retention. However, between different soils types (Fn, Qn, 
RYA, and Sg) subjected to anthropogenic activities, as identified in the SF3, 
SF4, SF5, SF7, SF9, SI18, SI12, SI14, SI17, SI20, SI23, SI24, and SI25 sampling 
sites, only soils with higher Fe and Mn contents presented high trace metal 
contents. The importance of natural contributions relative to soil type con-
firmed that the metals (Cu, Cr, Ni, Pb, and Zn) contents are mainly natural. 
This behavior is in agreement with those reported by Fadigas et al. (2006), 
where natural contents of elements are affected by the content of Fe and 
Mn and are therefore associated with geochemical processes, reflecting the 
mild human impact over soils as well as confirming the estimated emissions 
of metals to the region performed by Lacerda & Sena (2005).

The metals contents in estuarine sediments were higher than in soils 
(Figs. 3 and 4). This could be an indicator that although natural sources 
contributed mostly to the trace metal flux to the estuary, the physical-chemical 
conditions of this region changes the metals geochemical partitioning and 
promotes a higher retention in the sediments. These conditions probably have 
enhanced the importance of OM as a major geochemical carrier.

Metal adsorption on organo-clay particles is likely favored by high water 
salinity, which enhances clay minerals flocculation/deposition, and/or by 
a high sediment pH, which increases the number of available adsorption 
sites. In this study, water salinity ranged between 0.1 and 0.2, whereas pH 
varied from 7.0 to 8.0, indicating a potential pH influence on flocculation 
and deposition processes, since SOM is the major geochemical carrier of 
metals in the estuary. However the negative correlations between Al and 
the other metals suggest that clay particles do not act as important sinks in 
the estuarine sediments.  

The correlation matrix presented in Tables 3 and 4, show that Fe and Al 
presented significant correlations with the other metals in soils, suggesting a 
similar mineralogical origin, for example Cr, Zn, Cu, Fe, and Al. Aluminum 
and iron have been widely used as normalizing elements (Aloupi, 2001). In 
this case, Al content indicates that the main components of the fine fraction 
of soils are probably aluminum-silicates with which mainly Cu and Zn are 
associated (Fig. 5a). In addition, the correlation matrix also suggests that 
a strong positive correlation exists between Cu, Cr, Zn, and Ni in soils and 
estuarine sediments, The correlation values pointed to an increase from soil 
to sediments, confirmed by the dendrograms (Figs. 5a and 5b) showing 
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significant changes in the geochemical partitioning among metals and metals 
and SOM from soils to the estuarine sediments matrixes. In the estuarine 
sediments it is clear that there is a good correlation between trace metals and 
SOM, which was not observed in the soils.

The distinct behavior of Pb relative to the other metals and major geoche-
mical carriers in soils and sediments showed that this metal had a different 
source and geochemical partitioning and behavior from the other trace metals.  

Although metals are linked to SOM in the estuarine sediments, the 
characteristic of the SOM determination method showed that this SOM 
is easily oxidable, suggesting its origin in the estuarine environment as a 
consequence of the discharges of nutrients to the estuarine area previously 
observed in others studies, which resulted in dense algae blooms in the 
estuary; this autochthonous organic material seems to be the major carrier 
of trace metals to sediments as well as the major compartment responsible 
for metal accumulation in these sediments. To better understand the con-
nections between an easily oxidable organic matter and metals transport 
and accumulation in the estuarine environment other complementary studies 
have to be done.

CONCLUSION

In the studied environment, trace metal contents in soils of the lower 
basin of the Jaguaribe river showed that Cu, Cr, Ni, Pb, and Zn are in the 
same range found in non-contaminated soils in Brazil and worldwide. The 
highly significant correlation between all analyzed metals in the soil samples 
strongly suggests their common origin. Associations of these metals with Al 
and Fe indicate that Al and Fe oxyhydroxides are the main carriers of metals 
in the studied soils.  

Trace metal contents in the estuarine sediments were higher than those 
in soils. There is evidence that this area acts like a geochemical barrier for 
trace metals, preventing them from reaching the sea. Organic matter, pro-
bably produced within the estuary, is the major parameter involved in metal 
sedimentation processes. Finally, no evidence of significant anthropogenic 
metal inputs to the regional soils and sediments were observed in the JRLB.
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Resumen: En el presente estudio se evaluó el contenido de hidrocarburos 
aromáticos policíclicos (HAP) y metales pesados (Cd, Cr, Pb, Ni) en sedimentos 
de la laguna de Tampamachoco (Veracruz, Norte del Golfo de México), como 
parte de un proyecto multidisciplinario cuyo objetivo general fue realizar un diag-
nóstico integral de la calidad ambiental y valorar el impacto ecológico y de salud 
humana que pudiera existir en este ecosistema costero mexicano y su zona de 
influencia. El método empleado para el análisis de HAP fue el de UNEP/IOC/
IAEA (1992); la cuantificación e identificación de estos compuestos se realizó 
por cromatografía de gases capilar-espectrometría de masas empleando un 
cromatógrafo de gases Hewlett Packard 5890 serie II y un HP-GCD 1800A. 

La ΣHAP mostró niveles promedio entre 0,05 y 3,67 mg.kg-1 con un 
origen principalmente pirolítico, encontrándose en algunos sitios lagunares 
hidrocarburos petrogénicos. Las concentraciones de metales tuvieron los 
intervalos siguientes (valores en mg.kg-1): Cd (0,07-0,41), Cr (10,02-44,89), Ni 
(17,85-48,21) y Pb (3,06-15,50). Los resultados fueron menores a los valores 
de referencia de calidad sedimentaria internacionales, a partir de los cuales 
existe la probabilidad de producir efectos tóxicos en organismos bentónicos 
marinos; con base en este patrón se considera que en el ecosistema estudiado 
no existe riesgo ecotoxicológico por metales e hidrocarburos aromáticos 
policíclicos para el bentos y para el consumidor de estas especies. 

Palabras clave:  Hidrocarburos del  petróleo, metales, laguna costera, 
Golfo de México.

Spatial distribution of contaminants in sediments of Tampachoco 
Lagoon, Veracruz, Mexico

Abstract: In the present study, the presence and concentrations of 
polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) and heavy metals (Cd, Cr, Pb, Ni) 
were evaluated in sediments from Tampamachoco lagoon, Veracruz, in the 
northern of Gulf of Mexico, as part of a multidisciplinary project whose 
overall objective was to conduct a comprehensive diagnosis and assess the 
environmental quality and ecological impacts on human health that might 
exist in this Mexican coastal ecosystem and its catchment area. The meth-
odology employed for the analysis of PAH was the proposed by UNEP/IOC/
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IAEA (1992). The identification and quantification of these compounds 
was performed by capillary gas chromatography-mass spectrometry using 
a gas chromatograph Hewlett Packard 5890 series II and HP-GCD 1800A. 

ΣPAH showed the average levels between 0.05 and 3.67 mg.Kg-1 with a 
mainly pyrolytic origin, being in some places dominated by petrogenic hydro-
carbons. The metal concentrations were the following ranges (mg.Kg-1 values): 
Cd (0.07-0.41), Cr (10.02-44.89), Ni (17.85-48.21) and Pb (3.06-15.50). The 
results of both pollutants showed concentrations below the international 
reference values for sediment quality, from which there is likely to produce 
toxic effects on marine benthic organisms, and therefore, it is considered that 
ecotoxicological risk does not exist in the studied ecosystem either by metals 
or polycyclic aromatic hydrocarbons to the benthos and human health.

Key words: Petroleum hydrocarbons, heavy metals, coastal lagoon, 
Gulf of Mexico.

INTRODUCCIÓN

Los humedales costeros comprenden diversos ambientes tanto naturales 
como artificiales que se caracterizan por estar temporal o permanentemente 
inundados por agua dulce, estuarina o salina e incluyen las regiones costeras 
con una profundidad no mayor a los seis metros. Bajo esta definición quedan 
comprendidos los ecosistemas que son considerados como los más produc-
tivos del planeta: Manglares, lagunas costeras, praderas de pastos marinos y 
arrecifes de coral. Estos hábitats tienen flora y fauna exclusivas, con una gran 
variedad de especies de crustáceos, moluscos, peces, insectos, aves, reptiles y 
mamíferos. La principal razón por la cual el ser humano es atraído hacia los 
ambientes costeros es el acceso a bienes y servicios a partir de los recursos 
naturales, la recreación y la calidad de vida.  Así, la destrucción y alteración 
de los sistemas costeros, no solamente vulnera y altera a los ecosistemas, 
también trae costos económicos y sociales muy elevados. 

El sistema lagunar de Tampamachoco (Norte del Golfo de México) por sus 
características y valor ecológicos forma parte de los sitios RAMSAR; ha estado 
sometido a diversas presiones ambientales entre las que destacan cercanía a la 
termoeléctrica, basureros a cielo abierto o escurrimientos de aguas residuales 
urbanas y agropecuarias que llegan a la laguna mediante el río Tuxpan, caudal 
navegable con actividad portuaria intensa, además de la pesca y de recibir, 
debido a su ubicación geográfica, las descargas atmosféricas provenientes del 
Sur (donde existen complejos industriales relacionados con la industria petrolera) 
y del Océano adyacente donde existen plataformas de exploración petrolera. 
De esta forma, la alta vulnerabilidad del área de estudio, así como el riesgo 
de transferencia de sustancias peligrosas hacia las comunidades locales (que 
incluyen en su dieta alimentos costeros provenientes de esta laguna) han hecho 
imperativo evaluar la calidad ambiental del ecosistema, incluyendo en esta 
diagnosis el registro del contenido de hidrocarburos y metales sedimentarios. 
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Área de estudio
La laguna de Tampamachoco y los esteros de Tumilco y Jácome se encuen-

tran en la Región Huasteca del Estado de Veracruz, en la Llanura Costera 
del norte del Golfo de México; se ubican entre los 20º 58’ 15’’ - 21º 05’ N 
y los 97º 20’ 30’’ - 97º 24’ W con una superficie de 1,500 ha (Fig. 1). Está 
bordeada de manglares pertenecientes a las cuatro especies que existen en 
México (Rhizophora mangle, Laguncularia racemosa, Avicennia germinans, 
Conocarpus erectus). Cuenta con una gran riqueza de especies de peces; se 
han reportado aproximadamente 179 (Pérez-Hernández y Torres-Orozco, 
2000) de las cuales sobresalen por su valor comercial róbalos (Centropomus 
paralellus, C. pectinatus), jureles (Caranx hippos), mojarras (Eugerres plu-
mieri), lisas (Mugil curema), pargos (Lutjanus griseus) y tilapias (Oreochro-
mis niloticus); además, existe la pesca y comercio del ostión (Crassosstrea 
virginica) cuya abundancia ha disminuido en los últimos años.

Metodología
Las tomas de muestras se realizaron en las épocas climáticas contrastantes 

para esta región costera del Golfo de México; esto es, secas (Marzo, 2009 y 
Junio, 2010) y lluvias (Agosto, 2009). Los sedimentos superficiales se obtu-
vieron por medio de una draga van Veen de acero inoxidable y recubrimiento 
epóxico de 4 L de capacidad en una red de 7 estaciones (Fig. 1).

Figura 1. Localización y puntos de colecta del ecosistema Tampamachoco-Tuxpan 
en el norte del Golfo de México.
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Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (HAP) 
El método utilizado para el análisis de sedimentos costeros fue el de UNEP/

IOC/IAEA (1992), el cual consiste básicamente en una extracción orgánica 
en equipo Soxhlet con hexano:cloruro de metileno, una limpieza del extracto 
en columnas de sílica y alúmina, y el análisis instrumental por cromatografía 
de gases y su confirmación por espectrometría de masas para la identificación 
y cuantificación de los 16 HAP prioritarios: Naftaleno (NAF), Acenaftileno 
(ACE), Acenafteno (ACEN), Fluoreno (FL), Fenantreno (FEN), Antraceno 
(ANT), Fluoranteno (FLU), Pireno (PIR), Benzo(a)antraceno (BaA), Criseno 
(CRI), Benzo(b)fluoranteno (BbF), Benzo(k)fluoranteno (BkF), Benzo(a)pireno 
(BaP), Indeno(123-cd)pireno (IP), Dibenzo(ah)antraceno (DahA) y Benzo(ghi)
perileno (BghiP); los controles de calidad incluyeron blancos, material de 
referencia (IAEA-417) y muestras adicionadas con estándares deuterados; el 
porcentaje de recuperación varió entre 85 y 105 % y el límite de detección 
fue de 0,01 mg.kg-1.

 Metales
Las técnicas analíticas para cuantificar los metales en los sedimentos 

superficiales fueron las establecidas por y Agemian y Chau (1976) modifi-
cada por Rantala y Loring (1975), Malo (1977) y Páez-Ozuna (1988), la cual 
consistió en la digestión ácida con HNO3 ultrapuro a 110 °C en sistemas 
cerrados de descomposición múltiple (bombas de PTFE) a 100 °C durante 
18 h. Se realizó una centrifugación y filtración, aforando a un volumen final 
de 30 mL. El control de calidad incluyó blancos y materiales de referencia. 
El análisis instrumental se realizó con un Espectrofotómetro de Absorción 
Atómica/Emisión de Flama (Shimadzu Mod. AA-630-12) con lámpara de 
cátodo hueco, empleando curvas de calibración de estándares certificados 
para cada uno de los metales. 

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

En la Fig. 2 se presentan los resultados obtenidos de la ΣHAP para los 
tres muestreos de sedimentos en los siete sitios fluvio-lagunares del ecosistema 
Tampamachoco-Tuxpan en el norte del Golfo de México. Existió heterogenei-
dad en el comportamiento de estos hidrocarburos sin encontrar diferencias 
significativas entre los datos de 2009 y 2010 (p>0,05). Las concentraciones 
registradas en la época de secas en marzo 2009 estuvieron entre 0,1 (sitio 3) 
y 3,1 mg.kg-1 (sitio 6) con un patrón heterogéneo ya que el 57 % de los punto 
de muestreo presentaron valores >0,5 mg.kg-1 y el resto fue ≤ 0,4 mg.kg-1; 
comparativamente, en la estación climática de lluvias de ese mismo año se 
observó que en la mayoría de los sitios lagunares aumentaron las concen-
traciones de poliaromáticos sedimentarios; la clara excepción fue el punto 6 
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localizado en el área de interacción laguna/río/mar hacia la desembocadura 
del ecosistema en el Golfo de México, ya que la ΣHAP disminuyó aproxi-
madamente cuatro veces respecto al registro anterior (3,1 vs 0,80 mg.kg-1); 
los puntos de recolecta restantes (sitios 2 y 4) tuvieron niveles cercanos a 
los registrados en secas, manifestándose un patrón constante en estas áreas 
específicas como son la influencia de la Central Termoeléctrica Presidente 
Adolfo López Mateos (CTPALM) sobre el punto 2 y los escurrimientos de 
las tierras de cultivo aledañas sobre el sitio 4 (Fig. 1). En secas (Junio 2010) 
se encontró un comportamiento irregular; los sitios 1, 3, 5 y 7 tuvieron una 
ΣHAPs mayor que la observada en Marzo 2009, mientras que para los puntos 
2, 4 y 6 el patrón fue inverso.

Para valorar el posible riesgo ambiental derivado de la presencia y la 
concentración de este grupo de contaminantes orgánicos persistentes en 
los sedimentos costeros se consideraron los criterios de calidad sedimentaria 
internacionales establecidos para evaluar daño bentónico debido a la toxicidad 
intrínseca contenida en esta matriz ambiental; los utilizados fueron la concen-
tración umbral TEL o ISQG (Threshold Effects Level o Iterim Sediment 
Quality Guidelines por sus siglas en inglés) y la concentración a partir de la 
cual es probable que se ocasionen efectos deletéreos a la comunidad bentónica 
ERL (Effects Range Low por sus siglas en inglés), cuyos valores respectivos 
para la ΣHAP son 1,68 y 4,02 mg.Kg-1 (Long et al., 1995; CCME, 1999; 
Buchman, 2008). Como puede observarse en la Fig. 1 sólo existieron dos 
sitios que superaron el valor umbral TEL, el 6 en Marzo 2009 y el 7 en 
Agosto de ese mismo año; este último fue similar al criterio ERL, lo que 
significa que en este punto fluvial existe mayor probabilidad de riesgo para 
la comunidad del bentos.

Con los datos individuales de HAP, se estimaron los diversos índices 
recomendados en la literatura reciente para obtener información más 
específica sobre el origen dominante de estos hidrocarburos (Budzinsky et 
al., 1997; Soclo et al., 2000; Yunker et al., 2002; De Luca et al., 2005; 
Boonyatumanond et al., 2006; Arias et al., 2010; Ponce et al., 2012). En 
la Tabla 1 se presentan estas relaciones, así como el grado de contamina-
ción (Maliszewska-Kordybach, 1996) y la antigüedad de la misma (Cai et al., 
2007; Ping et al., 2007).

Los HAP encontrados en los sedimentos provenientes de la colecta 
de secas en Marzo 2009 tuvieron un origen mixto con tendencia hacia la 
pirogénesis, excepto en el sitio 1 localizado en el área norte de la laguna 
Tampamachoco, ya que ahí fue más evidente un componente petrogénico; 
no pudieron obtenerse los índices en los puntos 3 (centro lagunar) y 7 
(río Tuxpan) ya que los compuestos necesarios para estimarlos no fueron 
detectados (<0,01 mg.kg-1). 

En contraste, los HAP registrados en lluvias durante Agosto 2009 tuvieron 
una génesis dominante del petróleo, ya que solamente los sitios 2 (central 
termoeléctrica) y 6 (zona de interacción laguna/río/mar) presentaron un 
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origen pirolítico y en la zona central de la laguna hubo una mezcla con 
tendencia hacia la pirólisis. Para las secas del ciclo anual siguiente en Junio 
2010 se presentó una mayor heterogeneidad en los orígenes de este grupo 
de hidrocarburos, ya que tres sitios mostraron dominio de los pirolíticos (1, 3 
y 7), dos fueron mixtos sin ninguna tendencia clara (4 y 6) y dos más tuvieron 
rasgos petrogénicos mayoritarios (2 y 5).

El comportamiento de los orígenes descrito anteriormente denota una gran 
variabilidad en los factores que intervienen en la composición del ensamblaje 
de HAP acumulados en los sedimentos costeros. Se ha reportado que la 
abundancia de HAP formados por 4 y 5 anillos aromáticos en sedimentos 
lagunares estuarinos recientemente depositados es la típicamente encon-
trada en las partículas atmosféricas; son comunes a existir en los aerosoles 
de las áreas urbanas y pueden llegar al ambiente acuático por la erosión del 
suelo, el depósito atmosférico, los efluentes urbanos e industriales (Wu et al., 
2003). Los HAP pueden ser fotooxidados, además de su posible degradación 
microbiana que ocurre en la columna de agua y en los sedimentos, dando 
como resultado distintos patrones de biodisponibilidad hacia los organismos 
pelágicos y bentónicos (Hartmann et al., 2004). 

Figura 2. Distribución espacial y temporal de los HAP en sedimentos del ecosistema 
costero Tampamachoco-Tuxpan en el norte del Golfo de México.
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Al considerar el contenido total de poliaromáticos (ΣHAP) se puede clasificar 
el ambiente de depósito en varias categorías dependiendo de la magnitud de 
este valor (Maliszewska-Kordybach, 1996); los sitios considerados altamente 
contaminados (>1,0 mg.kg-1) fueron, para cada una de las colectas, 6 (Marzo, 
2009), 5 y 7 (Agosto, 2009) y 6 (Junio, 2010); es decir, el área de salida 
de la laguna Tampamachoco, propiamente la zona estuarina y el punto de 
ubicado en el río fueron los identificados con mayor acumulación y riesgo. 

Se pudo observar una tendencia hacia la categorización de contaminado 
(0,6-1,0 mg.kg-1) en el norte lagunar a partir de la central termoeléctrica ahí 
existente (Tabla 1). Es interesante conocer la antigüedad del ensamble de 
los HAP, ya que proporciona información sobre aportes recientes que deben 
regularse y controlarse. La relación R

≤3/≥4 se obtiene al considerar el número 
de anillos bencénicos que constituyen las moléculas de los hidrocarburos 
detectados (Cai et al., 2007; Ping et al., 2007) y para los sedimentos evalua-
dos en este trabajo se obtuvo que sólo los pertenecientes a los sitios 2, 3 y 4 
colectados en Junio 2010 tuvieron una relación >1,0, lo que significa que la 
contaminación por HAP es reciente y hubo un dominio de los hidrocarburos 
de menor masa molecular (Tabla 1).

Se probaron las relaciones estadísticas entre la ΣHAP y el contenido de 
materia orgánica (MO), la señal isotópica del carbono la textura sedimentaria 
para las tres colectas realizadas y no se obtuvieron datos significativos en 
ningún caso (p>0.05). Sin embargo, existieron microambientes evidenciados 
por los valores de materia orgánica, sedimento fino y mayor contenido de 
HAP en las estaciones 2 y 6 en Marzo 2009 con limos dominantes, ≥5,0 % de 
MO y un contenido total de estos hidrocarburos entre 1,18 y 3,08 mg.kg-1, 
respectivamente; en Agosto del mismo año los niveles de MO disminuyeron 
(1-3 %) y sólo en el sitio 1 (norte lagunar) se reunieron las condiciones de 
relación directa, ya que el sedimento fue limoarcilloso, la MO fue la mayor 
para esa época (3,0 %) y presentó altos niveles de HAP (1,07 mg.kg-1). En 
las secas de Junio 2010 se incrementó el contenido de MO y nuevamente 
el punto 6 (desembocadura e influencia marina) con sedimentos lodosos y 
2,33 % de MO tuvo el mayor nivel de HAP con 1,13 mg.kg-1. Este com-
portamiento puntual es importante destacarlo debido a que frecuentemente, 
el análisis estadístico global puede enmascarar condiciones específicas de 
sitios con condiciones de riesgo que deben ser atendidos directamente.

Los HAP son considerados contaminantes ambientales prioritarios por 
diversas organizaciones internacionales como el Consejo Canadiense de 
Ministerios del Ambiente (CCME), la Agencia de Protección Ambiental de 
los Estados Unidos de Norteamérica (USEPA), la Agencia Ambiental Europea 
(EEA), el Consejo Ambiental de Australia y Nueva Zelanda (ANZEC), entre 
otras. Estos compuestos tienen el potencial de formar derivados altamente 
cancerígenos y mutagénicos como los dioles y los epóxidos, de ahí el gran 
interés en los últimos años por registrar sus niveles, orígenes y destinos den-
tro de los ambientes acuáticos (Soclo et al., 2000; Notar et al., 2001). Al 



77

identificar confiablemente los 16 HAP ambientalmente prioritarios se puede 
conocer el perfil molecular dominante en los sedimentos costeros evaluados; 
en la Fig. 3 se presentan los datos de este comportamiento, así como aquellos 
considerados cancerígenos potenciales y reales por la IARC (International 
Agency for Research on Cancer, por sus siglas en inglés), ya mencionados 
y las dos referencias de calidad sedimentaria. 

Criseno (0,65±1,09 mg.kg-1), benzo(a)antraceno (0,12±0,22 mg.kg-1) y 
dibenzo(ah)antraceno (0,07±0,10 mg.kg-1) mostraron las mayores concen-
traciones promedio de HAP para muestras del año 2009. Los dos primeros 
pertenecen al grupo 2B de la IARC, mientras que el tercero forma parte del 
2A con mayor cúmulo de evidencia científica acerca de su participación en 
los procesos de carcinogénesis. Cabe señalar que el benzo(a)pireno no fue 
detectado en este año de estudio (<0,01 mg.kg-1). 

Los datos obtenidos para 2010 mostraron un patrón diferente; los HAP 
con niveles promedio más altos fueron dibenzo(ah)antraceno (0,13 ±0,12 
mg.kg-1), fluoreno (0,08 ±0,04 mg.kg-1) y criseno (0,06 ±0,06 mg.kg-1). 
Particularmente la concentración del dibenzoantraceno fue el doble de la 
registrada en el año anterior, mientras que para el criseno se observó el 
comportamiento inverso; así, su promedio disminuyó un orden de magnitud 
y se repitió el hecho de presentarse dentro de los hidrocarburos dominantes 
(aquellos con características cancerígenas).
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Figura 3. Perfil molecular y HAP potencialmente cancerígenos en sedimentos del 
ecosistema costero Tampamachoco-Tuxpan en el Norte del Golfo de México.

Comparativamente con los criterios internacionales de calidad sedimen-
taria los registros de 2009 de benzo(a)antraceno superaron la concentración 
umbral TEL (0,08 mg.kg-1) y los de criseno y dibenzo(ah)antraceno, fueron 
superiores al ERL (0,38 y 0,06 mg.kg-1, respectivamente). En relación a las 
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muestras de 2010 los hidrocarburos de menor masa molecular (acenaftileno 
y acenafteno) tuvieron promedios superiores a las concentraciones umbral 
TEL (0,006 y 0,007 mg.kg-1) ERL (0,04 y 0,02 mg.kg-1); particularmente el 
dibenzo(ah)antraceno por encima de ambos criterios de forma más evidente 
que en el 2009 (Fig. 3).

Los resultados de la ΣHAP en sedimentos del ecosistema costero Tampa-
machoco-Tuxpan, fueron comparados con los valores reportados por Botello 
y Calva (1998) para la misma área. Los datos obtenidos por estos autores 
fueron más altos que los encontrados en este estudio, ya que tuvieron un 
promedio de 4,48 ±1,84 mg.kg-1, con un máximo de 9,39 mg.kg-1 en la zona 
de influencia de la central termoeléctrica, mientras que en este trabajo para 
secas 2009 fue de 0,86 ±1,04 mg.kg-1 (máximo 3,08 mg.kg-1) y en lluvias 
de 1,14 ±1,18 mg.kg-1 (máximo 3,67 mg.kg-1) y finalmente para 2010 fue 
de 0,66 ±0,33 mg.kg-1 (máximo 1,13 mg.kg-1). 

La distribución espacial mostró que la concentración mínima registrada durante 
1990 fue de 0,67 mg.kg-1 en el área norte de la laguna y en este sitio los datos de 
2009-2010 fueron mayores; Botello y Calva (1998) reportaron mayor diversidad 
de hidrocarburos, incluyendo al benzo(a)pireno considerado cancerígeno para 
humanos, detectado específicamente en el sitio lagunar que tiene influencia de 
la termoeléctrica; en contraste, en este estudio no se detectó este carcinógeno 
(<0,01 mg.kg-1). Botello y Calva (1998) también mencionaron que el área de la 
desembocadura de la laguna en el río Tuxpan reflejó un patrón industrial y de 
tráfico marítimo en la composición, presencia y niveles de HAP, comportamiento 
que también fue registrado en los resultados 2009-2010. Existió coincidencia 
en las fuentes dominantes detectadas en ambos trabajos, que fueron de tipo 
pirolíticos con un componente menor de carácter petrogénico.

METALES

Cadmio
La distribución temporal del Cd en los sedimentos fue homogénea durante 

las tres épocas de colecta. Los valores fluctuaron entre 0,07 y 0,41 mg Cd.kg-1 
con una media de 0,20 +0,08 mg Cd.kg-1. Las concentraciones altas se pre-
sentaron en las estaciones del río del Tuxpan (6 y 7) tanto en las épocas de 
lluvias como en la de secas; presentando un comportamiento relativamente 
uniforme, con excepción de la colecta de Junio del 2010 donde el nivel dis-
minuyó en 33 % (Fig. 4); los puntos 6 y 7 tiene una influencia significativa 
de las descargas de la ciudad de Tuxpan (Fig. 1). 

El menor valor fue de 0,07 mg Cd.kg-1; se presentó en el punto 4 durante 
la época de lluvias (Agosto de 2009), ubicado frente a las instalaciones de la 
Central Termoeléctrica Presidente Adolfo López Mateos. Las estaciones 3 (0,19 
mg Cd.kg-1) y 5 (0,25 mg Cd.kg-1) mostraron valores semejantes durante los 
tres muestreos y muy cercanos a la media que fue de 0,20 mg Cd.kg-1 (Fig. 4).
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Figura 4. Variación estacional de Cd en sedimentos superficial del ecosistema costero 
Tampamachoco-Tuxpan en el Golfo de México.

Al igual que los hidrocarburos aromáticos policíclicos en los resultados 
obtenidos de metales se utilizaron los valores propuestos por Long et al. (1995) 
para tener una referencia y poder ser comparables. Las concentraciones de 
Cd durante los tres muestreos se presentaron muy por debajo de los índices 
de mínimos y máximas condiciones adversas para algunos organismos que 
habitan en el bentos, que son ERL con 1,2 mg Cd.kg-1 y ERM con 9,6 mg 
Cd.kg-1.

El Cd en los sedimentos superficiales se registró por debajo de los reportados 
para otras lagunas costeras mexicanas, como son las lagunas de Mandinga, 
Salada y Tamiahua (Estado de Veracruz) con concentraciones de 2,2 mg 
Cd.kg-1, 1,09 mg Cd.kg-1 y 6,21 mg Cd.kg-1 respectivamente (Guzmán et 
al., 2005) y para las lagunas el Yucateco, Mecoacán y el Limón (Estado de 
Tabasco) con 2,23 mg Cd.kg-1, 2,46 mg Cd.kg-1 y 3,22 mg Cd.kg-1  (Villa-
nueva y Botello, 2005). 

Cromo
La distribución del Cr total fue homogénea para los tres muestreos reali-

zados en la laguna. Los valores más altos se registraron en las estaciones 2, 
6 y 7 (44,1 mg Cr.kg-1, 42,8 mg Cr.kg-1 y 40,4 mg Cr.kg-1). Dichas puntos 
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se ubican en la parte norte de la laguna, cerca de la desembocadura y sobre 
el río Tuxpan respectivamente. La distribución espacial fue muy similar al 
porcentaje de materia orgánica, mostrando una alta correlación entre ambos 
parámetros. Un posible aporte de este metal son los canales de navegación 
(el Viejo y el Nuevo), ya que alrededor de éstos hay una gran cantidad de 
mangle, lo que provoca que se concentre mayor cantidad de materia orgánica 
y, por consiguiente, algunos metales como el Cr. Es importante destacar que 
el aporte de este metal hacia la laguna también proviene de las embarcacio-
nes cercanas que se encuentran en mal estado, por el óxido acumulado en 
el casco de las lanchas.

El intervalo de concentraciones fue de 10,0 mg Cr.kg-1 a 44,9 mg Cr.kg-1 
con una media de 34,4 +7,99 mg Cr.kg-1; la variación fue menor en las tem-
poradas de secas y lluvias del año 2009. Los valores menores se observaron 
alrededor de los puntos 3 (34,1 mg Cr.kg-1) y 4 (33,1 mg Cr.kg-1) ubicados 
al centro de la laguna (Fig. 1); éstos se encontraron muy cercanos al valor 
de la media obtenida para éste metal (Fig. 5). 

Al igual que el Cd las concentraciones de Cr se encontraron por debajo 
de los límites ERL y ERM (81 y 320 mg Cr.kg-1 respectivamente).

Figura 5. Variación estacional de Cr en sedimentos superficial del ecosistema costero 
Tampamachoco-Tuxpan en el Golfo de México.
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Al comparar los resultados obtenidos en el presente estudio con los 
reportados por Rosales et al. (1986) para las lagunas del Ostión y Alva-
rado (140,7 mg Cr.kg-1 y 159,7 mg Cr.kg-1 respectivamente), así como el 
realizado por Guzmán et. al. (2005), para la laguna de Tamiahua (26,4 
mg Cr.kg-1) ubicadas en el Estado de Veracruz y con el estudio reportado 
por Villanueva y Botello (1992) en las lagunas Julivá (223 mg Cr.kg-1) y 
el Yucateco (64,1 mg Cr.kg-1) ambas en el Estado de Tabasco; se observó 
que los valores estuvieron muy por encima y/o semejantes a los valores 
reportados en el presente estudio. Es importe mencionar que las lagunas 
reportadas para el estado de Tabasco se encuentran ubicadas en un área 
donde hubo manejo y extracción de petróleo.  

Níquel
Los valores del Ni no han mostrado un cambio significativo durante los 

años 2009 y 2010. Presentaron una distribución muy homogénea durante los 
tres muestreos. En Junio del 2010 se registraron las mayores concentraciones 
en las estaciones 2 y 7 (48,2 mg Ni.kg-1 y 45,7 mg Ni.kg-1), mientras que los 
niveles más bajos fueron en el punto 4 (17,8 mg Ni.kg-1). Los valores de los 
puntos 1 y 6 estuvieron muy cercanos al valor de la media que fue de 36,8 
mg Ni.kg-1. El punto 5 coincidió con el valor de 39,5 mg Ni.kg-1. El intervalo 
de concentraciones fluctuó entre 17,9 mg Ni.kg-1 y 48,2 mg Ni.kg-1 con una 
media de 37 +6,22 mg Ni.kg-1 (Fig. 6).

Las siete estaciones analizadas durante los tres muestreos se registraron 
por arriba del valor ERL (que es de 20,9 mg Ni.kg-1), con excepción del 
punto 4 (10,0 mg Ni.kg-1); sin embargo, dichas estaciones se encontraron 
por debajo del ERM (51,6 mg Ni.kg-1, Fig. 6), valor donde ocasionalmente 
se presentan condiciones adversas para algunos organismos que habitan 
en el bentos, como algunas especies de peces y crustáceos (Long et al., 
1995).

El estudio realizado por Villanueva y Botello (1992) en la zona costera 
de Veracruz, mostraron valores de 73,4 mg Ni.kg-1, 47,8 mg Ni.kg-1, 61,4 
mg Ni.kg-1 y 50,7 mg Ni.kg-1, para las lagunas Sontecomapan, Alvarado, 
Mancha y Ostión respectivamente, por lo que el complejo lagunar Tam-
pamachoco – río Tuxpan se encuentra menos impactado que las lagunas 
de Sontecomapan y Mancha. Por otro lado, Guzmán et al. (2005) repor-
taron valores entre  72,3 mg Ni.kg-1 y 59,2 mg Ni.kg-1 para las lagunas 
Mandinga y Tamiahua respectivamente. Por lo que se puede inferir que las 
concentraciones de Ni en los sedimentos de la laguna de Tampamachoco, 
además de ser de origen litogénico, las fuentes antropogénicas que aportan 
dicho metal al sistema lagunar son las descargas de las aguas residuales de 
la ciudad de Tuxpan. 



82

Figura 6. Variación estacional de Ni en sedimentos superficial del ecosistema cotero 
Tampamachoco-Tuxpan en el Golfo de México.

Plomo
La distribución del Pb total presentó una homogeneidad en Marzo y Agosto 

del 2009; en Junio del 2010 aumentó en un orden de magnitud en los puntos 
1, 2, 3 y 4. El intervalo de variación fue entre 3,1 mg Pb.kg-1 y 15,5 mg 
Pb.kg-1 con un promedio de 7,7 +3,3 mg Pb.kg-1. La distribución también 
fue homogénea posiblemente por los aportes de este metal a los sedimentos 
desde la vía atmosférica. El Pb y Ni registraron la mayores concentraciones 
en el punto 2 en Junio del 2010 (15,5 mg Pb.kg-1); el punto 5 mostró el 
menor valor (8,3 mg Pb.kg-1) en esta misma fecha (Fig. 7). 

Los puntos 1 y 3 mostraron valores muy cercanos y por encima del valor de 
la media, con 11,3 y 12,2 mg Pb.kg-1 respectivamente. Las concentraciones 
del Pb en los siete puntos de analizados se encontraron muy por debajo de los 
niveles ERL y ERM de 46,7 y 218 µg.g-1 respectivamente (Fig. 7). 

Las concentraciones del Pb respecto a otras lagunas costeras del Golfo de 
México, como son Estancia Vieja y Yucateco (97 y 117 mg Pb.kg-1; Villanueva 
y Botello, 1992) y las reportadas por Guzmán et al. (2005) para las lagunas 
de Alvarado (27,5 mg Pb.kg-1), Mandinga (29,6 mg Pb.kg-1) y Tamiahua 
(17,4 mg Pb.kg-1) presentaron valores más altos a los que se obtuvieron en 
este estudio. 
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Figura 7. Variación estacional de Pb en sedimentos superficial del ecosistema costero 
Tampamachoco-Tuxpan en el Golfo de México.

Tabla 2. Límites permisibles de las concentraciones de metales en sedimentos 
superficiales (Mg.kg-1).

Metal Estadístico
Marzo Agosto Junio NOAA, 1999

2009 2010 TEL AET

Cd
Máximo 360 410 260

676 3000 N
Media 210 220 180

Cr
Máximo 44060 44890 40350

52300 62000 N
Media 38200 31600 33480

Ni
Máximo 49960 44230 48211

15900 110000 E
Media 36580 34250 39490

Pb

Máximo 8820 6180 15500

30240 400000 BMedia 6860 4900 11460

Media ND ND ND

TEL: límite umbral de efectos, AET: límite de efectos aparentes, E: Daño larvas de equinodermos, 

B: Daño en bivalvos, N: Daño en Neanthes (bioensayos).
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Además de los índices ERL y ERM, y de acuerdo a lo establecido en los 
datos de la National Oceanic and Atmospheric Administration, (NOAA, 
1999), sólo el Ni reportó valores por encima  del límite umbral de efectos, 
lo que equivale a las mínimas condiciones adversas en el índice ERL. El Cd, 
Cr y Pb cuantificados no representan por el momento un riesgo para la 
vida acuática del complejo lagunar Tampamachoco – río Tuxpan, ya que los 
valores se encontraron muy por debajo de los límites que podrían dañar a 
los organismos acuáticos que habitan en el área (Tabla 2).

CONCLUSIONES

Existieron diferencias significativas con los resultados de HAP sedimentarios 
entre las colectas realizadas en 2009 y disminuyeron hacia 2010, mostrando 
el patrón siguiente: Secas 2009 > Lluvias 2009 > Lluvias 2010. Los valores 
registrados en este estudio fueron menores a los reportados en la década de 
los años noventa.

Se definieron sitios de acumulación en el área de estudio; la zona norte de 
la laguna (con influencia directa de los escurrimientos terrígenos y ribereños) 
y la zona sur (con características de mayor hidrodinámica y una mezcla más 
intensa con el efecto de la cuña salina marina).

Los HAP individuales mayoritarios fueron criseno, benzo(a)antraceno, 
dibenzo(ah)antraceno, fluoreno, acenaftileno y acenafteno; presentaron 
concentraciones superiores al umbral establecido para provocar daño ben-
tónico y, además, la presencia de los de menor masa molecular puso de 
manifiesto una fuente petrogénica. En contraste, la ΣHAP fue inferior a los 
criterios internacionales de calidad sedimentaria. Se registraron compuestos 
de riesgo ambiental, principalmente el dibenzo(ah)antraceno detectado en 
la mayoría de las muestras; en 2010 se presentó benzo(a)pireno (sobre todo 
en el área sur) con concentraciones menores al umbral de daño biológico. El 
origen dominante fue el pirolítico, con un componente petrogénico de menor 
magnitud (siendo evidente en el sur del ecosistema lagunar).

Las concentraciones de los metales en los sedimentos superficiales 
registradas en el año 2010 no presentaron diferencia significativas a las 
del año 2009, por lo que el complejo lagunar–río Tuxpan se ha mantenido 
muy homogéneo, a excepción del Pb que aumentó durante la época de 
secas del año del 2010 (principalmente en los puntos 1, 2, 3 y 4, región 
donde la circulación de las masas de agua son lentas, propiciando la acu-
mulación de dicho metal proveniente de las descargas continentales y de 
la vía atmosférica).

El enriquecimiento del Ni en el sustrato sedimentario a través del tiempo 
sugiere un origen básicamente litogénico, más que de otra fuente antropo-
génica. La hidrodinámica de la laguna de Tampamachoco, como del río 
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Tuxpán, tiene una función fundamental en el comportamiento de los metales 
registrados en la misma. 

Las concentraciones de Cd, Pb, Cr en los sedimentos se presentaron 
por debajo de los límites ERL y ERM de las mínimas y máximas condiciones 
adversas para organismos que habitan en el bentos. 

El orden de enriquecimiento los metales cuantificados en los sedimentos 
superficiales fue:  Ni > Cr > Pb > Cd.

Por tanto, se concluye que el sistema lagunar no se encuentra impactado 
por metales en los sedimentos analizados.
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Resumen: Con el objeto de determinar la deposición histórica de metales 
en la Laguna Inés (río Uruguay) se colectó un testigo de sedimento de 110 cm 
en Septiembre de 2011. El testigo fue subdividido cada 5-10 cm y se determinó 
el contenido de carbono orgánico total (COT), la composición granulométrica 
y el contenido de metales por espectrometría de absorción atómica. El testigo 
presentó una textura variable en profundidad con predominancia de limos en 
los primeros -30 cm (~40 años según tasas de deposición actuales calculadas 
con trampas de sedimento), una fuerte discontinuidad arenosa entre -30 y 
-60 cm y predominancia de arcillas, con valvas de Erodona mactroides de 
6900 ±100 años de antigüedad, debajo de los -60 cm. El COT decrece en 
profundidad (2,1 a 1,6 %) debido a la degradación de la materia orgánica y 
es mínimo en el estrato arenoso. Las concentraciones de metales son muy 
variables y, con excepción del Cu, generalmente inferiores a los valores guías de 
calidad de sedimentos. Los perfiles de metales en peso seco están fuertemente 
influenciados por la composición granulométrica, mostrando concentraciones 
relativamente homogéneas en los sectores superior e inferior de textura fina 
y una fuerte reducción en el estrato arenoso. Las concentraciones normal-
izadas por el contenido de finos, arcilla y COT muestran patrones variables 
según el factor de normalización, indicando que la distribución vertical de 
metales está controlada por factores texturales y de contenido orgánico más 
que por los aportes antrópicos. Los únicos metales que muestran diferencias 
entre superficie y fondo del testigo son el Mn (mayores en superficie) y el Ni 
(mayores en el fondo).

Palabras clave: Metales, testigo de sedimento, Río Uruguay.
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Vertical profiles of metals in sediments of the Uruguay river, 
Argentina

Abstract: In order to determine the historical deposition of metals in the 
Inés pond (Uruguay River), a 110 cm long sediment core was collected in 
September 2011. The core was sectioned at 5-10 cm intervals and analyzed 
for total organic carbon (TOC) contents, grain size composition and metals 
concentrations by atomic absorption spectrometry. The core exhibits a clear 
variation of texture with depth with silt dominance in the first -30 cm (~40 
years according to current deposition rates), a sandy discontinuity between 
-30 and -60 cm and clay dominance, with valves of Erodona mactroides 
of 6900 ± 100 years below -60 cm. TOC decreases in depth (2.1 to 1.6%) 
reflecting organic matter degradation. The mean trace metals concentra-
tions present a high variability and with the exception of Cu, are generally 
below sediment quality guidelines. Metal profiles in a dry weight basis are 
strongly influenced by grain size composition, with uniform concentrations 
in the upper and lower sections dominated by fine material, and a strong 
reduction in the sandy intermediate layer. The concentrations normalized 
by fine, clay and carbon contents show variable patterns according to the 
normalizing factor, reflecting that vertical distribution of metals is controlled 
by textural factors and organic content rather than by anthropogenic inputs. 
The only metals that show differences between surface and bottom of the 
core are Mn (higher content in surface) and Ni (higher content in bottom).

Key words: Metals, sediment core, Uruguay River.

INTRODUCCIÓN

Los metales son introducidos en el ambiente como resultado de procesos 
naturales o como contaminantes liberados por actividades humanas. En los 
sistemas acuáticos los metales son progresivamente depositados en la super-
ficie de los sedimentos y dependiendo de las condiciones ambientales pueden 
actuar como reservorios o fuentes de metales a las aguas subyacentes (Förstner 
y Wittmann, 1983). La composición granulométrica y el carbono orgánico 
son los factores más importantes que controlan la distribución de metales 
traza en sedimentos (Zhang et al., 2009). Dado que la sedimentación es un 
proceso continuo testigos de sedimentos han sido rutinariamente utilizados 
para determinar la deposición histórica de los metales en los ambientes 
acuáticos (Tuncer et al., 2001).

 El Río Uruguay, con un largo de 1770 km y un caudal medio de 4600 
m3.seg, transporta ~11x106 t.año-1 de material particulado en suspensión 
(Degens et al., 1991). La planicie de inundación incluye algunas bahías 
costeras como las ubicadas cerca de Gualeguaychú (Provincia de Entre Ríos), 
que son humedales someros (<1-3 m) y turbios que actúan como verdade-
ras trampas de sedimentos finos. En particular, la Laguna Inés incluida en 
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el Área natural protegida “Isla Banco de la Inés” <http://islaines.blogspot.
com.ar>, es un ambiente semi-cerrado conectado al Río Uruguay sólo por 
dos arroyos (Fig. 1).

El objetivo de este trabajo es estudiar la distribución vertical de metales en 
sedimentos de este ambiente alejado de grandes centros urbanos.

MATERIALES Y MÉTODOS

La Laguna Inés (33º 04.719’ S, 58º 17.355’ W) está situada en Gua-
leguaychú, Provincia de Entre Ríos (Argentina). El área de la laguna es de 
~800 ha y está conectada con el Río Uruguay hacia el norte por el Arroyo 
Pereyra y con la Bahía Ñandubaysal hacia el sur mediante un canal costero 
y una zona de bajos fondos (Fig. 1). Se trata de una laguna muy somera 
(0,4-2,1 m), con gran cantidad de sólidos en suspensión (20-100 mg.L-1), 
fondos limo-arcillosos y abundante vegetación acuática.

 

Figura 1. Área de estudio y sitio de muestreo en el Río Uruguay.

El muestreo se realizó en septiembre del 2011 utilizando una embarcación 
neumática y un cilindro de PVC de 200 x 6 cm de diámetro para colectar el 
testigo de sedimento de 110 cm de longitud. El testigo fue subdividido cada 
5-10 cm y analizado para el contenido de carbono orgánico total (COT; por 
combustión catalítica a alta temperatura con un analizador elemental Flash 
EA 1112 Thermo Finnigan, CE Instruments), la composición granulométrica 
(tamizado y método de la pipeta; Folk, 1980) y el contenido de metales por 
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espectrometría de absorción atómica (Thermo Elemental Solaar M5) previa 
digestión con aqua regia y H2O2 (Hseu et al., 2002). El sistema de control de 
calidad incluyó la realización de blancos, duplicados y análisis de material de 
referencia certificado (CRM 005-050 RTC) obteniéndose una recuperación 
de 74-98 % para Cr y Zn respectivamente.

La determinación radiocarbónica en valvas de moluscos presentes en el sec-
tor inferior del testigo fue realizada en el Laboratorio de Tritio y Radiocarbono 
(LATYR) de la Universidad Nacional de La Plata (Argentina). Para el análisis 
estadístico se utilizó el software XLstat (Addinsoft SRL, Paris). Para evaluar las 
diferencias entre el sector superior e inferior del testigo se utilizó el test de t de 
Student y para identificar tendencias en tiempos recientes se empleó análisis de 
regresión lineal. En todos los casos, el nivel de significancia utilizado fue p < 0,05. 

RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

Se observan texturas variables en profundidad con predominancia de limos 
en los primeros -30 cm (62-77 %), una fuerte discontinuidad arenosa entre 
-30 y -60 cm (60-91 %) y predominancia de arcillas debajo de los -60 
cm (37-46 %; Fig. 2A). Los primeros -30 cm del testigo representarían un 
período de acumulación de ~40 años de acuerdo a las tasas de sedimentación 
actuales del área (trampas de sedimento: 0,66 cm.año-1). La discontinuidad 
arenosa sugiere un régimen de transporte extraordinario como crecidas 
extremas (p. ej., inundación de 1941). Los estrato inferiores (60-110 cm) 
caracterizados por la abundancia del bivalvo estuarial Erodona mactroides, 
con una antigüedad de 6900 ± 100 años AP (datación 14C) corresponden a 
transiciones mixohalinas de la última transgresión marina.

Estos resultados son consistentes con lo reportado para las costas uruguayas 
de Tabaré y Las Cañas situadas al sur de Gualeguaychú donde muestras de la 
misma especie arrojaron edades de 4930 ±70 y  4550 ±60 años respectiva-
mente (Martínez y del Río, 2005; Martínez et al., 2006). El COT decrece en 
profundidad (2,1 a 1,6 %) reflejando la degradación de la materia orgánica 
con mínimos en el estrato arenoso (0,2-0,3 %; Fig. 2B). 

Las concentraciones medias de metales en el testigo (Fe: 34336 ±9216 > 
Mn: 866 ±488 > Zn: 73,3 ±21,2 > Cu: 49,4 ±20,7 > Cr: 15,6 ±6,5 > Ni: 
12,3 ±4,4 > Pb: 8,4 ±4,8 µg.g-1) presentan una gran variabilidad (27-57%, 
para Fe y Pb respectivamente) y son generalmente inferiores a los valores 
guías canadienses de calidad de sedimentos para la protección de la biota 
acuática (CCME, 2001). Sólo el Cu supera en el 75 % de las muestras, el 
valor guía de calidad de sedimentos (SQG: 35,7 µg.g-1).

Los perfiles de metales en peso seco están fuertemente influenciados por 
la composición granulométrica, mostrando concentraciones relativamente 
homogéneas en los sectores superior e inferior donde predominan los mate-
riales finos y una fuerte reducción en el estrato arenoso intermedio (Fig. 3).
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Figura 2.Composición granulométrica (A) y contenido de COT del testigo (B).

Con el objeto de evaluar la relevancia de los aportes antrópicos de metales, 
en una primera instancia, se compararon las concentraciones en el sector 
superior (0-30 cm) e inferior (60-110 cm) del testigo excluyendo el estrato 
arenoso (Fig. 3). No se observan diferencias significativas (p <0,05) para 
la mayoría de los metales, exceptuando el Mn con valores más elevados en 
superficie, reflejando su preservación/precipitación como óxidos, y el Ni 
con valores más elevados en profundidad donde predominan las arcillas. 
Esto sugiere que los aportes de metales han sido relativamente homogéneos 
en el tiempo con predominancia de fuentes naturales; las concentraciones 
uniformemente elevadas del Cu, que es el único que supera los valores guía, 
reflejarían su abundancia natural en la cuenca.

Para compensar la variabilidad relacionada con los cambios texturales y el 
contenido de COT, y evaluar con más detalle los perfiles las concentraciones 
de los metales fueron normalizadas por el contenido de finos (limos + arcillas), 
arcilla y COT. Asimismo, con el objeto de estimar el impacto antrópico se 
calcularon los factores de enriquecimiento (FE= (Me/X)muestra / (Me/Xcorteza) 
normalizados por el Fe respecto de la corteza superior (Wedepohl, 1995).

Las concentraciones normalizadas muestran patrones variables según el 
factor de normalización elegido reflejando la heterogeneidad en la composición 
granulométrica y el contenido de COT a lo largo del perfil. Las concentracio-
nes normalizadas en el estrato intermedio presentan valores artificialmente 
muy elevados debido a los bajos contenidos de limos, arcillas y de carbono 
orgánico. Las normalizaciones por arcilla indican concentraciones significa-
tivamente más elevadas en la superficie para todos los metales (p <0,05), 
mientras que las normalizaciones por finos y por COT presentan un patrón 
opuesto con concentraciones más elevadas en profundidad para la mayoría 
de ellos (Zn, Cu, Cr y Ni). El único metal que presenta concentraciones nor-
malizadas más elevadas en los primeros -30 cm es el Mn, confirmando la 
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tendencia observada para las concentraciones totales y el rol dominante de 
las condiciones redox en la distribución vertical de este metal (disolución en 
profundidad-difusión-precipitación en superficie; Sundby et al., 1981). Los FE 
calculados son bajos (0,43-3,72 para el Cr y Cu respectivamente) indicando 
fuentes naturales predominantes, observándose diferencias significativas para 
Mn (enriquecimiento en superficie) y Ni (enriquecimiento en profundidad). 

Con el objeto de identificar tendencias en condiciones recientes de sedi-
mentación se verificó el ajuste lineal entre la concentración de metales y la 
profundidad analizando los sedimentos de los primeros -30 cm (~ 40 años 
según datos de trampas). Las concentraciones (en peso seco y normalizadas 
en porcentaje de arcilla) de Mn, Zn, Cr y Ni muestran una tendencia creciente 
significativa hacia la superficie (p <0,05), lo que podría interpretarse como 
un incremento de los aportes en tiempos recientes (Fig. 3). Sin embargo, 
al normalizar las concentraciones por finos y COT las tendencia no se man-
tiene para el Zn, Cr y Ni, que muestran una distribución más homogénea y 
sugiere que el perfil está controlado por factores texturales y de contenido 
orgánico más que por los aportes antrópicos. Sólo el Mn continúa con la 
tendencia creciente corroborando la relevancia de los procesos diagenéticos 
como control de este metal. 

Figura 3. Perfiles verticales de la concentración de metales (µg.kg-1) en los sedimentos, 
expresados como peso seco y normalizados por finos, arcillas y carbono 
orgánico.
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CONCLUSIONES

Las concentraciones medias de metales en el testigo presentan una gran 
variabilidad y, con excepción del Cu, son generalmente inferiores a los valores 
guías de calidad de sedimentos. Los perfiles de metales en peso seco están 
fuertemente influenciados por la composición granulométrica mostrando 
concentraciones relativamente homogéneas en los sectores superior e inferior 
donde predominan los materiales finos y una fuerte reducción en el estrato 
arenoso intermedio.

 La distribución vertical de metales en sedimentos de sitios con poco 
impacto antrópico es  controlada por factores texturales (Fe, Zn, Cu, Cr, 
Ni y Pb) y por procesos diagenéticos relacionados con la degradación de 
la materia orgánica y los gradientes redox generados (Mn). En ausencia de 
aportes antrópicos significativos las normalizaciones aplicadas para compensar 
la variabilidad relacionada con los cambios texturales y el contenido de COT 
deben ser interpretadas con cautela, debido a que pueden generarse artifi-
cialmente patrones contrastantes según el factor de normalización elegido.
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Resumen: El río Pilcomayo, cuya cuenca es compartida por tres países 
sudamericanos, Argentina, Bolivia y Paraguay, presenta aguas con caracter-
ísticas extremas en la composición de los iones mayoritarios y una extrema 
variabilidad inter-anual e inter-estacional en el caudal; transporta gran can-
tidad de sólidos en suspensión y en su cuenca alta es receptor de efluentes 
producidos por la actividad minera. En la presente contribución, a partir de 
los datos de caudal diario (1961-2008) y análisis de calidad de agua (2003-
2011) del río en Misión La Paz, Argentina (cuenca baja) se realizó un análisis 
hidrológico e inter-estacional de los principales parámetros físico-químicos, 
incluyendo fracción total, particulada y disuelta de cobre, cinc, cadmio y plata. 
El análisis de tendencias en el caudal medio anual se realizó por aplicación 
de la prueba de Mann-Kendall. El análisis de diferencias estacionales en los 
valores medios de los parámetros físico-químicos se realizó por la técnica 
del bootstrapping y posterior cálculo de estadístico dm. La especiación de 
los metales en dos fechas con caudales extremos se obtuvo por aplicación 
del Modelo del Ligando Biótico en modo especiación. En la serie de tiempo 
estudiada el Río Pilcomayo mostró una tendencia significativa de incremento 
en el caudal medio anual originado en un aumento del caudal medio de la 
estación húmeda. Los iones mayoritarios, a excepción del potasio, el pH y la 
alcalinidad, mostraron concentraciones superiores durante la estación seca. 
Los sólidos totales en suspensión mostraron el patrón opuesto. El mecanismo 
determinante del contenido iónico en la cuenca baja del río Pilcomayo sería 
la evaporación-cristalización. Los sólidos en suspensión serían los principales 
transportadores de metales, siendo el cinc el más abundante. En casi todos 
los muestreos, los niveles totales de cobre, cinc, cadmio y plata superaron los 
Niveles Guía para la Protección de la Biota Acuática propuestos por la Ley 
24.051 Argentina. Sin embargo, la concentración de los metales disueltos 
que representa la fracción más biodisponible, constituye una proporción muy 
baja del total (0,5-10 %).

Palabras clave: Caudal, metales, estación seca, estación húmeda.
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Inter-seasonal analysis of Pilcomayo River hidro-chemistry  
and hidrology 

Abstract: Pilcomayo River catchment area is shared between three 
South american countries, Argentina, Bolivia, and Paraguay. Its waters 
characterize by its high major ions concentrations, extreme interannual 
and interseasonal water discharge variability, very high load of total sus-
pended solids and in its upper basin, toxic waste spills from mine tailings 
are deliberately realeased into the river without any previous treatment. In 
the present contribution, using daily water discharge data (from 1961 to 
2008) and water quality sampling analysis data (from 2003 to 2011) from 
Misión La Paz, Argentina (lower basin) an hydrological and interseasonal 
analysis of the main water physico-chemical parameters including total, 
particulate and dissolved fractions of the metals copper, zinc, cadmium 
and silver, was performed. Trend analysis in mean annual water discharge 
was performed by application of the Mann-Kendall test. To determine the 
existance of an interseasonal variation in the main water quality param-
eters values, the bootstrapping technique was applied and statistics dm  
was used to compare differences between the means. The Biotic Ligand 
Model was applied in the speciation mode to obtain an estimation of  heavy 
metals speciation in two selected dates with extreme water discharge val-
ues. Within the time period studied, Pilcomayo River mean annual water 
discharge showed a significant increasing trend caused by an increment of 
the wet seasons mean water discharge. With the exception of potassium, 
pH and alcalinity, major ions showed higher concentrations during the 
dry season. Total suspended solids showed the opposite pattern. The main 
mechanism which determines Pilcomayo river water major ions composi-
tion in Misión La Paz is evaporation-crystallization during both seasons. 
Suspended solids are the main carriers of heavy metals in the river. Zinc 
was the most abundant. In almost all water quality sampling analysis data, 
total levels of copper, zinc, cadmium and silver exceeded Water Quality 
Criteria indicated for each metal in the Argentine Law. Nevertheless, the 
dissolved metal concentration, which is the most bioavailable fraction, 
represents a very low percentage of the total concentration (0.5-10 %). 

Key words: water discharge, major ions, metals, dry season, wet season.

INTRODUCCIÓN

El concepto que un río es función del paisaje por donde fluye ya fue 
señalado desde hace tiempo por Margaleff (1960) y Hynes (1975). Los ríos 
reflejan las interacciones de muchos factores bióticos y abióticos, siendo el 
clima y la geología las variables forzantes que determinan los patrones de 
drenaje (Ward, 1994). En ambientes poco perturbados estas variables definen 
por sí mismas la estructura y la dinámica física, química y biológica de un 
río. El caudal es un determinante de la estructura de la comunidad en estos 
ambientes, ya que se relaciona con la morfología del canal, los sedimentos, 



101

el transporte de materia orgánica y nutrientes, y la permanencia del hábitat 
entre otros (Ward, 1994). Asimismo, las características físicas y la cantidad 
y calidad de los constituyentes químicos mayoritarios de sus aguas están 
condicionadas por procesos como la meteorización, el aporte atmosférico, 
lavado de suelos, aporte de las aguas subterráneas, entre otros. Sin embargo, 
la mayoría de los ríos del mundo han sido modificados por la acción directa 
e indirecta del hombre. Los disturbios originados operan sobre los ambientes 
lóticos con distintas frecuencias e intensidades, lo cual condicionará el efecto 
sobre las comunidades bióticas. 

Las diferentes condiciones del régimen hidrológico que se expresan en el 
caudal están asociadas a importantes variaciones en los principales paráme-
tros físico-químicos de un río. Estos parámetros, a su vez, tienen una gran 
influencia en el funcionamiento de los ecosistemas y en la biodisponibilidad 
y toxicidad de distintos contaminantes, entre ellos los metales (Smolders et 
al., 2004). 

El río Pilcomayo, típico río de tierras áridas, presenta características 
extremas en la composición de los iones mayoritarios y una extrema varia-
bilidad inter-anual e inter-estacional en el caudal. Asimismo, transporta gran 
cantidad de sólidos disueltos y en suspensión y en su cuenca alta es receptor 
de efluentes producidos durante la extracción y procesamiento de diversos 
minerales (Medina Hoyos y Smolders, 2005). 

Dadas las características particulares del río Pilcomayo el objetivo 
de la presente contribución fue realizar un análisis interestacional de la 
hidrología y de los principales parámetros físicoquímicos en aguas del río 
Pilcomayo, incluyendo fracción total, particulada y disuelta de los metales 
cobre, cinc, cadmio y plata. Asimismo se evaluó el posible efecto de las 
distintas variables físico-químicas sobre la biodisponibilidad y toxicidad de 
los metales estudiados.

MATERIALES Y MÉTODOS

Área de estudio
Las nacientes del Río Pilcomayo se encuentran localizadas en Bolivia a 

lo largo del flanco Este de los Andes Centrales a 5.000 m.s.n.m. Fluye con 
dirección sudeste unos 670 km hasta alcanzar la llanura chaqueña en la 
frontera entre Bolivia y Argentina (aproximadamente a 400 m.s.n.m.). Antes 
de su desembocadura en el río Paraguay recorre unos 1700 km formando 
la frontera entre Argentina y Paraguay (Fig. 1). En este tramo se convierte 
en un río de llanura. La longitud total del río Pilcomayo es de 2.426 km y la 
cuenca cubre un área de aproximadamente 288.360 km2 <www.pilcomayo.
net/web>.
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Figura 1. Mapa de la cuenca del Río Pilcomayo con la ubicación del sitio de muestreo 
(Misión La Paz, Argentina).

La Cuenca del Río Pilcomayo se extiende sobre tres países de Sudamé-
rica: Argentina, Bolivia y Paraguay. La distribución espacial es Cuenca alta, 
media y baja de Noroeste a Sudeste. Un 44% del área total de la cuenca se 
encuentra en Paraguay, el 31% en Bolivia y el 25% en Argentina. Se estima 
que la población total dentro del área de estudio es de aproximadamente 1,5 
millones de habitantes <http://www.pilcomayo.net/web>.

En los ríos la sedimentación ó deposición y acumulación de los mate-
riales procedentes de la erosión se produce por cambios en el caudal, 
en el tirante de agua, en la sección ó por una reducción en la pendiente 
y consiguiente reducción en la velocidad de la corriente. En el caso del  
llamado “Pilcomayo inferior”, parece hidrológicamente desconectado de 
la cuenca superior. En ese curso llano (el Chaco de Paraguay y Argentina) 
el río divaga, es decir, no desemboca directamente en el río Paraguay. 
Esto ocurre por la sedimentación o atarquinamiento, que se ha acelerado 
durante el siglo XX. 

Cerca de sus nacientes el Río Pilcomayo escurre a través del Cerro Rico de 
Potosí, montaña formada por depósitos de plata, cinc, plomo y estaño muy 
importantes. La explotación minera de estos depósitos comenzó en 1545, 
con una explotación muy importante de plata. Las minas situadas en el distrito 
de El Porco, a 30 km de Potosí, constituyeron los mayores productores de 
plata en el siglo XVI. Actualmente, este distrito minero es el mayor productor 
de cinc de Bolivia (Hudson-Edwards et al., 2001).
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Desde 1985 se evidenció que el río estaba siendo progresivamente con-
taminado por las coladas mineras provenientes del distrito minero cercano 
a Potosí. Estas coladas, consistentes en residuos de la actividad minera, son 
volcadas en los sistemas ribereños en forma accidental o deliberada. En el 
año 1996 se produjo un accidente en la mina El Porco que contaminó el río 
Pilaya y parte del río Pilcomayo, produciendo una importante mortandad de 
peces. Una fuente de contaminación muy importante en la actualidad pro-
viene de los ingenios donde el metal es procesado. Sus efluentes son volcados 
en el río sin ningún tipo de tratamiento previo y desde la introducción del 
método de procesado de trituración-molienda y flotación de los minerales la 
contaminación crónica del Río Pilcomayo ha crecido constantemente (Smol-
ders et al., 2003). De acuerdo a lo reportado por Medina Hoyos y Smolders 
(2005) las partículas de los desechos mineros están dentro de las condiciones 
de régimen erosivo y, por supuesto, también de transporte en la cuenca alta 
y media. Asimismo, se observa que en la cuenca baja las mismas partículas 
tienen las condiciones de régimen de sedimentación y deposición debido a la 
escasa pendiente del tramo y consecuente disminución de la velocidad de flujo.

Caracterización hidrológica
A partir de datos de caudal diario, proporcionados por la Subsecretaría 

de Recursos Hídricos de la Nación (SSRH) y disponible desde el año 1961 al 
año 2008, se confeccionó el hidrograma del río Pilcomayo. Asimismo, para 
analizar tendencias en los caudales medios anuales y en los caudales medios de 
cada estación en el período mencionado, se aplicó la prueba no paramétrica 
de Mann-Kendall (MK) según la versión descrita por Helsel y Hirsch (1992). 
Un valor positivo del estadístico Z indica una tendencia en alza, mientras que 
un valor negativo indica una tendencia en baja en la serie de tiempo anali-
zada. Las tendencias estadísticamente significativas son informadas con un 
nivel de significancia del 3 %. El estadístico Z es usado como una medida de 
magnitud de la tendencia o de su significancia; sin embargo, no constituye una 
cuantificación directa de magnitud de la tendencia (Pellicciotti et al., 2007). 

Análisis inter-estacional de los principales parámetros físico-químicos del 
río Pilcomayo

La Comisión Trinacional para el desarrollo de la cuenca del Río Pilcomayo 
(CTN) conjuntamente con la SSRH llevan adelante un programa de monitoreo 
de calidad de agua del río Pilcomayo en Misión La Paz, (Provincia de Salta, 
22º 22’ 45” S – 62º 31’ 08” O; 254 m s.n.m.) (Fig. 1).

Para determinar la influencia del caudal en la concentración de los cationes 
y aniones mayoritarios en los sólidos disueltos y totales, y en la concentración 
de metales totales y disueltos, se utilizaron los datos obtenidos en Misión 
La Paz (disponibles del año 2003 al 2011 provistos por la CTN). Todas 
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las determinaciones en el agua se realizaron de acuerdo a APHA, AWWA, 
WPCF (1992). Para el presente trabajo se han seleccionado sólo aquellas 
variables que tienen un efecto directo sobre la biodisponibilidad y toxicidad de 
los metales para la biota: Temperatura (Tº), pH, calcio (Ca), magnesio (Mg), 
cloruros (Cl), potasio (K), sodio (Na), sulfatos (SO4), alcalinidad (Alc), carbono 
orgánico disuelto (COD), sólidos totales en suspensión (STS)  y sólidos disueltos 
totales (STD). También se utilizaron datos de concentración total (Me T.) y 
disuelta (Me D.) de cobre, cinc, plata y cadmio. El metal particulado (Me P.) 
se determinó de acuerdo con la siguiente ecuación:

MP = ([MT] – [MD]) / STS

Aquellas fechas en las cuales la concentración del metal fue menor al límite 
de detección se consideraron no detectables.

Los datos de las variables físico químicas se clasificaron en dos grupos, 
correspondientes a la estación seca (Mayo – Octubre) y los correspondientes 
a la estación húmeda (Noviembre – Abril).

El estadístico dm (Newey y West, 1987; Newey y McFadden, 1994) fue 
calculado con el objeto de determinar diferencias significativas entre los valores 
medios de cada variable para cada estación. Este estadístico está definido como 
la diferencia entre las medias X e Y de las series estandarizadas. Debido al 
número limitado de datos disponibles para cada estación los desvíos estándar 
de los errores (ESx y ESy), fueron estimados aplicando la técnica Bootstrap 
(Efron y Tibshirani, 1993). 

El estadístico dm se define de la siguiente forma:

donde valores de |dm| mayores a 2 son una indicación de que las medias 
difieren entre sí. 

La concentración total de los metales analizados en el río se comparó con 
los valores del Nivel Guía para la Protección de la Biota Acuática (NGPBA) 
para cada metal en agua dulce indicados en la Ley Nacional 24.051 de 
Residuos Peligrosos.

Por último, se seleccionaron dos fechas de muestreo con valores extremos 
de las variables físicoquímicas estudiadas y se aplicó el BLM <www.hydroqual.
com/wr_blm.html> en modo especiación a las concentraciones disueltas de 
los cuatro metales estudiados para obtener una estimación de la especiación 
de estos metales en tales condiciones extremas.
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RESULTADOS

Caracterización hidrológica
El hidrograma del Río Pilcomayo puede observarse en la Fig. 2. El caudal 

comienza a incrementarse a partir del mes de Noviembre, llega a su máximo 
en Febrero y disminuye gradualmente alcanzando valores mínimos en el mes de 
Septiembre. El caudal medio anual en Misión La Paz determinado a partir de 
datos de los últimos 47 años es 212,1 m3.s-1, con un valor máximo de 508,7 
m3.s-1  y un mínimo de 77,7 m3.s-1. El valor máximo de caudal para el río en 
este punto fue registrado en el mes de Marzo del año 1984, cuando el caudal 
triplicó su valor medio alcanzando 1908 m3.s-1. El valor mínimo de caudal 
registrado fue de 7,5 m3.s-1 en el mes de Septiembre del año 1966 (Fig. 2).
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Figura 2. Hidrograma del Río Pilcomayo en Misión La Paz (Argentina) para el 
período 1961-2008. La línea remarcada representa el caudal medio del 
río para cada mes del año. Las líneas discontinuas representan los caudales 
máximos (la superior), y los caudales mínimos (la inferior).

En la Fig. 3 puede observarse una aparente tendencia de aumento en el 
caudal medio anual en la serie de tiempo estudiada. De acuerdo con el valor 
del estadístico Z de la prueba de Mann-Kendall aplicada a los valores del 
caudal medio anual (Tabla 1) la tendencia positiva fue significativa (p=0,036).

La evolución del caudal medio para la estación húmeda y la estación seca 
en la serie de tiempo estudiada se muestra en la Fig. 4. Durante la estación 
seca el caudal parece no haber variado considerablemente en el período estu-
diado; en cambio, en la estación húmeda registró un incremento. De acuerdo 
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con el valor del estadístico Z de la prueba de Mann-Kendall aplicada al caudal 
medio de cada estación el caudal medio de la estación húmeda presentó un 
incremento significativo para la serie estudiada (p=0,035; Tabla 1). El caudal 
en la estación seca, por su parte, se mantuvo sin variaciones significativas en 
el periodo estudiado (p=0,32). 

0

100

200

300

400

500

600

1960 1970 1980 1990 2000 2010

Tiempo (años)

C
au

da
l m

ed
io

 a
nu

al
 (m

3 /s
)

Figura 3. Evolución del caudal medio anual del Río Pilcomayo en Misión La Paz en 
la serie de tiempo estudiada (1961-2008).
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Figura 4. Evolución del caudal medio del Río Pilcomayo en Misión La Paz en la 
estación húmeda (♦) y en la estación seca (■) para el periodo estudiado 
(1961-2008).
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Tabla 1. Valores del estadístico Z de la prueba de Mann-Kendall con sus respectivas 
probabilidades de significancia en porcentaje (p %) aplicada a los valores del 
caudal medio anual y caudales medios de la estación húmeda y la estación 
seca para el periodo 1961-2008 en el Río Pilcomayo.

Caudales Z p (%)

Caudal medio anual 2,09 3,67

Caudal medio estación seca 0,99 32,39

Caudal medio estación húmeda 2,11 3,51

Análisis interestacional de los principales parámetros físicoquímicos del 
Río Pilcomayo

Los valores de las medias, medianas, desvíos estándar (DS), máximos 
(Max) y mínimos (Min) de los parámetros físicoquímicos seleccionados se 
muestran en las Tablas 2 y 3.

En la Tabla 2 puede observarse que el anión con mayor concentración en 
las estaciones húmeda y seca fue el sulfato y el catión que estuvo presente en 
mayor concentración fue el Na en la estación seca y el Ca en la húmeda. En 
la estación seca, siguiendo en abundancia a los sulfatos, se encontraron los 
cloruros. Tanto en la estación húmeda como en la estación seca el ion con 
menor concentración fue el potasio. La concentración de sólidos disueltos 
totales se duplicó durante la estación seca, reflejando las variaciones de los 
iones mayoritarios. Los sólidos totales en suspensión aumentaron ocho veces 
durante la estación húmeda. 

De acuerdo con los valores del dm en la Tabla 2, puede observarse 
que el caudal, temperatura, Ca, Mg, dureza, sulfatos, cloruros, Na y los 
sólidos totales disueltos y en suspensión presentaron variación interes-
tacional siendo el caudal, la temperatura y los sólidos totales en suspen-
sión superiores durante la estación húmeda. Las variables físicoquímicas 
restantes (calcio, magnesio, dureza, sulfatos, cloruros y Na) mostraron 
mayores concentraciones durante la estación seca. La alcalinidad, pH y 
K, por su parte, no mostraron variación entre estaciones (valores de dm 
menores a |2|). En cuanto al COD no fue posible determinar diferencias 
significativas en el valor medio entre estaciones debido al reducido número 
de datos disponibles.

Aún cuando los valores del estadístico dm son mayores a |2| para todas 
estas variables el valor mismo indica la magnitud de la diferencia entre los 
valores medios. Por tanto, puede observarse que las variables que presentaron 
un mayor cambio interestacional fueron los sólidos disueltos totales, el Na, 
los sulfatos, los cloruros y, en menor medida, el Ca.
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De los cuatro metales estudiados la fracción total, la particulada y la disuelta 
indican que el cinc fue el más abundante en el río (en concordancia con su mayor 
explotación en la actualidad en la cuenca alta del Río Pilcomayo), seguido por 
el cobre (Tabla 3). La fracción particulada de los cuatro metales fue notoria-
mente superior a la disuelta, constituyendo esta ultima un porcentaje entre 
0,2-10 % de la concentración total. De acuerdo con los valores del dm, el 
cobre, el cinc y el cadmio presentaron una variación inter-estacional en la 
concentración total, siendo ésta superior en la estación húmeda. Por otra 
parte, la diferencia interestacional en la fracción particulada fue importante 
únicamente para el Cd y el Zn, siendo superior durante la estación seca. La 
fracción disuelta de los cuatro metales no varió apreciablemente entre esta-
ciones (valores del dm <|2|).

En el caso de la plata la concentración total, y sobre todo, la concentración 
disuelta en el río fue no detectable en un gran porcentaje de las fechas de 
muestreo en ambas estaciones. 

La Fig. 5 muestra los diagramas de Gibbs en los que se graficaron los 
sólidos totales disueltos como medida de la salinidad en función de los catio-
nes (calcio y sodio; Fig. 5.A) y de los aniones principales (bicarbonato y 
cloruros, Fig. 5.B).

En la Fig. 5 se observa la química del Río Pilcomayo en ambas estaciones 
y su comparación con otros ríos del mundo (datos obtenidos de Gaillardet 
et al., 1999).

La composición química del Río Pilcomayo correspondiente a la estación 
húmeda reveló que la concentración de sólidos totales disueltos es algo inferior 
respecto de la estación seca. Sin embargo, en ambas estaciones el valor de 
esta variable es medio a alto respecto de otros ríos del mundo. En la estación 
húmeda la contribución del calcio y el sodio en la química del agua del Río 
Pilcomayo sería similar; en cambio, en la estación seca la contribución del 
sodio sería mayor; por tanto, las aguas tienden a ser sódicas en dicha estación 
(Fig. 5.A). En cuanto a la contribución de los aniones principales (Fig. 5.B) 
en la estación húmeda las aguas son de tipo bicarbonatadas; en la estación 
seca, en cambio, predominan los cloruros.

En casi todas las fechas de muestreo la concentración total de cobre, zinc, 
cadmio y plata superaron el NGPBA indicado por la Ley 24.051. 

Para estimar la especiación de los cuatro metales en condiciones extremas 
de caudal se seleccionó el muestreo de Septiembre del 2009 y el de Marzo 
del 2004. Ambas fechas se caracterizaron por sus caudales extremos (19,3 
y 712,8 m3.s-1, respectivamente).

Según la especiación predicha por el modelo BLM para las condiciones 
imperantes en el mes de Septiembre del 2009 (Fig. 6.A) el cobre y el zinc 
se  encontraron asociados principalmente a materia orgánica (99,4 %), el 
cadmio se encontró en su forma iónica libre (34,5 %), asociado a materia 
orgánica (43,4 %) y en menor proporción como CdSO4 (11,3 %) y como 
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CdCl (10,5 %). La plata, por su parte, se encontró en un 97,4 % como 
AgHS y en un 2,9 % como Ag(HS)2. En el mes de Marzo del 2004 (Fig. 
6.B) el cobre también se halló casi por completo asociado a la materia 
orgánica (98,4 %). El cadmio, por su parte, se encontró en un 59,3 % 
como su forma iónica libre, en un 21,4 % asociado a materia orgánica, en 
un 11,7 % y como CdSO4 y como CdCl en un 7,4 %. La plata se encontró 
por completo formando AgHS (99,7 %) y, por último, el cinc se encontró 
principalmente asociado a materia orgánica (41,7 %) y  formando ZnS en 
un 34,0 %. 

DISCUSIÓN

El Río Pilcomayo nace y fluye a través de un territorio árido y semiárido 
en casi toda su extensión para entrar, hacia el final de su recorrido, en una 
zona subtropical donde su cauce principal se divide formando esteros. Sin 
embargo, los ríos de tierras áridas son muy variables en su forma, por lo que 
se hace difícil generalizar respecto a sus características (Powell, 2009); el 
Río Pilcomayo en Misión La Paz podría describirse no como un río efímero 
(como comúnmente se denominó a los ríos de tierras áridas) ya que su caudal 
en ningún momento desaparece, sino como un río que experimenta una 
reducción marcada en su caudal durante la estación seca. En esta estación 
el caudal estaría alimentado por el agua subterránea, fundamentalmente, y 
por las lluvias en menor medida <http://homepages.abdn.ac.uk/c.p.north/
pages/DrylandRivers/myths/myths1.php>. Esta alimentación subterránea 
explicaría los valores de caudal relativamente constantes durante la estación 
seca. 

El análisis estadístico de la presencia de tendencias mostró que el Pilco-
mayo estaría experimentando un aumento en el caudal medio anual originado 
posiblemente por un aumento en el caudal durante la estación húmeda. Este 
aumento sólo podría ser explicado por un aumento de las precipitaciones. 
Ronchail (1995) reportó una variación pluridecenal en las precipitaciones 
en toda Bolivia, siendo los años 1950-1960 más secos y los años 1970-
1980 más húmedos. Por otra parte también se conoce que durante las fase 
negativa del ENSO (El Niño-Southern Oscillation) esta región experimenta 
un comportamiento opuesto al del Sudeste de Brasil y Nordeste argentino; 
es decir, como el Norte Sudamericano padece sequía y luego son seguidos 
por periodos de elevadas precipitaciones. Es más, el máximo valor de caudal 
medio anual se registró en el año 1984 (siguiendo la fase negativa del ENSO 
registrada durante el año 1983). Sin embargo, sería importante realizar un 
estudio más exhaustivo de las precipitaciones registradas en la alta cuenca 
para determinar si efectivamente se ha producido un aumento en las últimas 
décadas. 
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Figura 5. Ubicación de la química del Río Pilcomayo en la estación húmeda (▲) y 
en la estación seca (■) en diagramas de Gibbs y comparación con otros 
ríos del mundo (♦). Diagrama A: Sólidos totales disueltos en función de los 
cationes principales y diagrama B, en función de los aniones principales 
(Gibbs, 1970; Gaillardet et al., 1999).
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Figura 6. Especiación predicha por el BLM para el cobre, cinc, cadmio y plata 
disueltos en agua del Río Pilcomayo en los muestreos de (A) Septiembre 
2009 y (B) Marzo 2004.
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El río Pilcomayo se caracteriza por un caudal anual relativamente bajo; sin 
embargo, es uno de los ríos con mayor concentración de iones principales y 
sólidos transportados. Comparado con sesenta de los ríos más grandes del 
mundo (Gaillardet et al., 1999) el Río Pilcomayo se posiciona en segundo 
lugar en cuanto a la concentración de sólidos totales en suspensión (7572,6 
mg.L-1), siguiendo al río Huanghe (República Popular China) que transporta 
26.900 mg.L-1. Asimismo, el Río Pilcomayo se encuentra entre los seis ríos 
con mayor concentración de sodio; se encuentra en el décimo lugar en cuanto 
a su concentración de calcio y en el cuarto puesto por su concentración de 
magnesio; en el sexto lugar por su concentración de cloruros y en el tercer 
puesto por sulfatos. 

La hidroquímica de un río se encuentra determinada por diferentes 
mecanismos que condicionan la cantidad y la calidad de los constituyentes 
mayoritarios de sus aguas (Conzonno, 2009). En el caso del río Pilcomayo 
la marcada variación interestacional en el caudal es otro factor que tiene 
influencia directa sobre la química del agua. 

El río Pilcomayo en la cuenca media presentó importantes cambios en la 
composición físicoquímica de sus aguas entre la estación seca y húmeda en 
relación con las diferencias en el caudal. En la cuenca alta del Río Pilcomayo 
Smolders et al. (2004) reportaron también una variación interestacional 
en las principales variables físicoquímicas. En ambos casos se observó un 
incremento en la concentración de los iones mayoritarios (a excepción del 
potasio) durante la estación seca; este aumento estaría dado por las bajas 
precipitaciones y elevada evaporación (que se incrementa fuertemente entre 
Junio y Octubre). En cambio, durante la estación húmeda se produciría un 
efecto de dilución originado en las grandes precipitaciones que aportan agua 
con baja carga iónica (Powell, 2009). De acuerdo a los valores del estadístico 
dm la disminución en la concentración de sodio para caudales elevados y el 
incremento en condiciones de bajo caudal fueron superiores a las obtenidas 
para sulfatos, magnesio, cloruros y calcio. Smolders et al. (2004) también 
obtuvieron mayores diferencias para el sodio respecto de la presentada por 
sulfatos, calcio y magnesio. 

De acuerdo con Smolders et al. (2004) la concentración de calcio y mag-
nesio en la cuenca alta del Río Pilcomayo estarían controladas fundamen-
talmente por la disolución de gibsita (CaSO4.2H2O), dolomita (CaMg(CO3)) 
y calcita (CaCO3), sobre todo en la estación húmeda; es decir, según estos 
autores el mecanismo responsable del contenido de cationes en el agua del 
río Pilcomayo sería la meteorización. A partir del análisis de los diagramas 
de Gibbs realizados el aporte de calcio y sodio en el río Pilcomayo en Misión 
La Paz estaría dado, en ambas estaciones, por la evaporación-cristalización, 
aunque en la estación húmeda la meteorización podría tener algún tipo de 
aporte igualando las concentraciones de sodio y calcio. Según Smolders et 
al. (2004) durante la estación seca se produciría la precipitación de calcita 
reduciendo la concentración del calcio en el agua, por lo que las aguas tienden 
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a ser sódicas como lo indicó el diagrama de Gibbs. Por otra parte, la con-
centración de sulfatos estaría controlada también por la disolución de gibsita 
y de minerales sulfurosos como la pirita (FeS2) contenidos en los efluentes 
mineros (Smolders et al., 2004). 

En cuanto a la composición aniónica los diagramas de Gibbs mostraron 
un patrón similar; es decir, el principal mecanismo determinante de la com-
posición aniónica del Río Pilcomayo en Misión La Paz sería la evaporación-
cristalización con un aporte de meteorización durante la estación húmeda que 
produciría aguas más bicarbonatadas. Smolders et al. (2004) reportaron que 
la concentración de sodio y cloruros estaría dada por la disolución de halita 
(NaCl). El potasio provendría de la silvita (KCl); es decir, según estos autores la 
composición aniónica también estaría dominada por la meteorización. Cabe 
destacar que los resultados obtenidos por Smolders et al. (2004) correspon-
den a la cuenca alta del Río Pilcomayo; por tanto, la química del río estaría 
reflejando la transformación que tiene el mismo durante su curso; es decir, 
pasa de un río de montaña a un río de llanura predominando en cada sector 
de la cuenca los mecanismos propios de dichos ríos: Meteorización en la 
cuenca alta y evaporación-cristalización (con algún aporte por meteorización 
en la estación húmeda) en la cuenca baja.

La alcalinidad, el potasio, el carbono orgánico disuelto y el pH no pre-
sentaron una variación estacional. Tanto el pH como la alcalinidad están 
controlados, principalmente, por el sistema de carbono inorgánico. Si bien 
gran parte de la química en el río Pilcomayo en Misión La Paz estaría dada 
por la evaporación-cristalización, el sistema mantiene la alcalinidad relativa-
mente constante. Otros posibles reguladores del pH y la alcalinidad son los 
boratos y los silicatos (Conzonno, 2009).

La concentración de boro disuelto en aguas del río Pilcomayo alcanzó 
una mediana de 0,43 mg.L-1, con un valor máximo de 0,73 mg.L-1 en el 
periodo de tiempo estudiado. En cuanto a la concentración de silicio en el río 
Pilcomayo Smolders et al. (2004) midieron concentraciones relativamente 
bajas respecto de otros iones y no presentaría una variación estacional. Por 
lo tanto, los silicatos y los boratos no estarían ejerciendo un efecto regulador 
importante sobre el pH. 

Los sólidos totales en suspensión constituyen una variable de gran impor-
tancia en el río Pilcomayo y su aumento es muy marcado durante la estación 
húmeda. De acuerdo con Medina Hoyos y Smolders (2005) el río tiene una 
pendiente elevada desde su nacimiento hasta Villamontes (500 km), siendo 
la velocidad del agua relativamente alta. Estos factores sumados al terreno 
escarpado y escasa vegetación favorecen la erosión de los suelos arrastrando 
grandes cantidades de sólidos y sedimentos “limpios” y contaminados durante 
la estación húmeda. Al entrar en la región chaqueña el río se convierte en un 
río de llanura, con una pendiente sensiblemente menor y mayor vegetación 
en el terreno, disminuyendo la velocidad de flujo y favoreciendo la sedimen-
tación de los sólidos en suspensión. 
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La concentración total de metales en las aguas del Río Pilcomayo fue nota-
blemente superior a la fracción disuelta. En las aguas naturales las partículas 
están caracterizadas por la gran diversidad en su composición. Generalmente, 
están comprendidas por minerales, arcillas, partículas orgánicas entre las 
que se incluyen organismos, detrito, humus y partículas inorgánicas cubier-
tas por materia orgánica (Stumm y Morgan, 1970). La superficie de todas 
estas partículas naturales puede interactuar con protones, oxidrilos e iones 
metálicos. En este sentido, Windom et al. (1991) reportaron que en los ríos 
de la costa este de los Estados Unidos, en promedio, el 62, 40, 90 y 80 % 
del cadmio, cobre, plomo y el cinc, respectivamente, son transportados por 
los sólidos en suspensión. 

Cabe destacar que la concentración disuelta de los cuatro metales no 
mostró una variación entre estaciones. Lu y Allen (2001) estudiaron la 
constante de partición para el cobre (Kd) en función de la concentración del 
metal y de los sólidos en suspensión. Los resultados reportados indican que 
cuando la concentración de sólidos en suspensión es elevada (>100 mg.L-1) 
la constante Kd puede considerarse independiente de la concentración de 
metal. Asimismo, a mayores concentraciones de sólidos en suspensión el Kd 
tiende a mantenerse constante. Por tanto, en un río con una carga de sóli-
dos en suspensión como el río Pilcomayo probablemente la partición de los 
metales entre las fases sólida y líquida es independiente de la concentración 
y del metal, quedando el metal casi completamente asociado a la fase sólida.

Teniendo en cuenta que, por el régimen del río, los sólidos se depositan 
a lo largo de su curso y fundamentalmente en la zona de bañados y esteros 
del territorio argentino, cabe esperar que dichos metales queden retenidos en 
los sedimentos y solamente en determinadas ocasiones, se pueden producir 
cambios en el potencial redox de los sedimentos, el pH o la fuerza iónica del 
agua; los metales podrían pasar a la fracción disuelta. 

Otras variables físicoquímicas analizadas también tienen efectos sobre la 
biodisponibilidad y la toxicidad. Durante la estación seca la dureza (una de 
las variables con mayor influencia sobre la toxicidad de los metales; Paquin 
et al. 2002) aumenta notoriamente, ejerciendo un mayor efecto protector 
por la mayor competencia del calcio, fundamentalmente, y del magnesio 
con los iones metálicos por los sitios de unión en los organismos acuáticos.

Por otro lado, el pH (importante factor en la determinación de la espe-
ciación química de los metales en el medio acuoso) no presentó variación 
inter-estacional. Consecuentemente, la especiación entre estaciones no estaría 
afectada por este factor. 

Los sulfuros tendrían un rol importante fundamentalmente para la espe-
ciación y biodisponibilidad de la plata en ambas condiciones estudiadas y del 
cinc en condiciones de elevado caudal. Los mismos se originarían a partir 
de la elevada concentración de sulfatos característica de las aguas del río 
Pilcomayo. En este sentido el sulfuro inorgánico tradicionalmente no se ha 
tomado en cuenta como ligando en sistemas acuáticos oxigenados, debido 
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a la inestabilidad del azufre reducido en presencia de oxígeno molecular. Sin 
embargo, la ocurrencia de sulfuros metaestables ha sido reportada para una 
variedad de sistemas marinos y continentales completamente oxigenados y 
su existencia en estos sistemas se ha atribuido a la estabilización cinética por 
complejación con hierro, cobre y cinc. Los sulfuros serían ligandos “suaves” 
que unen fuertemente metales como el mercurio (II), la plata (I), cobre (I) y 
(II), cinc (II) y hierro (II). Cuando estos metales se encuentran en bajas con-
centraciones los niveles de sulfuro reactivo del orden de los 0,62-570 nM 
pueden afectar significativamente su especiación. En particular el mercurio y 
la plata pueden desplazar al hierro, el cinc y el cobre de los sulfuros metálicos 
(Bianchini y Bowles, 2002). El Río Pilcomayo recibe minerales como la pirita 
(contenidos en los relaves mineros y efluentes de ingenios; por tanto, el rol de 
los sulfuros en la especiación de los metales es importante en la cuenca alta 
del río y así lo reporta Hudson-Edwards et al. (2001); según estos autores los 
sulfuros serían, los principales transportadores de los metales en solución en la 
alta cuenca. Por otra parte, la especiación de los cuatro metales en las fechas 
con caudales extremos indicó que la materia orgánica sería un importante 
agente complejante, principalmente para el cobre en las dos condiciones de 
caudal, para el cinc en caudales bajos y, en menor medida, para el cadmio, 
en cuya especiación también influyen las elevadas concentraciones de sulfatos 
y cloruros en condiciones de bajo caudal.

En casi todos los muestreos la concentración total de cobre, cinc, cadmio 
y plata superó los NGPBA propuestos por la Ley 24.051. En lo que respecta 
a la legislación ambiental para la evaluación de riesgos y establecimiento de 
criterios de calidad de agua ó niveles guía la determinación de la fracción 
biodisponible es crucial (Paquin et al. 2002). Esta fracción hace referencia 
a la cantidad del metal a la que el organismo está expuesto y que interactúa 
con la superficie de contacto del mismo y que es factible de ser absorbida, 
cruzar la membrana y producir una respuesta tóxica (Fairbrother et al. 
2007). Los metales asociados a los sólidos en suspensión son considerados 
no biodisponibles; por ello los NGPBA propuestos por la US EPA (Agencia 
de Protección Ambiental de los Estados Unidos) se encuentran expresados 
en concentración de los metales en solución. Los sólidos en suspensión que 
transporta el río Pilcomayo, dada su magnitud, ejercen un notable efecto 
protector para la biota reduciendo la biodisponibilidad de los metales.

Casares et al. (2012), en un ensayo de toxicidad aguda del cobre en el 
pez nativo Cnesterodon decemmaculatus en agua del Río Pilcomayo, obtu-
vieron una concentración letal de la mediana de 0,6 mg Cu.L-1 expresada 
como concentración de cobre en solución. Este valor supera ampliamente el 
NGPBA propuesto por la Ley argentina de 0,002 mg Cu.L-1. Por lo tanto, la 
concentración total de los metales en el río Pilcomayo no sería un indicador 
de real riesgo ecotoxicológico para la biota acuática.

Los criterios de calidad del agua por sitios específicos están cobrando importancia 
en muchos países. En el caso de aguas con características químicas extremas, 
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estos criterios son relevantes. La composición química de las aguas del Río 
Pilcomayo determina niveles de toxicidad distintos a los que se esperaría por 
aplicación de índices clásicos de calidad basados únicamente en los valores 
de los distintos parámetros. El análisis realizado constituye un ejemplo que 
refleja la importancia de generar una normativa ambiental adecuada a las 
características físico-químicas de cada cuerpo de agua.

CONCLUSIÓN

De acuerdo con los resultados obtenidos en el presente análisis, la 
hidroquímica del Río Pilcomayo presenta, en su cuenca baja, una varia-
ción inter-estacional con un aumento de los iones mayoritarios durante la 
estación seca y de los sólidos en suspensión durante la estación húmeda. 
Otros parámetros físico-químicos como el pH y la alcalinidad no mostra-
ron una variación inter-estacional. En este sector del río la evaporación-
cristalización sería el mecanismo determinante del contenido iónico. Dado 
el efecto protector de la dureza frente a la toxicidad de los metales, es 
esperable un efecto mayor durante la estación seca. La gran carga de 
sólidos reduce fuertemente la biodisponibilidad de los metales que el río 
recibe en su alta cuenca. 
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Resumen: Las actividades agrícolas intensivas aumentan la erosión de los 
suelos y exportan su fertilidad natural al ecosistema acuático. Ello sumado a 
la carga proveniente del uso de fertilizantes inorgánicos y orgánicos conduce 
a la eutrofización de los cuerpos de agua. En la actualidad la eutrofización es 
una de las causas principales de pérdida de calidad del agua y biodiversidad de 
ríos, embalses y lagos. Dentro de los principales efectos de la eutrofización se 
encuentran el aumento de la biomasa algal principalmente de cianobacterias 
potencialmente toxicas y la pérdida de biodiversidad. El objetivo de este estudio 
fue determinar la carga externa de fósforo a los embalses y su relación con el 
estado trófico de los mismos a una escala de cuenca de drenaje y describir el 
patrón estacional de las comunidades planctónicas en los embalses. En este 
estudio se realizaron análisis químicos y biológicos del agua de los embalses 
de Bonete, Baygorria y Palmar ubicados sobre el Río Negro en Uruguay. 
El modelo de eutrofización propuesto mostró una buena adecuación para 
explicar la ocurrencia de floraciones de fitoplancton en los embalses. La 
carga crítica estimada fue de fue de 96 mg.m-3, 90 mg.m-3 en Baygorria y 45 
mg.m-3 en Palmar. Los embalses presentaron una dominancia con elevadas 
abundancias de Microcystis aeruginosa (productoras de microcistina) en 
los meses de verano y una codominancia de cianobacterias/diatomeas en 
invierno-primavera. El desarrollo fitoplanctónico dependió principalmente de 
las condiciones de estabilidad de la columna de agua y de la disponibilidad 
de luz subacuática y los aportes externos de nutrientes. La composición de 
la comunidad zooplanctónica se caracterizó por la presencia de organismos 
holoplanctónicos como Rotífera, y microcrustáceos de los grupos Copépoda 
(Calanoida y Ciclopoida) y Cladócera, siendo estos últimos la principal vía de 
transferencia de materiales a los niveles tróficos superiores. Las condiciones 
eutróficas de los embalses representan un grave daño ambiental contrapuesto 
con los usos múltiples del sistema. Consideramos fundamental la adopción de 
medidas de control de las fuentes puntuales de contaminación y la adopción 
de las mejores prácticas agrícolas para disminuir la carga de nutrientes y la 
ocurrencia de floraciones algales en el sistema estudiado.

Palabras clave: Cianobacterias, floraciones, zooplancton, carga de nutrientes.
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Hydrochemistry and eutrophication in a chain  
of tree subtropical reservoirs, Uruguay

Abstract: The intensive agricultural activities increase soil erosion and 
export their natural fertility to aquatic ecosystems. This fact increased 
by the load from inorganic fertilizers and organic manures lead to the 
eutrophication of water bodies. Currently eutrophication is a major cause 
of loss of biodiversity and water quality deterioration of rivers, reservoirs 
and lakes. Within the major effects of eutrophication we can mention the 
algal biomass increases which can be potentially toxic and the biodiversity 
loss. The aim of this study was to determine the external load of phospho-
rus to the reservoirs and their relation to the trophic status of the system 
and describe the seasonal pattern of physiochemical variables and plank-
tonic communities in the reservoirs. The proposed eutrophication model 
showed a good fit to explain the occurrence of phytoplankton blooms in 
the reservoirs. The critical load estimated was 96 mg.m-3 for Bonete, 90 
mg.m-3 for Baygorria and 45 mg.m-3 for Palmar. The reservoirs showed a 
high dominance and abundances of Microcystis aeruginosa (microcystin-
producer) in the summer months and a codominance of cyanobacteria / 
diatoms in winter-spring. Phytoplankton development depended mainly 
on the stability conditions of the water column and the availability of 
underwater light and external inputs of nutrients. The composition of the 
zooplankton community was characterized by the presence of organisms 
holoplanctónicos as Rotifera and Copepoda group microcrustaceans (Cala-
noida and Ciclopoida) and Cladocera, the latter being the main route of 
material transfer to higher trophic levels. The reservoir eutrophic conditions 
represent a serious environmental damage contrasted with the multiple 
purpose uses of the system. We consider essential to adopt measures to 
control the point and non-point sources of pollution and the adoption of 
best agricultural management practices to reduce nutrient loading and 
the occurrence of algal blooms in the studied system.

Key words: cyanobacteria, blooms, zooplankton, nutrient load.

INTRODUCCIÓN

El represamiento del cauce de un río para la construcción de un embalse 
produce una gran modificación del sistema fluvial que altera el funciona-
miento y la estructura del ecosistema preexistente. Los daños ambientales 
directos se producen al modificar físicamente el lecho original del río y las 
fluctuaciones naturales del flujo de agua (Poff et al., 1997). La inmersión de 
extensas áreas ribereñas, planicies de inundación y ecosistemas terrestres, 
provoca la muerte de la vegetación original y desaparición de las comuni-
dades animales asociadas. A la vez se eliminan zonas de amortiguación y 
retensión de materiales de origen terrestre como nutrientes, sedimentos y 
contaminantes varios. Por otra parte dichas zonas juegan un rol fundamen-
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tal como fuentes alóctonas de aportes de hojas, frutos y restos leñosos que 
proporcionan alimento y refugio para los organismos que habitan los ríos. En 
muchos casos son áreas de alta fertilidad que tradicionalmente son utilizadas 
por las poblaciones ribereñas para cultivos estacionales, caza y recolecta de 
plantas y frutos para la alimentación y medicina. Las poblaciones ribereñas 
poseen una cultura asociada al funcionamiento del río y difícilmente puedan 
mantenerla luego del llenado del embalse. En muchos casos se produce un 
empobrecimiento de las poblaciones directamente afectadas, que deben ser 
reubicadas o migrar a centros urbanos (WDC, 2000, 2010).

La transformación del río en un lago cambia radicalmente la composición 
de las comunidades vegetales y animales acuáticas. Durante los 10 primeros 
años a partir del llenado del embalse se produce un lento proceso de descom-
posición de la vegetación inundada que puede tener graves consecuencias 
en la oxigenación del agua del lago y río abajo. A su vez, la disminución del 
flujo de agua favorece el desarrollo de algas y plantas acuáticas que se des-
componen en el fondo de la cubeta, pudiendo consumir grandes cantidades 
de oxígeno de la columna de agua. Aguas abajo del embalse el flujo de agua 
depende de la generación de energía hidráulica o de la capacidad de acopio 
de la represa; en muchos casos los tramos inmediatos a la presa quedan secos 
durante períodos prolongados. La variación hidrológica natural es uno de 
los factores más importantes para el mantenimiento de la heterogeneidad 
espacial y la diversidad de especies animales y vegetales, ya que numerosos 
organismos poseen un ciclo de vida asociado a dicha dinámica. La regulación 
del flujo de agua elimina muchas especies y puede favorece la dominancia 
de otras pocas disminuyendo así la diversidad biológica (Poff et al., 1997). 

Sin embargo, los embalses mantienen una característica fundamental 
similar a la del ambiente fluvial pre-existente; ella es su gran relación e inter-
dependencia con la cuenca de drenaje (Straskraba y Tundisi, 1999). Esta 
relación depende en gran medida de características regionales tales como 
geología, topografía, clima, tipo de suelos y cobertura vegetal de la cuenca 
de drenaje. Las mismas determinarán aspectos locales como las variacio-
nes de temperatura, la escorrentía superficial, los aportes de sedimentos y 
materiales disueltos (Montgomery, 1999). Estos procesos imponen ciertas 
restricciones a las comunidades biológicas que habitan el sistema acuático y 
en última instancia de la interacción de los diferentes componentes y procesos 
dependerá la composición física, química y biológica del ecosistema acuático 
(Poole, 2002; Thorp et al., 2006). 

Las fuentes difusas son en la actualidad la vía principal de aporte de nutrientes 
a los ecosistemas acuáticos y pueden relacionarse con el escurrimiento de zonas 
agrícolas, praderas, aguas de pozos sépticos y aguas subterráneas, así como 
con las deposiciones atmosféricas (Carpenter, 1998). Los problemas ocasio-
nados por fuentes puntuales ya han sido resueltos en muchos países, aunque 
continúan siendo una causa importante de la contaminación y deterioro de la 
salud ecosistémica en lugares donde los controles sociales y estatales son débiles. 
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La eutrofización, producida por el aporte excesivo de nutrientes (princi-
palmente nitrógeno y fósforo), provoca una serie de cambios adversos en el 
ecosistema que la identifican como una de las causas principales de pérdida 
de calidad del agua y biodiversidad de ríos, embalses, lagos y zonas costeras 
(U.S. EPA, 1996; Smith, 2003; Straskraba y Tundisi, 1999). Dentro de los 
principales efectos reportados en embalses se encuentran el aumento de la 
biomasa algal y el cambio en la composición de especies. Esto favorece el 
desarrollo de grupos algales formadores de floraciones. Entre ellos se encuentran 
las cianobacterias, capaces de producir diversas toxinas como microcistina, 
anatoxina y saxitoxina, con alto potencial de riesgo ambiental y sanitario 
(Chorus & Bartram, 1999). La  alta concentración de materia orgánica que 
se produce en una floración sedimenta luego hacia los estratos profundos 
de la columna de agua y sedimentos. Su descomposición consume grandes 
cantidades de oxígeno provocando un marcado descenso de este elemento 
indispensable para la mayoría de los organismos acuáticos, llegando a causar 
mortandades masivas incluídos los peces. También se han registrado cambios 
en la composición específica de las comunidades de éstos, perjudicando a las 
pesquerías preferidas para el consumo humano. Otro efecto es la alteración 
el color y sabor del agua con las consecuentes complicaciones técnicas y 
aumento de los costos para su potabilización. 

El uso del suelo en la cuenca de drenaje es una de las variables más impor-
tantes relacionadas con el estado trófico de los ríos y embalses construidos (Alan 
et al., 2004; Chalar, 2006; Quirós et al., 2006). Las actividades agrícolas 
intensivas aumentan la erosión de los suelos y exportan su fertilidad natural al 
ecosistema acuático. A ello se suma la carga proveniente del uso de fertilizantes 
inorgánicos y orgánicos (estiércol). En muchos casos la utilización de la mayor 
área posible para producción lleva a la destrucción de las zonas ribereñas y de 
la estructura de los canales fluviales, eliminando las zonas naturales de amor-
tiguación y refugios. La alta demanda de agua para riego o para la cría de 
animales estimula la construcción de tomas de aguas y represamientos en los 
ríos, lo que altera radicalmente la integridad hídrica de las cuencas. 

Los objetivos de este estudio son, a escala de cuenca de drenaje, determinar 
la carga externa de fósforo a los embalses y su relación con el estado trófico 
de los mismos; mientras que a escala de cadena de embalses se propone 
describir el patrón estacional de las comunidades planctónicas y establecer 
los principales factores bióticos y abióticos que la determinan.

Área de estudio
La cuenca del río Negro, compartida con la República Federativa de Brasil 

posee una extensión total de 70714 km2; el 96 % de la misma corresponde 
a Uruguay donde ocupa la porción central de su territorio. El curso principal 
es el Río Negro, el cual se encuentra represado por tres embalses en cadena, 
Bonete, Baygorria y Palmar. Los principales tributarios son el río Tacuarembó, 
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que drena el norte de la cuenca (16.065 km2) aportando al embalse Bonete; 
el Río Salsipuedes (aprox. 1.400 km2) también situado al norte y que drena 
hacia Baygorria y el río Yi, cuya cuenca (12.360 km2) drena el sur y aporta 
su caudal al embalse Palmar (Fig. 1). 

Figura 1. Ubicación de la cuenca del Río Negro y los embalses estudiados.

La precipitación anual promedio en la cuenca se encuentra entre 1200 
mm año-1 al sur y 1400 mm a-1 en su región norte (Dirección Nacional de 
Meterología). La geología es diversa debido a la gran extensión de la cuenca, 
observándose un predominio de materiales sedimentarios antiguos en la 
porción alta, ígneos en la porción media y sedimentarios recientes en la 
cuenca baja. En la cuenca del río Tacuarembó se destacan las areniscas que 
favorecen la infiltración del agua y son ambientes de recarga del acuífero 
Guaraní (Collazo, 2006).

El uso predominante de los suelos es la ganadería extensiva sobre pradera 
con mejoras, seguida de las actividades arroceras y forestales. Las actividades 
agrícolas (en muchos casos) se combinan con la ganadería a lo largo de los 
ciclos productivos. En la porción baja de la cuenca se destaca el aumento 
reciente de la lechería y de los cultivos intensivos de soja y trigo (MGAP, 2012). 

El primero de los embalses fue Bonete (construido en el año 1945). Aguas 
debajo de éste se encuentra Baygorria, que terminó de llenarse en 1960; y el 
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último, Palmar que data de 1982. Las principales características morfométricas 
de cada uno de ellos se presentan en la Tabla 1. Estos embalses fueron cons-
truidos con fines de producción de hidroelectricidad, pero son actualmente se 
emplean para usos múltiples (riego, abastecimiento de agua para potabilización, 
pesquerías y actividades turísticas). Estos sistemas han sido clasificados como 
eutróficos según la concentración de fósforo total y de la biomasa registrada 
en algunos veranos (De León, 2001; Chalar et al., 2010 y 2011)

Tabla 1. Ubicación y características morfométricas de los embalses estudiados.

 Bonete Baygorria Palmar

 Ubicación 32º 49’ S 32º 53’ S 33º 03’ S

56º 25’ W 56º 48’ W 57º 27’ W

Área de la Cuenca (km2) 39541 42000 62411

Superfície (km2) 1070 100 320

Volumen (km3) 8,8 0,57 2,86

Profundidad máx. (m) 32 20 15

T. Residencia (días) 150 3 16

MATERIALES Y MÉTODOS

Cargas y Modelo de Eutrofización
Para el desarrollo del modelo de eutrofización se utilizó la base de datos de 

aportes teóricos hidrológicos y abundancias de fitoplancton de los embalses, 
y del ente estatal uruguayo encargado de la administración de los mismos 
(Usinas y Transmisiones Eléctricas del Estado, UTE). Los tiempos estuvieron 
comprendidos entre el año 2001 y 2011. En este período los muestreos 
se concentraron en verano, con 2 ó 3 muestreos en el resto del año. No se 
realizaron muestreos completos (químicos y biológicos) en 2003, 2004 ni 
2007, por lo cual se trabajó con las observaciones de 8 veranos. Los aportes 
teóricos hidrológicos a los embalses se estimaron por UTE según un modelo de 
precipitación y escorrentía, representan el ingreso total de agua a los mismos 
y han sido calibrados y verificados, con datos medidos, siendo utilizados para 
el manejo de previsión de crecientes y generación de hidroelectricidad. Estos 
aportes teóricos fueron los considerados para determinar las cargas de fósforo 
a los embalses y no lo caudales medidos en los ríos (Tacuarembó, Negro, Yi y 
Salsipuedes). En dichos ríos se determinaron las concentraciones de entrada 
de P que se relacionaron con los aportes teóricos esperados. Los caudales de 
los ríos considerados representan para el caso de Bonete un 72 % del total de 
los aportes recibidos, 90 % en Baygorria y 85 % en Palmar. Quiere decir que 
existe una diferencia de aportes a los que no se les midió la concentración de P 
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total, a los que se les asignó la misma concentración estimada en los principales 
tributarios. La carga de P normalizada por área superficial del embalse, tasa 
de sedimentación y tasa de lavado fueron estimadas según una modificación al 
modelo de Volenweider (1976). La modificación se basó en la estacionalidad 
de la temperatura (que posee un marcado aumento en verano que estimula la 
productividad algal) y en el régimen hidrológico de la cuenca que presenta un 
patrón típico estacional y una alta variabilidad interanual (Fig. 2).

A partir de esta Fig. 2 podemos generalizar que existen dos tipos de funcio-
namiento: En invierno y primavera con altos caudales; y otro de bajos caudales 
en verano. Además podemos distinguir dos máximos de aportes promedio; uno 
mayor en invierno  (411 m3.s-1) a principios de la primavera que produce un 
gran arrastre y exportación de biomasa y sedimentos previamente acumulados 
y otro en primavera (378 m3.s-1). En el modelo se consideran a los aportes 
recibidos entre Setiembre y Diciembre como la carga de nutrientes disponible 
para el crecimiento algal de verano.

La concentración de nutrientes de los aportes fue estimada en los principa-
les tributarios en forma mensual durante el período 2009-2011. Este dato se 
utilizó para la estimación de la carga de los años anteriores. Como los embalses 
se encuentran en cadena una parte importante de los aportes al segundo y 
tercer embalse proviene de lo erogado por los sucesivos anteriores. Para la 
estimación de dicha carga se utilizó el promedio de la concentración de P en 
la zona cercana a la presa del período 2001-2011.

El tiempo de residencia (Tr) utilizado en el modelo corresponde a las 
condiciones promedio de los 10 días previos al muestreo. 

Figura 2. Variación de los promedios, máximos y mínimos mensuales de los caudales 
aportados al embalse Bonete entre el año 2000 y 2011.
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Los datos de aportes hidrológicos esperados a los embalses se estiman en 
forma diaria, mientras que los datos disponibles de nutrientes y fitoplancton 
poseen una baja e irregular frecuencia. Los mismos corresponden a la base 
de datos del programa de monitoreo de UTE,  llevado a cabo por la sección 
Limnología de la Facultad de Ciencias con las mismas metodologías descritas 
en este estudio para el período 2009-2011.

La relación entre la abundancia de fitoplancton y la carga normalizada de 
P se ajustó según el modelo exponencial:

y = a * e (bx)

donde:
y = Abundancia de fitoplancton máxima estival (cel/ml)
x = La carga de fósforo normalizada, estimada según la ecuación:
Carga de P normalizada (mg.m-3) = (Lp /qs) / (1+(zmed /qs)

0.5)
Lp = Carga de P por unidad de superficie al embalse durante el período 

Detiembre a Diciembre (g.m-2) = Caudal acumulado del período Setiembre a 
Diciembre (m3) x concentración promedio de P (g.m-3) / área del embalse (m2).

qs (m.día-1) = profundidad media (Zmed, m)/tiempo de residencia (Tr, días).

Embalses: Métodos físicoquímicos y biológicos
El presente estudio incluye el período comprendido entre Setiembre de 

2009 y Junio de 2011 en los tres embalses del Río Negro: Rincón del Bonete, 
Baygorria y Palmar.

En cada embalse se realizaron muestreos físicoquímicos y biológicos tomando 
una muestra en la región central cercana a la presa. Se midieron parámetros 
in situ en la columna de agua (temperatura del agua, conductividad eléctrica, 
pH y oxígeno disuelto) mediante una sonda multiparamétrica YSI 650.

Se realizaron perfiles verticales de la radiación fotosintéticamente activa 
(PAR) mediante radiómetro LI-COR LI-250 4П y se determinó el coeficiente 
de extinción vertical de la luz (Kd).

Se tomaron muestras de agua subsuperficiales para la determinación de 
nutrientes (nitrógeno total, fósforo total, amonio, nitrato y fósforo reactivo 
soluble) y biomasa algal (como clorofila a). La concentración de nutrientes 
disueltos y totales se determinó según metodologías estándar (APHA, 1998; 
Arocena y Conde, 1999). La clorofila a fue extraída mediante etanol caliente 
según  la metodología ISO 10260. El tiempo de residencia (Tr), se estimó a 
partir del aporte promedio de los 10 días previos a los muestreos (aportes) y 
el volumen de los embalses según la cota media de esos días.

Se analizaron las correlaciones entre los parámetros físicoquímicos y las 
variables estimadas de las comunidades planctónicas, tomando en cuenta los 
datos de los tres embalses integrados; ello alcanza un número de pares de 
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datos (N) = 36, excepto los que incluyen la clorofila a (N=26). Las mismas 
fueron realizadas mediante correlaciones de Spearman ya que los datos no 
fueron normales (Daniel, 1995). 

Fitoplancton
Las muestras para análisis cualitativo del fitoplancton fueron recolectadas 

mediante arrastre de red de plancton de 25 mm de poro de malla y fijadas in 
situ con formol al 2 % final. Las identificaciones taxonómicas se realizaron 
en base al material fijado, empleándose microscopía óptica. Para el análisis 
cuantitativo las muestras biológicas fueron recolectadas de la superficie y de la 
zona del 1 % de luz mediante botella Ruttner e integradas en una única muestra, 
que se fijaron in situ con formol al 2 % final. Los recuentos se efectuaron con 
microscopio invertido según la técnica de Utermöhl (1958). Se enumeraron los 
organismos por campos al azar y se contaron de acuerdo a Lund et al. (1958).  

Para el cálculo del biovolumen, se midieron 20 células al azar con un 
microscopio Olimpus BX40 con magnificaciones de 400x y 1000x. Estas 
medidas se emplearon para calcular el volumen celular a partir de la asociación 
de las células con figuras geométricas de acuerdo a Hillebrand et al. (1999). 
Se determinó el biovolumen (mm3.L-1) a partir de multiplicar las densidades 
de cada especie por el volumen promedio de los organismos (Hillebrand 
et al., 1999). Se realizó el análisis cuantitativo por HPLC de microcistina 
LR en el laboratorio de referencia de Uruguay (LATU). Esta toxina es una 
cianotoxina hepatotóxica producida por diversos géneros de cianobacterias 
(Chorus & Bartram, 1999). 

Zooplancton
Las muestras cuantitativas y cualitativas de zooplancton se obtuvieron 

mediante arrastres verticales (por debajo del 1 % de la zona eufótica a super-
ficie) y horizontales respectivamente con una red de 30 cm de diámetro y 68 
µm de apertura de malla; una vez conocido la longitud de arrastre se estimó el 
volumen de agua filtrada mediante la fórmula siguiente: V = p x r2 x distancia 
(m). Posteriormente el material fue fijado con formaldehído al 4 % de concen-
tración final. En el laboratorio el conteo se efectuó en un microscopio óptico 
binocular a 40 y 100 aumentos, usando cámaras Sedwick-Rafter de 2 y 5 mL.

Los organismos fueron determinados con claves taxonómicas regionales a 
nivel específico (Ringuelet, 1958; Ruttner-Kolisko, 1974; Reid, 1985; El Moor-
Loureiro, 1997). La biomasa del zooplancton se estimó como bio-volumen 
(µm3.L-1). Para ello se obtuvo una medida de cada organismo ajustada a una 
elipse de revolución cuyo diámetro mayor corresponde a la mayor longitud 
entre dos puntos extremos y el diámetro menor a la mayor perpendicular 
al diámetro mayor entre dos extremos opuestos mediante la expresión: V 
= (d2.D.π)/6; donde: V= volumen (µm3 ); d= diámetro menor (µm) y D = 
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diámetro mayor (µm). Así el volumen individual (µm3), multiplicado por el 
número total de organismos de esa especie (org.L-1), da una estimación de 
la biomasa expresada como biovolumen (µm3.L-1).

RESULTADOS

Modelo de eutrofización
Durante los ocho años de datos analizados se registraron 4 floraciones 

algales en Bonete, 3 en Baygorria  y 3 en Palmar (Fig. 3). Los dos máximos 
alcanzados en Bonete y Baygorria ocurrieron simultáneamente en Enero 2002 
y 2010, mientras que en Palmar se registraron en Febrero 2010 y Marzo 
2011. El modelo utilizado corresponde a un ajuste de crecimiento exponen-
cial de dos parámetros. Se registró un aumento progresivo del coeficiente 
exponencial desde el primero de los embalses hasta el tercero. 

La carga crítica se definió como la carga a la cual se alcanzarían las 10000 
cel.ml-1, valor de abundancia fitoplanctónica utilizado para la definición de la 
ocurrencia de una floración (Chorus y Bartram, 1999). El valor de la carga 
crítica estimado para Bonete fue de 96 mg.m-3, muy similar a la determinada 
para Baygorria de 90 mg.m-3. El embalse Palmar sin embargo presentó un 
ajuste con una carga crítica menor, estimada en 45 mg.m-3. 

Dinámica hidroquímica
La variación temporal de la temperatura fue similar para los tres embal-

ses a lo largo de las estaciones del año. La misma aumentó hacia el verano 
cuando se dan los máximos (28.9 ºC) y disminuye hacia el invierno cuando 
se registraron los mínimos (11.8 ºC).

El oxígeno disuelto (OD) presenta en general un patrón temporal opuesto 
a la temperatura disminuyendo en los meses cálidos y aumentando en meses 
fríos  (Tabla 2, Fig. 4).

El pH fue alcalino en todos los muestreos, alcanzando los valores más altos 
de en verano. Por su lado, la conductividad aumenta desde Bonete a Palmar, 
no encontrándose un patrón estacional definido (Tabla 2). El aumento de los 
valores medios desde Bonete a Palmar no sólo se observó para la conductivi-
dad, si no que se detectó para el P reactivo soluble, P total, nitrato, amonio, 
N total, tiempo de residencia y clorofila a (Tabla 2). 

Con respecto a los nutrientes nitrogenados el amonio se mostró, en gene-
ral, en bajas concentraciones a lo largo del año (Tabla 2). Sin embargo, la 
concentración de nitratos varió de forma estacional, presentando un aumento 
en los meses más fríos y disminuyendo en el verano (Tabla 2, Fig. 5), repre-
sentando una mayor fracción del N total que el amonio. La concentración 
de fósforo reactivo soluble (PRS) no mostró un patrón estacional definido, 
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aunque se observaron algunos incrementos en invierno-primavera (Fig. 5). 
En varios momentos del año es PRS representa la totalidad de P presente en 
el sistema. El fósforo total (PT) mostró máximos de concentración durante el 
verano en el embalse Bonete, Baygorria y Palmar en orden creciente (Fig. 5). 

Figura 3. Relación entre la carga normalizada y la abundancia estival máxima de 
fitoplancton en los embalses estudiados. La carga crítica de P acumulada 
entre Setiembre y Diciembre, previo al verano, y el valor de abundancia 
crítico (10000 cel.ml-1) se indican con flechas para Bonete.
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Tabla 2. Descripción de las variables físicoquímicas medidas en los embalses del Río 
Negro Setiembre 2009 – Junio 2011. Número de datos (n), Promedio, 
Desvío estándar (±), (mín-máx), Temperatura (T), oxígeno disuelto (OD), 
pH, conductividad (Cond.), amonio (NH4), nitrato (NO3), nitrógeno total 
(NT), fósforo reactivo soluble (PRS), fósforo total (PT), clorofila a (clo a) y 
Tiempo de residencia (Tr).

 n Bonete n Baygorria n Palmar

T (°C) 11
20.6 ± 5.5 

(12 - 27)
12

21.8 ± 5.3

(12 - 29)
12

21.3 ± 5.4

(12 - 29)

OD (mgl-1) 12
8.5 ± 1.2

(6.5 - 11)
12

8.7 ± 1.4

(6.8 - 12.1)
12

8.0 ± 1.7

(4.4 - 10.3)

pH 12
8.2 ± 0.4

(7.6 - 8.7)
12

8.1 ± 0.5

(7.1 - 9.8)
12

8.3 ± 0.7

(7.3 - 9.4)

Cond. (μScm-1) 12
77 ± 14.7

(61 - 107)
12

86.8 ± 21.5

(66 -135)
12

98.0 ± 19.6

(69 - 130)

NH4 (μgl-1) 7
36 ± 16

(8 - 57)
7

38 ± 21

(6 - 66)
9

49 ± 50 

(1 - 161)

NO3 (μgl-1) 12
166 ± 79

(45 - 290
12

172. ± 99

(35 - 341)
12

187 ± 110

(0 - 396)

NT (μgl-1) 12
546.7 ± 276.5

(213.4 - 1051)
12

554 ± 234

(198- 1102
12

909 ± 739

(349.0 - 3070)

PO4 (μgl-1) 12
59 ± 25

(29 - 106)
12

55 ± 18 

(29 - 83)
12

70 ± 27

(35 - 117)

PT (μgl-1) 12
85 ± 39

(41 - 165)
12

93.5 ± 64.5

(46 - 226)
12

134 ± 79

(57 - 266)

Clorofila (μgl-1) 7
8.4 ± 9.1

(0.4 - 26)
9

5 ± 8.8

(0 - 26)
10

35 ± 88 

(0.0 - 283)

Tr 12
67.8 ± 683

(28 - 1856)
12

49 ± 68

(2 - 231)
12

127 ± 218

(6 - 763)



134

El análisis de correlaciones presentó al nitrato (NO3) y el PRS correla-
cionados positivamente (r = 0,77, p <0.001) y con los aportes también en 
forma positiva (r = 0,52, p <0,001 para NO3; r = 0,64, p <0,001 para 
PRS). A su vez se registraron correlaciones negativas con la temperatura (r 
= -0,73, p <0,001 para NO3; r = -0,66, p <0,001 para PRS) y el tiempo 
de residencia (r = -0,44, p = 0,008 para NO3; r = -0,49, p = 0,004). Se 
detectó que NO3 y PO4 se relacionaron entre sí (r = 0,77, p <0,001) y con 
los aportes de forma positiva (r = 0,52, p <0,001 para NO3 y r = 0,64, p 
<0,001 para PO4), así como se correlacionaron negativamente con la tem-
peratura (r = -0,73, p <0,001 para NO3 y r = -0,66, p <0,001 para PO4) 
y el tiempo de residencia (r = -0,44, p = 0,008 para NO3 y r = -0,49, p = 
0,004). Por otro lado se detectó una relación negativa entre los aportes y el 
tiempo de residencia y conductividad eléctrica (aportes vs. Tr, r = -0,78, p 
<0,001 y aportes con la conductividad, r = -0,53, p = 0,001).

COMPOSICIÓN Y DINÁMICA PLANCTÓNICA

Fitoplancton
Los embalses en estudio se caracterizaron por presentar similar compo-

sición fitoplanctónica. Se registraron 96 taxones diferentes agrupados en 
las siguientes clases: Bacillariophyceae (31), Chlorophyceae (24), Cyano-
bacteria (22), Euglenophyceae (7), Cryptophyceae (4), Dinophyceae (3), 
Chrysophyceae (2), y 3 especies de fitoflagelados n/i.

Las especies dominantes correspondieron a cianobacterias potencial-
mente tóxicas como Microcystis aeruginosa (productora de microcistina), 
Dolichospermum crassum, D. circinalis, D. spiroides, D. pseudocompac-
tum (productoras de anatoxina). Dentro del grupo de especies eucariotas las 
diatomeas del género Aulacoseira fueron las dominantes.

Dinámica de las poblaciones de cianobacterias
Los embalses presentaron similar dinámica de cianobacterias; las máximas 

abundancias ocurrieron en los meses de verano (Enero-Marzo), siendo M. 
aeruginosa la especie dominante; las máximas densidades de M. aerugi-
nosa ocurrieron en los veranos de 2010 y 2011, cuando se desarrollaron 
importantes floraciones. En Enero de 2010 en el embalse de Baygorria se 
alcanzaron 1.3x105 cel.ml-1, mientras que en Marzo de 2011 en el embalse 
de Palmar las mismas fueron de 9.6x104 cel.ml-1. En ambos casos M. aeru-
ginosa representó aproximadamente el 98 % de la abundancia total del 
fitoplancton (Fig. 6). Junto con M. aeruginosa se reportaron varias especies 
del género Dolichospermum (como D. crassum, D. spiroides, D. circinalis 
y D. pseudocompactum); las máximas abundancias ocurrieron Enero de 
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2011 en los embalses de Rincón del Bonete, D. crassum (1.8x103 cel.ml-1) 
y D. spiroides (1.5x103 cel.ml-1) y en Palmar D. spiroides, (3.3x103 cel.
ml-1). Estas altas abundancias coincidieron con muy bajas concentraciones de 
NO3 en los embalses. Los máximos biovolumenes (mm3.L-1) oscilaron entre 
(8 mm3.L-1 - 26 mm3.L-1) y ocurrieron en verano (enero-marzo) período de 
floraciones de cianobacterias (Fig. 6).

Toxicidad 
Coincidiendo con las floraciones de M. aeruginosa se detectó microcistina 

LR en el agua de los tres embalses. En Rincón del Bonete la misma presentó 
concentraciones entre 0.62 – 1.91 µg.mm-3 (promedio = 1.07 µg.mm-3), 
en Baygorria entre  0.02 – 1.41 µg.mm-3 (promedio = 0.49 µg.mm-3) y en 
Palmar entre 0.03 – 5.90 µg.mm-3 (promedio = 2.24 µg.mm-3). 

Dinámica del fitoplancton eucariota
En general las abundancias de especies eucariotas fueron bajas los prin-

cipales grupos que contribuyeron con la misma fueron las diatomeas y la 
clase Chlorophyceae (Figs. 1, 3). Al igual como ocurriera con las ciano-
bacterias las mayores abundancias se registraron en los meses de verano 
(Enero - Marzo). El grupo dominante fueron las diatomeas donde hubo un 
predominio de Aulacoseira granulata, A. granulata var. angustissima y A. 
cf. distans, en general las abundancias estuvieron entre (ausencia – 1.8x103 
cel.ml-1). En Rincón del Bonete se destacó también la presencia de especies 
coloniales como Pandorina morum y Eudorina elegans (Chlorophyceae; 
Volvocales). En Baygorria en Marzo de 2011 la especie Trachelomonas 
cf. volvocina (Euglenophycea) alcanzó una densidad de 5.8x102 cel.ml-1, 
siendo la especie eucariota más abundante en ese periodo de tiempo.

Entre de las correlaciones obtenidas entre las variables físico químicas y 
fitoplanctónicas se destaca que los parámetros relacionados con la biomasa 
como la clorofila a, biovolumen de cianobacterias y biovolumen de fitoplanc-
ton total; se correlacionaron positivamente entre sí y mostraron el mismo 
comportamiento general en su relación con las variables ambientales (clo. a 
vs. biov. ciano. r = 0,81, p <0,001; clo. a vs. biov. tot. r = 0,83, p <0,001 
y biov. tot. vs. biov. ciano. r = 0,87, p <0.001). La biomasa de cianobac-
terias se correlacionó negativamente con los nutrientes disueltos en agua 
(PO4 y NO3; r = -0,70, p <0,001 y r = -0,90, p <0,001 respectivamente) 
y con los datos de caudal estimados en los 10 días previos a los muestreos 
(r = -0,48, p = 0,003).
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Figura 6. Variación de la abundancia absoluta de fitoplancton (Cel.mL-1) y biovolumen 
(mm3.L-1) en los embalses del Río Negro (nótese las diferentes escalas del 
eje Y).

Zooplancton
La composición de la comunidad zooplanctónica de los embalses del río 

Negro se caracterizó por la presencia de organismos típicamente holoplanctó-
nicos como Rotífera y microcrustáceos de los grupos Copépoda (Calanoida y 
Ciclopoida) y Cladócera. Además, se encontraron organismos meroplanctónicos 
(larvas de Molusca). Durante el período analizado (Set-09-Jun-11) en los tres 



137

embalses se registraron un total de 42 taxas, discriminados en 28 Rotífera, 
9 Cladócera, 4 Copépoda y 1 correspondiente a Molusca. Las especies de 
rotíferos dominantes fueron: Polyarthra vulgaris, Synchaeta stylata, Cono-
chilus unicornis, C. coenobasis, Filinia longiseta, Brachionus calyciflorus, 
Lecane luna, Euchlanis dilatata, Hexarthra intermedia y Filinia longiseta. 
Entre los microcrustáceos las principales especies fueron  los copépodos 
Notodiaptomus incompositus y Acanthocyclops robustus (principalmente 
sus estadios de desarrollo) y entre los cladóceros Bosmina longirostris  y  
Bosminopsis deitersi.   

En los tres embalses la comunidad zooplanctónica, al igual que la 
fitoplanctónica, mostró un claro comportamiento estacional, indicando 
la importancia de la temperatura en los procesos biológicos con abun-
dancias máximas en verano y mínimas en invierno (Fig. 7). Se registra-
ron correlaciones estadísticamente significativas entre la abundancia y la 
temperatura en los tres embalses (Bonete r = 0,72; Baygorria r = 0,64 
y Palmar r = 0,53, p >0,05).

En Bonete las abundancias oscilaron entre un mínimo de 386 ind.m-3 

(Jun-11) y un máximo de 71786 ind.m-3 (Ene-10) con un promedio de 23036  
±20896 ind.m-3; en Baygorria los valores oscilaron entre 564 (Jun-11) y 
73571 ind.m-3 (Ene-10) con valores promedio 26263 ± 28095 ind.m-3 y en 
Palmar los mínimos alcanzados fueron de 407 ind.m-3  (Jun-11) y los máximos 
87500 ind.m-3 (Dic-09) con valores promedio de 25122 ±30069 ind.m-3.

En términos de biomasa (expresada como biovolumen) en los embalses 
de Bonete y Baygorria los copépodos dominaron la comunidad con valores 
promedio de biomasa de 8,8 x 107  ±7,6 x 107 µm-3.L-1  y  1,5 x 108  ±1,8 
x 108 µm-3.L-1 respectivamente. En cambio en Palmar los cladóceros fueron 
los que contribuyeron más a la biomasa total del zooplancton (1,0 x 108 ±1,4 
x 108 µm-3.L-1) (Fig. 7).  

La abundancia y el biovolumen de zooplancton total se correlacionaron 
positivamente con la abundancia y biomasa de fitoplancton, siendo la más 
significativa la estimada entre ambos biovolumenes (r = 0,42, p <0,05). 
El biovolumen y la abundancia de los cladóceros y los rotíferos también se 
correlacionaron con el biovolumen y la abundancia total de fitoplancton (en 
todos los casos p <0,05; r >0,42).

Cabe señalar posibles asociaciones de rotíferos (relacionadas con las 
condiciones eutróficas de los sistemas durante el verano) cuando se registra-
ron altas abundancias de Conochilus coenobasis, C. unicornis, Hexarthra 
intermedia, Polyarthra vulgaris y Synchaeta stylata. Esta última alcanzó 
abundancias que superaron los 12000 ind.m-3 durante el verano de 2010. 
En los tres embalses se registró la presencia de larvas de moluscos de una 
especie invasora (Limnoperna fortunei); en particular el embalse Palmar se 
registraron las mayores abundancias absolutas con valores de 54286 ind.m-3 
(Dic-09) (Fig. 7). 
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Figura 7. Variación de la temperatura (ºC); abundancia absoluta (ind.m-3) y biomasa 
(expresada como biovolumen µm-3 L-1) de los principales grupos del zoo-
plancton en los embalses del río Negro (dentro del filo Molusca solo se 
identificaron estadios larvales de mejillón dorado, Limnoperna fortunei)

DISCUSIÓN

Modelo de eutrofización
Hace ya muchos años Vollenweider (1976) demostró la relación proporcional 

existente entre los aportes de P a los lagos y embalses y la biomasa total que 
puede ser alcanzada por el fitoplancton. Dicha relación fue posteriormente 
ampliada a un número mucho mayor de ambientes (Jones y Lee, 1986) y se 
transformó en la base de todos los modelos de eutrofización. Si consideramos 
los máximos promedio de los aportes (Fig. 3), a lo largo de los ciclos biológicos 
relacionados con la temperatura, fotoperíodo, irradiancia y estabilidad de la 
columna, ambos pulsos de caudal poseerían consecuencias ecológicas totalmente 
diferentes. El primero ocurre luego del período estival, produciendo una fuerte 
dilución de las comunidades planctónicas que puedan haberse desarrollado en 
altas abundancias durante el verano. Luego de este pulso llega el invierno con 
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los mínimos de temperatura, disponibilidad de luz y máxima turbulencia de la 
columna de agua y tasa de lavado, creando un escenario poco favorable para 
el desarrollo del fitoplancton. El segundo máximo, en cambio, se produce a 
inicios de la primavera, período en el cual las condiciones ambientales comienzan 
a revertirse, creando un escenario cada vez más adecuado para el desarrollo 
del fitoplancton. A partir de este momento los aportes promedios disminuyen 
haciéndose mínimos en Enero (143 m3.s). Si las condiciones de retención de 
nutrientes y fitoplancton aumentan en el período estival, estarían dadas las con-
diciones para la ocurrencia de altas abundancias de fitoplancton y, en particular, 
de las cianobacterias, grupo dominante en la última década. 

Las cargas críticas determinadas en este estudio para Bonete y Baygorria 
coinciden con los valores reportados para sistemas eutróficos (concentración 
de clorofila >10 µg.L-1, carga crítica = 100 mg P.m-3) de Norteamérica (Jones 
y Lee, 1982). Sin embargo la estimada para Palmar es casi la mitad. No se 
puede por el momento explicar este hecho, pero podría estar relacionado con 
la cadena de embalses, como una mayor transparencia del agua en Palmar 
favorecida por la retención de sólidos suspendidos en los embalses previos y al 
aporte de colonias de cianobacterias desde los mismos. Asimismo deberíamos 
estimar la carga interna como fuente de nutrientes e incluirla en los aportes.

El control de los aportes difusos y puntuales sería fundamental para 
comenzar a revertir el proceso de degradación ambiental de estos cuerpos de 
agua. Entre las medidas más importantes, se pueden destacar, el tratamiento 
de los residuos domésticos e industriales hasta un nivel terciario en toda la 
cuenca. Pero tratándose de una cuenca con una intensa actividad agrícola 
y ganadera es fundamental tomar medidas de control de los aportes difusos 
disminuyendo y adecuando el uso de fertilizantes y mediante el control de la 
erosión. Asimismo la protección, recuperación y restauración de zonas de 
amortiguación, como bosques ribereños y humedales, ayudarían a disminuir 
la entrada de contaminantes y nutrientes al ecosistema acuático. Dado que la 
entrada de nutrientes ocurre fundamentalmente junto con el agua de drenaje 
de la cuenca y que las precipitaciones en la cuenca del río Negro se encuen-
tran asociadas a los fenómenos del Niño/La Niña (Goddard et al., 2001), 
primaveras y veranos secos (bajo la influencia de La Niña), serían según 
menos favorables para la ocurrencia de floraciones, mientras que primaveras 
y veranos más húmedos (bajo influencia del El Niño) serían más favorables 
para el desarrollo de floraciones.

El tiempo de residencia del agua sería un factor interesante desde el 
punto de vista del manejo gerencial  de las presas. La disminución de éste 
en un embalse podría actuar como una perturbación que ocasione pérdida 
de biomasa de cianobacterias y que, a su vez, favorezca el desarrollo de otros 
grupos fitoplanctónicos no tóxicos. Cabe decir que este pulso erogado puede 
representar una entrada de nutrientes y cianobacterias al embalse aguas abajo, 
por lo cual habría que determinar un manejo adecuado en cadena para los 
tres embalses en forma simultánea.



140

Hidroquímica
Los patrones temporales de los nutrientes muestran como los blooms 

de cianobacterias observados en cada ambiente son acompañados por una 
disminución de los nutrientes disueltos. Sin embargo, si bien existen máxi-
mos para el P y N total que coinciden con los máximos de biovolumen de 
cianobacterias, no se observó una correlación entre biomasa algal y nutrientes 
totales como se esperaría en embalses eutróficos (González, 2008). Ello se 
debería a que durante los meses más fríos se registran los mayores caudales 
y aportes externos con una alta carga de nutrientes disueltos y particulados 
(principalmente inorgánicos). En verano, en cambio, la mayor parte del PT 
se encuentra asociado a la biomasa fitoplanctónica, momentos en los que el 
PRS y NO3 registran sus mínimos valores (Fig. 5).

Por otra parte el tiempo de residencia promedio de los diez días anteriores 
a los muestreos determinado por los aportes previos al mismo son factores 
que determinan la estabilidad de la columna de agua y se relacionan (como 
se discutirá más adelante) con las floraciones algales.

La conductividad muestra una relación negativa con los aportes externos 
con valores menores en los tributarios. El aumento de la conductividad en los 
embalses indica la gran actividad biológica en los mismos y el importante rol 
como productores y mineralizadores de materia orgánica de estos sistemas. 

Fitoplancton
Con relación a la comunidad fitoplanctónca los resultados muestran que los 

embalses estuvieron dominados durante el verano por cianobacterias y por una 
codominancia de cianobacterias-diatomeas en invierno y primavera. Durante 
los meses cálidos, el incremento de la temperatura y una mayor estabilidad 
de la columna de agua, junto al aumento de la transparencia, promovieron 
el desarrollo de altas abundancias de Microcystis (responsable de ocasionar 
importantes episodios de floraciones durante los veranos de 2010 y 2011) 
y Dolichospermum. Estos géneros tienen especies con la capacidad de 
explotar débiles y breves estratificaciones térmicas verticales y posicionarse en 
zonas superficiales de la columna de agua obteniendo ventajas competitivas 
sobre las demás algas (Huisman et al., 2005; Chalar, 2009; Eliot, 2010). 
Por otro lado durante el invierno y primavera la baja temperatura del agua, 
la alta turbulencia e incremento del coeficiente de extinción vertical de la luz 
(Kd), generan condiciones no favorables para el desarrollo de cianobacterias. 
Estas condiciones determinaron una disminución significativa tanto en la 
abundancia como en el porcentaje de contribución de las cianobacterias al 
total (dato no presentado). 

La dinámica de las poblaciones de cianobacterias halladas en estos embal-
ses fueron similares a las de otros sistemas regionales como por ejemplo el 
embalse de Salto Grande (Río Uruguay; Chalar et al., 2002; Chalar, 2009) 
o el embalse San Roque (Córdoba-Argentina; Rodríguez et al., 2008). Éste 
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ultimo tiene un avanzado estado de eutrofización y presenta floraciones de 
cianobacterias principalmente de Dolichospermum spiroides y M. aerugi-
nosa. Según Rodríguez et al. (2008) en este embalse existe una disminución 
en la abundancia de cianobacterias en otoño e invierno con un incremento 
en primavera, alcanzando los máximos en verano. 

De acuerdo a Chorus y Bartram (1998) las concentraciones de microcistinas 
detectadas fueron elevadas, pudiendo ser consideradas como de riesgo mode-
rado a alto para la salud. Las concentraciones encontradas entre 0,02 - 5,9 
µg.mm-3 fueron similares a las halladas por Welker et al. (2003). Estos autores 
encontraron en un lago templado de Alemania valores comprendidos entre 
0,1 µg.mm-3 y 5 µg.mm-3. En nuestro estudio las mayores concentraciones de 
microcistina ocurrieron durante Febrero; similar situación se ha observado en 
Sudáfrica en un estudio en el lago de la represa Hartbeespoort (irrigación). Esta 
presenta un avanzado grado de eutrofización con máximas concentraciones de 
microcistina a mitad del verano durante el mes de Febrero (Wicks y Thiel, 1990).

En el fitoplancton eucariota la clase Bacillariophyceae dominó la comunidad 
de los embalses y estuvo representada básicamente por especies del género 
Aulacoseira, siendo A. granulata la dominante. A. granulata es una diatomea 
filamentosa, colonial, perteneciente al orden Centrales y es común en lagos y 
ríos en todo el mundo (Krammer y Lange-Bertalot, 1991). Este predominio 
de A. granulata ha sido reportado anteriormente en otros trabajos para estos 
embalses (Bonilla, 1997; Pérez, 2002). También A. granulata fue registrada 
como especie dominante en la zona central del embalse de Salto Grande por 
Quirós y Luchini (1982), en la cuenca del tramo inferior del río Uruguay por 
O’Farrell y Izaguirre (1994). En embalses de Brasil tanto A. granulata como 
A. italica son frecuentes, junto a Cyanophyceae cuando ocurren estados 
alternados de eutrofia y mesotrofia (Tundisi y Matsumura-Tundisi, 1992). A. 
granulata es una especie característica de sistemas turbulentos y sometidos 
a cambios en la calidad de la luz.

El desarrollo fitoplanctónico en los embalses dependió principalmente de 
las condiciones de estabilidad de la columna de agua y de la disponibilidad 
de luz subacuática y los aportes externos de nutrientes. Estos embalses son 
ricos en PT razón por la cual son clasificados como eutróficos de acuerdo a 
OCDE (1982). 

Zooplancton
El número de taxones encontrados para el presente estudio (42) fue inferior 

al observado por Chalar et al. (1993) para el embalse de Salto Grande (87); sin 
embargo, está dentro de los rangos observados en embalses tropicales (Rocha 
et al., 1995). Los taxa encontrados y su distribución entre los grupos coincide 
con estudios anteriores en el embalse Palmar (Conde et al., 2002; Brugnoli et 
al.; 2008). La presencia en la comunidad zooplanctónica de larvas de moluscos 
correspondientes a L. fortunei coincide con reportes previos del mejillón dorado 
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en los tres embalses del Río Negro (Brugnoli et al., 2005), considerando a 
dichos embalses como sistemas invadidos por esta especie invasora. 

Cabe destacar la dominancia en abundancia de los individuos de menor 
tamaño (rotíferos y nauplius) en los tres embalses, principalmente en Palmar. 
Esta dominancia es similar a la reportada en otros ríos y embalses de la región 
como el Paraná, Paraguay y Uruguay (Frutos, 1998; Chalar et al., 2002; 
Frutos et al., 2006). 

A pesar de la dominancia numérica de los rotíferos en los tres embalses, 
los microcrustáceos, principalmente copépodos y cladóceros, dominaron en 
términos de biomasa (expresada como biovolumen) durante todo el período 
estudiado. Ello nos indica que los microcrustáceos son la principal fuente 
disponible de materia orgánica para los niveles tróficos superiores (principal-
mente peces) y una vía importante de transferencia de materiales y reciclaje 
de nutrientes (excreción, sedimentación, descomposición) en el ecosistema. 
Resultados similares han sido observados en muchos ecosistemas de agua dulce 
tropical, donde los copépodos representan la fracción mayor de la biomasa 
total mientras que los rotíferos constituyen la fracción menor (Matsumura-
Tundisi et al., 1989; González et al., 2002; Melao y Rocha, 2004). 

Se considera fundamental la adopción de medidas de control de las fuentes 
puntuales de contaminación y la adopción de las mejores prácticas agrícolas 
para disminuir la carga de nutrientes y la ocurrencia de floraciones algales 
en el sistema estudiado.

CONSIDERACIONES FINALES

Se considera fundamental la adopción de medidas de control de las fuentes 
puntuales de contaminación y la adopción de las mejores prácticas agrícolas 
para disminuir la carga de nutrientes y la ocurrencia de floraciones algales 
en el sistema estudiado. 

Los modelos de eutrofización desarrollados explicaron satisfactoriamente 
la ocurrencia de floraciones de fitoplancton a partir de las cargas de P a 
los embalses. Sin embargo sería necesario contar con un número mayor 
de observaciones para mejorar la determinación de las cargas críticas. Por 
otra parte, además de la carga externa estimada en este estudio habría que 
considerar la magnitud de la carga interna proveniente de los sedimentos 
de los embalses, así como medir concentraciones de otros aportes directos 
a los mismos. Si bien las características polimícticas de los embalses mantie-
nen la columna de agua oxigenada la mayor parte del año haciendo de los 
sedimentos una trampa de P, pueden ocurrir estratificaciones temporales en 
las que se produzca la liberación de dicho elemento.

Los patrones de variación de la biomasa del fitoplancton y zooplancton 
se relacionaron con la variación estacional de la temperatura y con la dispo-
nibilidad de recursos. En el caso del fitoplancton las condiciones de mezcla 
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incompleta de la columna de agua y alta disponibilidad de nutrientes en 
determinados años favorece el desarrollo de floraciones estivales de ciano-
bacterias tóxicas. Estas representan un grave daño ambiental contrapuesto 
con los usos múltiples del sistema. 

AGRADECIMIENTOS

Los autores desean agradecer a la Dirección de Usinas y Transmisiones Electricas 
del Estado (UTE) por el financiamiento parcial de esta investigación desarrollada en el 
marco del monitoreo de la calidad de agua de los embalses del río Negro. Asimismo 
deseamos agradecer muy especialmente la colaboración técnica y logística de M. 
Mandiá, G. Failache, J. Larregui y J. Da Silva.

REFERENCIAS 

Allan J. D. 2004. Landscapes and riverscapes: The influence of land use on stream 
ecosystems. Annu. Rev. Ecol. Evol. Syst. 35: 257-284.

APHA. 1998. Standard methods for the examination of water and wastewater. 
20ª ed. American Public Health Association. Washington, EUA. 1325.

Arocena R. y D. Conde. 1999. Métodos en ecología de aguas continenta-
les. DIRAC – Facultad de Ciencias. Montevideo. 233 pp.

Bonilla S. 1997. Composición y abundancia fitoplanctónica de tres embalses en cadena 
sobre el  río Negro, Uruguay. Iheringia, Ser. Bot., Porto Alegre, 49: 47-61 pp.

Brugnoli E., J. Clemente, L. Boccardi, A. Borthagaray y F. Scarabino. 2005. Update 
and prediction of golden mussel (Limnoperna fortunei): distribution in the 
principal hydrographic basin of Uruguay. Anais da Academia Brasileira de 
Ciencias 77: 1-10. 

Brugnoli E., J. Clemente, A. Lanfranconi, M. Hutton y P. Muniz. 2008. Ciclo anual 
de una comunidad zooplanctonica invadida por Limnoperna fortunei (embalse 
Palmar, Rio Negro, Uruguay). V Taller Internacional sobre Enfoques Regio-
nales para el Desarrollo y Gestion de Embalses en la Cuenca del Plata. 
11-14 de Marzo, Itaipu. Brasil.

Carpenter S., N. Caraco, D. Correll, R. Howarth, A. Sharpley y V. Smith. 1998. 
Nonpoint pollution of surface waters with phosphorus and nitrogen. Ecol. 
Appl. 8: 559-568.

Chalar G., L. De León, R. De León, D. Fabián y J. Gorga. 1993. Evaluación de 
la eutrofización del Embalse de Salto Grande. Análisis de las relaciones entre 
los parámetros físico-químicos y biológicos. Informe Técnico de la primera 
etapa. CTM-SG/Universidad de la República, Facultad de Ciencias, Sección  
Limnología. 30 pp.

Chalar G., L. De León, E. Brugnoli, J. Clemente y M. Paradiso. 2002. Antecedentes 
y nuevos aportes al conocimiento de la estructura y dinámica del Embalse Salto 
Grande. El agua en Sudamérica: de la Limnología a la Gestión en Sudamérica. 



144

En: A. Fernández-Cirelli y G. Chalar (edt.). Aprovechamiento y Gestión de 
Recursos Hídricos, Buenos Aires. Pp.: 123-142.

Chalar  G. 2006. Dinámica de la eutrofización a diferentes escalas temporales: Embalse 
Salto Grande (Argentina - Uruguay). En: Tundisi, J.G. MatsumuraTundisi, T y 
Sidagis, C (Eds.). Eutrofizacão na América do Sul: Causas consecuencias e 
tecnologías de gerenciaento e controle, 1-16 pp. Instituto Internacional de 
Ecologia, São Carlos, Brasil. 

Chalar G. 2009. The use of phytoplankton patterns of diversity for algal bloom 
management. Limnologica,  39: 200-208.

Chalar G., D. Fabián, M. Gonzalez-Piana, L. Delbene. 2011. Limnológía de los 
embalses del río Negro: noviembre 2000-marzo 2009 Sección Limnología, 
Facultad de Ciencias, UdelaR Montevideo <http://limno.fcien.edu.uy>.

Chalar G., D. Fabián, M. Gonzalez-Piana. L. Delbene. 2012. Caracterización limno-
lógica de los embalses del río Negro durante el período setiembre 2009-junio 
2011 Sección Limnología, Facultad de Ciencias, Udelar Montevideo <http://
limno.fcien.edu.uy>.

Chorus, I. y J. Bartram, J. 1999. Toxic Cyanobacteria in Water: A guide to their 
public health consequences, monitoring and management. St. Edmundsbury 
Press, London.

Collazo  P. 2006. Investigación Hidrogeológica del Acuífero Guaraní en el Área 
Aflorante de los Departamentos Rivera y Tacuarembó, Uruguay.  Tesis  Doctoral. 
Universidad de Buenos Aires, Argentina.

Conde D., M. Paradiso, J. Gorga, E. Brugnoli, L. De Leon y M. Mandia. 2002.              
Problemática de la calidad de agua en el sistema de grandes embalses del Rio 

             Negro (Uruguay). Revista CIER., 39: 51-68.

Daniel W. 1995. Bioestadística: Base para el análisis de las ciencias de la salud.  
Uteha-Noriega (edt), México, 665 pp

De León  L. 2000. Floración de cianobacterias tóxicas en el embalse Rincón del 
Bonete (febrero 2000). Sección Limnología, Facultad de Ciencias, Udelar 
Montevideo <http://limno.fcien.edu.uy>.

De León L. y G. Chalar. G. 2003. Abundancia y diversidad del fitoplancton en el 
Embalse de Salto Grande (Argentina-Uruguay). Ciclo estacional y distribución 
espacial. Limnetica 22: 103-113.

El Moor-Loureiro  L. 1997. Manual de identificacao de cladóceros límnicos do Brasil. 
Universa. Brasil. 144.  

Elliott J.. 2010. The seasonal sensitivity of Cyanobacteria and other phytoplankton 
to changes in flushing rate and water temperature. Glob. Change Biol., 16: 
864-876.

Frutos S. 1998. Densidad y diversidad del zooplancton en los ríos Salado y Negro. 
Planicie del río Parana. Argentina. Rev. Brasil Biol., 58: 431-444.

Frutos S, A. Poi de Neiff y J. Neiff. 2006. Zooplankton of the Paraguay River: 
acomparison between sections and hydrological phases. Ann. Limnol. Int. J. 
Lim., 42 (4): 277-288.



145

Goddard L., S. Mason, S. Zebiak, C. Ropelewski, R. Basher, M. Cane 2002. Current 
approaches to seasonal to interanual climate predictions. Int. J. Climatol. 21: 
1111-1152.

González E.,  M. Ortaz., M. Matos., J. Mendoza., C. Peñaherrera y V. Carrillo. 2002. 
Zooplancton de dos embalses neotropicales con distintos estados tróficos.  
Interciencia, 27 (10): 551-558.

González E. 2008. Eutrofización de embalses en Venezuela. Memorias del Instituto 
de Biología Experimental, 5: 169-172.

Huisman J., M. Matthijs y P. Visser. 2005. Harmful Cyanobacteria Dordrecht, 
Springer, Berlín. 

Jones  R. y G. Lee. 1986. Eutrophication Modeling for Water Quality Management: 
An Update of the Vollenweider-OECD Model. Water Quality Bulletin, 11: 
67-174 pp, 118. World Health Organization, Ginebra.

Krammer K. y Lange-Bertalot. 1991. Sübwasserflora von Mitteleuropa: Bacilla-
riophyceae 3. Teil Centrales, Fragilariaceae, Eunotiaceae, Band 2/3. Gustav 
Fischer Verlag, Stuttgart, Jena (Hrsg. von H. Ettl., J. Gerloff, H. Heynig, D. 
Mollenhauer. begründet von A. Pascher).

Lund J., C. Kipling y E. Le Gren. 1958. The inverted microscope method of estimat-
ing algal number and statistical basis of estimations by counting. Hydrobiol. 
2: 143-170.

Matsumura-Tundisi T., A. Rietzler y JG. Tundisi. 1989. Biomass (dry weight and car-
bón content) of plankton crustacea from Broa reservoir (Sao Carlos, SP.-Brazil) 
and its fluctuation across one year. Hydrobiol. 179: 229-236.

Melao M. y O. Rocha. 2004. Life history, biomass and producción of two planktonic 
cyclopoid copepods in a shallow subtropical reservoir. J. Plankton Res., 26: 
909-923.

Montgomery D. 1999. Process domains and the river continuum concept. Journal 
of the American Water Resources Association 35: 397-410.

Moore D., J. Dore y D. Gyawali. 2010. The World Commission on Dams + 10: 
Revisiting the large dam controversy. Water Alternatives 3: 3-13.

O’Farrell I y I. Izaguirre. 1994. Phytoplankton ecology and limnology of the River 
Uruguay Lower  Basin (Argentina). Arch Hidrobiol. 112: 155-179.

Paerl H. 1988. Growth and reproductive strategies of freshwater blue-green algae 
(cyanobacteria). En: C. Sandgren (Ed.). Ecology and reproductive strategies 
of freshwater phytoplankton. Cambridge Univ. Press, Cambridge.

Paerl H. y J. Huisman. 2008. Blooms like it hot. Science, 320: 57-58.

Pérez, M. del C. 2002. Fitoplancton del río Negro, Uruguay. Limnetica 21(1-2): 81-92.

Poff N., J.D. Allan, M.B. Bain, J.R. Karr, K. Prestegaard, B. Richter, R. Sparks, J. 
Stromberg. 1997. The natural flow regime: a paradigm for river conservation 
and restoration. BioScience 47: 769-784.

Quirós, R. y L. Luchini. 1982. Características limnológicas del embalse de Salto 
Grande III: Fitoplancton y su relación con parámetros ambientales. Rev. Asoc. 
Cs. Nat. Lit., 13: 49-66.



146

Quirós  R., M. Boveri, C. Petracchi, A. Resella, J. Rosso, A. Sosnovsky y H. von 
Bernard. 2006. Los efectos de la agriculturización del humedal pampeano 
sobre la eutrofización de sus lagunas. En: Tundisi J.G., MatsumuraTundisi T. 
y Sidagis C. (Eds.). Eutrofizacão na América do Sul: Causas consecuencias 
e tecnologías de gerenciaento e controle, 1-16 pp. Instituto Internacional de 
Ecologia, São Carlos, Brasil. 

Reid J. W. 1985. Chave de identificaçao e lista de referencias biblográficas para as 
espécies  continentais sulamericanas de vida  livre da ordem Cyclopoida (Crus-
tacea,  Copepoda). Boletim Zool. Univ. S. Paulo  9: 1-143.

Ringuelet R. 1958. Los crustáceos copépodos de las lagunas continentales de la 
República Argentina. Sinopsis sistemática. Contrib. Cient. Fac, Cie. Exact, 
Fis. Nat. Zool. Bs. As. 1: 35-126.

Rocha, O.,  S. Sendacz., y T. Matsumara Tundisi. 1995. Composition, biomass 
and productivity of zooplankton in natural lakes and reservoirs of Brazil. En 
Tundisi, J. Bicudo, C., Matsumara-Tundisi, T. (Eds). Limnology in Brazil. Río 
de Janeiro, 151-16. 

Rodríguez M., M. Bustamante., A. Ruibal., M. Ruíz y F. Busso. 2008. Estudio del fito-
plancton en el marco de monitoreo del Embalse San Roque (Cba). IV Congreso 
Argentino de  Limnología, 27 al 31 de Noviembre de  San Carlos de Bariloche.

Ruttner-Kolisko A. 1974. Plankton Rotifers. Biology and Taxonomy. Vol XXVI/1. 
Stuttgart. 143 pp.

Sendacz S., S. Caleffi y J. Santos-Soares. 2006. Zooplankton biomass of reservoir 
in different trophic conditions in the state of Sao Paulo, Brazil. Braz. J. Biol., 
66: 337-350.

Smith V. 2003. Eutrophication of Freshwater and Coastal Marine Ecosystems: A 
Global Problem.  Environ Sci & Pollut Res., 10: 126-39.

Straskraba M., J.G. Tundisi. 1999. Reservoir Water Quality Management: Guidelines 
of Lake Management. Kusatsu, Japan: International Lake Environmental 
Committee. 9: 227.

Thorp J., M. Thoms y M. Delong. 2006. The Riverine Ecosystem Synthesis: Bio-
complexity in River Networks Across Space and Time River Research and 
Applications. River Res. Applic., 22: 123-147.

Tundisi J. G. y T.  Matsumura-Tundisi. 1992. Eutrophication of lakes and reservoirs: A              
comparative analysis, case studies, perspectivas. En: Cordeiro-Marino, M., de 
Paiva Azevedo, M. T.; Leite Sant’Anna, C., Yamaguishi Tomita, N. y Plastino, E. 
M. (eds.):  Algae und Environrnent: A general approach. Sociedade Brasileira 
de Ficología, Sao Paulo, Brasil.

US EPA. 1996. Environmental indicators of water quality in the United States, US 
EPA 841-R-96-02, Office of Water (4503F), US Government Printing Office, 
Washington DC, USA.

Utermöhl H. 1958. Zur Vervollkommung der quantitativen Phytoplankton-Methodik. 
Mitt. Internat. Verein. Lirnnol., 9: 1-38.



147

WDC. 2000. Dams and development a new framework for decision-making: the 
report of the world commission on dams. Earthscan Publications Ltd, London.

Welker M., H. von Döhren., H. Tauscher., C. Steinberg y M. Erhard. 2003. Toxic 
Microcystis in shallow lake Müggelsee (Germany): dynamics, distribution, 
diversity, Arch. Hydrobiol. 157: 227-248.

Wicks R y P. Thiel. 1990. Environmental factors affecting the production of peptide                 
toxins in floating scums of the cyanobacterium Microcystis aeruginosa in a 
hypertrophic African reservoir, Environ. Sci. Technol. 24: 1413-1418.

 Vollenweider R. 1976. Advances in deficritical loading levels for phosphorus in 
eutrophication. Mem. Ist, Ital Idrobio. 33: 53-83.





149

ANÁLISIS HIDROQUÍMICO E ISOTÓPICO DE LA CUENCA  
DEL RÍO ATUEL (ARGENTINA)

Pablo F. Dornes1, Cristina Dapeña2, Eduardo E. Mariño1  
y  Carlos J. Schulz1

 1 Facultad Ciencias Exactas y Naturales, Universidad Nacional de La Pampa 
(UNLPam). Av. Uruguay 151, (6300) Santa Rosa, La Pampa. Argentina. 
<pablodornes@exactas.unlpam.edu.ar>;
2 Instituto de Geocronología y Geología Isotópica (INGEIS, CONICET- UBA), Buenos 
Aires, Argentina. <dapenna@ingeis.uba.ar>

Resumen: La cuenca del río Atuel (Argentina) se extiende a través de 
ambientes y condiciones climáticas contrastantes, desde la cordillera principal 
al Oeste (en la cuenca alta), a llanuras semidesérticas (en la cuenca inferior). 
El régimen hidrológico es nival con un carácter alóctono en la cuenca media 
e inferior. El desarrollo de áreas bajo riego en la cuenca media modificó el 
régimen de escurrimientos en la cuenca inferior, lo que afecta la interacción 
entre el agua superficial y subterránea; el objetivo que caracterizar estos pro-
cesos desde un punto de vista hidroquímico e isotópico. La hidroquímica del 
agua superficial y subterránea mostró una homogeneidad espacial y se tipificó 
como sulfatada-cálcica, con ocurrencia de procesos de dilución/concentración 
debido a la intermitencia de los escurrimientos en la cuenca inferior. La com-
posición isotópica del río Atuel fue muy empobrecida, denotando su origen 
en la fusión de de la nieve y ablación del hielo glaciar en la cuenca alta, con 
un enriquecimiento progresivo. Ambos análisis evidenciaron la existencia 
de procesos de concentración evaporativa y permitieron inferir la existencia 
de fuentes adicionales de sodio y condiciones de equilibrio con calcita. Los 
resultados mostraron un comportamiento hidrológico del río Atuel efluente en 
la cuenca alta y media y variable (tanto espacial como temporalmente) en la 
cuenca inferior, debido a la intermitencia de los escurrimientos. Dicha interac-
ción influente/efluente se encuentra limitada a una faja ribereña.

Palabras clave: Río Atuel, hidroquímica, isótopos, efluente, influente.

Hydrochemical and isotopic analysis of the river basin, Argentina

Abstract: The Atuel River basin, Argentina, extends across contrasting 
environments and weather conditions, from the main ridge to the west in 
the upper basin, to semi-desert plains in the lower basin. The river has a 
snowmelt regime with an allochthonous nature in the middle and lower 
basins. The development of irrigated areas changed the flow regime in the 
lower basin affecting the interaction between surface and groundwater. 
The objective is to characterize these processes using hydro-chemical and 
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isotopic methods. The hydrochemical characteristics of both surface and 
groundwater showed spatial homogeneity with a dominance of sulphate-
calcium type and with the occurrence of dilution/concentration processes due 
to the intermittency of runoff in the lower basin. The isotopic composition 
of the river was very impoverished denoting its snow and glacier ablation 
origin. The composition had a progressive enrichment to the lower basin. 
Both analyzes showed the existence of evaporative concentration processes 
and infers the existence of additional sources of sodium and equilibrium 
conditions with calcite. The results illustrated a gaining behavior of the Atuel 
River in the upper and middle basin and a variable hydrological nature in 
space and time in the lower basin due to the intermittency of runoff. These 
influent/effluent interactions are limited to a narrow strip along the river.

Key words: Atuel, hydrochemistry, isotopes, effluent, influent.

INTRODUCCIÓN

La existencia y dinámica de sistemas fluviales están estrechamente rela-
cionadas con de las características hidrogeológicas del suelo o material, la 
topografía, el clima y dependen de la existencia e interacción con el agua 
subterránea (Tóth, 1999). El régimen hidrológico de ríos en zonas semiári-
das presenta típicamente una marcada estacionalidad e intermitencia de los 
caudales en comparación con las regiones húmedas. En general, las bajas 
precipitaciones  anuales resultan en bajos volúmenes de escorrentía, mientras 
que existe una mayor variabilidad interanual en correspondencia con una 
menor precipitación anual. Además, la variabilidad en la respuesta hidrológica 
en dichas áreas es también consecuencia de alta intermitencia en el patrón 
espacial de las precipitaciones, las cuales se caracterizan por eventos de 
corta duración y alta intensidad. Estas precipitaciones esporádicas (sumadas 
a la activación de cauces o arroyos efímeros, pérdidas por conducción y a la 
heterogeneidad del terreno) resultan en respuestas hidrológicas no lineales a 
mayor área de drenaje (Goodrich et al., 1997; Jolly et al., 2008).  

Como resultado las interacciones entre el agua superficial y subterránea 
en regiones semiáridas tienen un carácter episódico, presentan una gran 
variabilidad y ocurren generalmente en áreas definidas: Sectores montaño-
sos, piedemonte, áreas de riego y valles aluviales (de Vries y Simmers, 2002; 
Sophocleous, 2002; Newman et al., 2006). En general (y considerando 
sistemas de flujo regional) se postula que las áreas topográficamente elevadas 
constituyen las zonas de recarga de aguas subterráneas, mientras que las áreas 
topográficamente más bajas son las de descarga. Sin embargo, a escala local, 
los sistemas de flujo asociados a características particulares (como cuerpos de 
agua superficiales y geoformas) resultan en complejas interacciones entre el 
agua superficial y subterránea que actúan independientemente de su posición 
topográfica (Winter, 1998; Amorós y Bornette, 2002; Sophocleous, 2002). Por 
el contrario, las interacciones entre el agua superficial y subterránea fuera de 
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los cursos o cuerpos de agua es prácticamente nula debido fundamentalmente 
a las insuficientes precipitaciones y a las altas tasas de evapotranspiración 
que reducen o inhiben la recarga local. 

Los cursos de agua en zonas áridas y semiáridas de Argentina se carac-
terizan por tener un origen alóctono y montano, una alimentación nival o 
pluvio-nival y un carácter generalmente influente. El agua subterránea (como 
resultado de las escasas precipitaciones) suele encontrarse a grandes profun-
didades y poseer un carácter salobre-salino debido a la prácticamente nula 
recarga local. Por ello los valles aluviales constituyen las áreas más relevantes 
no sólo desde el punto de vista hidrológico (como interacción entre el agua 
superficial y subterránea a través de procesos de recarga lineal a lo largo 
del plano aluvial de ríos y arroyos), sino también desde un punto de vista 
utilitario (como el aprovisionamiento de agua para consumo humano, riego 
o uso ganadero). Además, en las planicies de inundación ocurren eventos de 
crecidas que proveen generalmente de agua adicional, pero no disponible en 
zonas relativamente alejadas a cursos de agua (Hollis, 1990).

En consecuencia, el objetivo de este trabajo fue evaluar el efecto de la 
dinámica de los escurrimientos en la interacción entre el agua superficial y 
subterránea en la cuenca del río Atuel.

Dada la complejidad de los procesos hidrológicos intervinientes en la 
interacción entre el agua superficial y subterránea este trabajo incluyó la 
caracterización hidroquímica e isotópica de muestras de agua superficial y 
subterráneas en distintos puntos de la cuenca. 

MATERIALES Y MÉTODOS

Área de estudio
El área de estudio comprendió la cuenca del río Atuel ubicada en el centro 

oeste de Argentina, entre los paralelos de 34° a 37° de latitud Sur y entre los 
meridianos de 70° y 66° 40’ de longitud Oeste. La cuenca se extiende desde 
la cordillera de los Andes (a lo largo de una faja central en la provincia de 
Mendoza) hasta su desembocadura en el río Salado-Chadileuvú en el Noroeste 
de la provincia de La Pampa (Fig. 1). La superficie total de la cuenca es de 
aproximadamente 13.000 km2.

Geomorfológicamente la cuenca atraviesa dominios contrastantes, de 
montañas y serranías en la cuenca alta, a llanuras en la cuenca media e 
inferior (González Díaz y Fauqué, 1993). El río Atuel drena las unidades 
morfoestructurales de la Cordillera Principal, la Depresión de los Huarpes, 
el Bloque de San Rafael y la cuenca Cuyana (Zárate et al., 2005). En la 
Cordillera Principal la red hidrográfica está controlada estructuralmente por 
fallas y fracturas, y constituye un área de generación de escorrentía a partir 
de la ablación de la nieve y del hielo glacial que se manifiesta en el régimen 
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permanente de los cauces principales. En su ingreso a la Depresión de los 
Huarpes (que conforma una planicie levemente inclinada hacia el Este), el río 
Atuel forma un extenso abanico aluvial y recibe a su principal afluente: el río 
Salado. Debido a la presencia de sedimentos Terciarios y una baja pendiente, 
presenta tramos con características influentes caracterizadas por pérdidas de 
conducción. Al Este (pasando por un paraje denominado La Angostura) se 
encuentra el embalse de El Nihuil. Al ingresar a la parte exhumada del Bloque 
de San Rafael el río Atuel se encauza en un cañón con carácter netamente 
alóctono, para finalmente desembocar en la depresión de la Travesía que 
constituye en un ambiente de llanura de acumulación fluvial perteneciente a 
la Cuenca Cuyana. Se destaca en esta área el oasis de riego de San Rafael-
General Alvear, cuyo drenaje natural se encuentra drásticamente modificado 
por obras de canalización para riego.

La cuenca inferior se desarrolla en el ámbito de la depresión de la Travesía 
hasta su confluencia con el río Salado-Chadileuvú en territorio pampeano. 
Dicha área se caracteriza por ser una gran planicie aluvial con depósitos de 
sedimentos aluviales, arenas finas y limos. El cauce del río Atuel en la cuenca 
inferior muestra cambios distintivos en su configuración geomorfológica.

Figura 1. Mapas de ubicación y descripción esquemática de la cuenca del río Atuel. 
Círculos y cuadrados indican sitios de muestreo de muestreo agua superficial 
y subterránea respectivamente. Se esquematiza el río Diamante al norte 
del área de estudio.
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Existen tramos encausados y con meandros, mientras otras áreas (debido 
a su baja pendiente) constituyen típicas planicies de inundación. Durante 
épocas de estiaje el río generalmente discurre encauzado a lo largo de los 
tramos meandriformes resumiéndose en las planicies de inundación. Por el 
contrario, en épocas de avenidas el cauce cambia su configuración a tramos 
trenzados y sus formas intermedias por la activación de nuevos cauces, 
mientras que en las planicies de inundación el agua se expande lateralmente 
conformando grandes áreas de bañados de varios kilómetros de extensión 
con tirantes de agua pequeños.

Aspectos climáticos e hidrológicos
El clima de la cuenca está condicionado en gran parte por la heteroge-

neidad del relieve, como la altitud, orientación y exposición y distancia al 
mar que, además de otros factores atmosféricos, distinguen tipos climáticos 
definidos. Sin embargo, a nivel general el clima puede ser descrito como 
semiárido, dominado por la acción de las masas de aire del Atlántico que 
se traduce en precipitaciones estivales, exceptuando la alta cuenca que 
presenta un clima árido de montaña con precipitaciones mayoritariamente 
invernales. 

El régimen hidrológico del río Atuel es fundamentalmente nival con even-
tuales aportes por precipitaciones estivales. El proceso de fusión de nieve y 
ablación del hielo glacial resulta en un hidrograma caracterizado por caudales 
máximos en primavera-verano y mínimos en invierno producto de la infil-
tración y aporte subsuperficial al cauce. El comportamiento depende de la 
Geología y se comporta como un curso efluente o influente (Ruiz Huidobro y 
Serrano, 1987). En la actualidad, el río Atuel en la cuenca inferior constituye 
un sistema fluvial disminuido (Zárate et al., 2005) con un solo brazo activo 
(el denominado arroyo de la Barda), debido a la disminución de caudal por 
actividad antrópica a partir de la construcción del primer embalse (el Nihuil) 
en 1947. Como consecuencia de ello, el río Atuel en territorio pampeano 
presenta una drástica modificación de su régimen natural de escurrimientos, 
regulación y utilización de su caudal para irrigación y generación de energía 
hidroeléctrica en la provincia de Mendoza. Producto del embalse los escu-
rrimientos presentan caudales muy bajos y de características intermitentes 
con máximos en invierno (fuera del periodo de riego) y mínimos o nulos en 
verano. Tales características, resultan en una desconexión del río Atuel con 
el río Saldado-Chadileuvú. La Fig. 2 ilustra el cambio de régimen hidrológico 
entre La Angostura y Puesto Ugalde expresado a partir de los caudales medios 
mensuales y las implicancias del mismo en la intermitencia de los caudales 
en la cuenca inferior.
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Figura 2. Régimen hidrológico del río Atuel aguas arriba (La Angostura) y abajo 
(Puesto Ugalde) del área de riego. Período 1980-2000. a) Caudales medios 
mensuales; y b) Curva de duración.

Análisis 
La caracterización hidroquímica e isotópica de la cuenca del río Atuel se 

basó en el análisis de muestras de agua superficial y subterránea recolectadas 
en distintos puntos a lo largo del cauce del río Atuel (Fig. 1) y bajo distintas 
condiciones de escurrimiento en los años 2010, 2011 y 2012 (Tabla 1). 
El tratamiento hidroquímico consistió en la determinación (por métodos 
analíticos convencionales) de los iones mayoritarios y la comparación de las 
características físico-químicas entre distintos puntos de la cuenca y entre el 
agua superficial y subterránea. Los análisis químicos fueron complementados 
con la composición isotópica (2H y 18O) de las aguas.
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Tabla 1. Fecha de muestreos y caracterización hidrológica e hidroquímica de la 
cuenca del río Atuel. Hidroquímica indicada por medio de la conductividad 
eléctrica medida a campo para sitios representativos de la cuenca alta, 
media e inferior.

Fecha 
 muestreo

Período
Caracterizacion 

hidrológica

Cuenca  
alta 

[mS cm-1]

Cuenca  
media 

[mS cm-1]

Cuenca 
 inferior  
(Sup.)  

[mS cm-1]

Cuenca 
 inferior 
(Subt.) 

[mS cm-1]

Ago-2010 Inicio riego
Escurrimiento en 
toda la cuenca

1305      1815      2970 7980

Abr-2011 Final de riego
Sin escurrimiento 
cuenca inferior

1111 2600 sin esc. 5960

Jul - 2011 Sin riego
Escurrimiento en 
toda la cuenca

1894 (1) 2960 3510 7650

Feb-2012 Riego
Sin escurrimiento 
cuenca inferior

--- --- 3770 7250

Ago-2012 Inicio riego
Escurrimiento en 
toda la cuenca

1502 (2) 3050 3390 ---

El estudio se focalizó fundamentalmente en la cuenca inferior donde se 
extrajeron las muestras de agua subterránea y se analizó, además, informa-
ción hidroquímica histórica que incluyó la interpretación de 444 muestreos 
periódicos coincidente con la disponibilidad de series hidrológicas de caudales 
medios diarios entre los años 1980 y 2000 (Figs. 2 y 3). Sobre la base de 
la información previamente mencionada se procedió a la cuantificación del 
volumen y duración de los caudales que permitió la definición de nueve perío-
dos diferentes agrupados en tres categorías de escurrimiento: Continuo largo, 
continuo corto y corto. Además, se caracterizó y tipificó el agua superficial 
mediante el estudio de la evolución de la cantidad total de sólidos disueltos y 
de iones mayoritarios y minoritarios. En el caso de la información histórica 
la tipificación se basó en el análisis de 25 muestras representativas de cada 
condición de escurrimiento, donde en 16 de ellas la concentración de sodio 
se calculó por la diferencia de aniones y cationes. Además, se analizó la 
variabilidad hidroquímica estacional (invierno – verano) y su relación con el 
intervalo de escurrimiento.

Las determinaciones isotópicas (2H y 18O) se realizaron en el laboratorio 
de Isótopos Estables del Instituto de Geocronología y Geología Isotópica 
(INGEIS, CONICET-UBA) mediante espectroscopia láser con un equipo Los 
Gatos Res. Inc. DLT-100 (OA-ICOS: Off-Axis Integrated Cavity Output 
Spectroscopy) de acuerdo a Lis et al. (2008). Los resultados isotópicos se 
expresan como d, definido como: 

δ = 1000 (Rs-Rp) / Rp‰
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donde: 
d : desviación isotópica (en ‰); 
S : muestra; 
P : referencia internacional; 
R : relación isotópica (2H/1H, 18O/16O).  
La referencia utilizada fue Vienna Standard Mean Ocean Water (V-SMOW; 

Gonfiantini, 1978). Las incertidumbres fueron ±0,3 ‰ para d18º, y ±1,0 ‰ 
para d2H. Por definición el valor dV-SMOW = 0 ‰. Por lo tanto, un d 
positivo indica una mayor concentración de los isótopos pesados 18O ó 2H 
que la referencia.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

La caracterización hidrológica del río Atuel se analizó durante el período 
1980 a 2000 debido a la disponibilidad de información diaria en la cuenca 
inferior, considerando además que los escurrimientos al final de dicha serie 
presentan la misma dinámica que los actuales. La Fig. 3 ilustra los caudales 
cronológicos medios mensuales en la estación de aforo de La Angostura y 
Puesto Ugalde. Se observa tras el período hidrológicamente rico de 1980 a 
1988 un patrón de escurrimientos en la cuenca inferior de carácter intermi-
tente y sólo presente en la época invernal, producto de la modificación del 
régimen nival del río debido a obras de regulación y aprovechamiento aguas 
arriba. Dicha irregularidad se evidencia en Puesto Ugalde (LP-IS) con un 18 % 
del período en estudio sin escurrimientos y un caudal medio de 8,6 m3.s-1, 
superado solo el 30 % del periodo. Esto contrasta con el régimen permanente 
con un caudal medio de 39,1 m3.s-1 observado en la estación de aforos de 
La Angostura (M-IIIS), aguas arriba del área de riego. El caudal para la serie 
1935-2010 de la estación de aforo La Angostura es de 34,5 m3.s-1.

La conductividad eléctrica (Tabla 1) mostró para el agua superficial en la 
cuenca alta y aguas arriba de las obras de embalse valores menores a 1900 
mS.cm-1. En particular, el área montañosa y generadora de escorrentía tuvo 
valores inferiores 1300 mS.cm-1. La cuenca media presentó un incremento 
en los valores de concentración salina y una dinámica relativamente estable, 
exceptuando el muestreo de 2010. Dicha estabilidad presumiblemente es 
debido a la influencia del agua subterránea. En el área de riego la conduc-
ción del agua en canales revestidos genera una falta de tirantes de agua en 
el cauce que resulta en un comportamiento efluente del cauce del río Atuel, 
debido a la descarga del agua subterránea producto de los mayores gradientes 
hidráulicos generados por el ascenso del nivel freático durante la época de 
riego (Pereira y Morábito, 2011). En la cuenca media, particularmente en 
el paraje Las Aguaditas (antigua confluencia del río Diamante con el río 
Atuel hasta previo inicios del siglo XIX) existe todavía la influencia del flujo 



157

de agua subterránea. Esta influencia mostraría un comportamiento del agua 
superficial sólo indirectamente relacionado a la dinámica de riego. Por otro 
lado, la cuenca inferior presenta una modificación en su régimen hidrológico 
con sólo escurrimientos invernales a fines del período de riego, producto del 
comportamiento efluente del río que drena el agua almacenada en el área 
de riego. Los escurrimientos así generados alcanzan el territorio pampeano 
hasta resumirse en áreas de bañados a mediados de la primavera sin alcanzar 
el río Salado-Chadileuvú. Como respuesta a ello, los valores de conductividad 
eléctrica del agua superficial y subterránea en pozos relativamente próximos 
al cauce mostraron un notable incremento de la conductividad que supera 
los 3000 y 7000 mS.cm-1, respectivamente. Esta alta conductividad limita 
drásticamente el uso del agua sólo al consumo ganadero y con restricciones.
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Figura 3. Caudales cronológicos río Atuel, La Angostura (cuenca media-alta) y Puesto 
Ugalde (cuenca inferior).

La caracterización hidroquímica (a partir del análisis de los iones mayo-
ritarios) mostró que el agua superficial presentó la misma tipificación, pre-
dominantemente sulfatada-cálcica, a lo largo de toda la cuenca (Fig. 4a). Se 
observa también que las muestras de la alta cuenca (M-IS, M-IIS, y M-IIIS) 
presentaron una mayor dilución y se diferenciaron notablemente del resto de 
la cuenca media e inferior, con similares características entre sí. En particular, 
las muestras ubicadas en la cuenca inferior (LP-VIIS y LP-VIIS) tuvieron una 
mayor concentración del ion Cl-, presumiblemente debido a la evaporación de 
aguas someras en las zonas de bañados. El agua subterránea posee la misma 
caracterización hidroquímica que el agua superficial; sin embargo, en todos los 
casos las concentraciones de iones fueron proporcionalmente mayores a las 
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registradas en el río (Fig. 4b). Igualmente se observó en muestras de sondeos 
cercanos al cauce y en el sentido del escurrimiento una mayor dilución (LP-
IIISUB, LP-ISB y LP-IISB), mientras que muestras en sondeos ubicados en 
áreas de bañados o más alejados del cauce (LP-VIISB) se verificó una mayor 
concentración del ion Cl-.

La Fig. 5 ilustra la evolución del residuo sólido en la cuenca del río Atuel. 
Se observó un aumento en el sentido del escurrimiento del residuo sólido del 
agua superficial a lo largo del cauce que evidenció la existencia de procesos 
de concentración evaporativa. 

  (a)

  (b)

Figura 4. Diagramas de Schöeller-Berkaloff. a) Muestras superficiales a lo largo de 
la cuenca del río Atuel; b) Muestras agua subterránea en puntos próximos 
al cauce en la cuenca inferior.
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Figura 5. Evolución del residuo sólido en el sentido del escurrimiento a lo largo de 
la cuenca del río Atuel.

Con el fin de identificar procesos que determinen la configuración hidro-
química del agua superficial se analizó la evolución de las relaciones iónicas 
a lo largo de la cuenca y en el sentido del escurrimiento (Fig. 6). El diagrama 
de dispersión (Fig. 6a) muestra una relación (Na+ vs Cl-) creciente para los 
tres períodos de muestreo, aunque con una variable tendencia de correlación 
(valores de r entre 0,23 y 0,71). Los muestreos correspondieron al período 
invernal, sin o con riego incipiente en la cuenca media, cuando se verificaron 
escurrimientos en la cuenca inferior. 

Por el contrario, los diagramas de dispersión (Ca2+ vs Cl-) y (HCO3
-vs Cl-) 

ilustran una tendencia decreciente con alta correlación (valores de r entre 
0,78 y 0,97) para los muestreos de Julio de 2011 y Agosto de 2012 (Figs. 
6b y c). Para la campaña de Agosto de 2010 se registró un elevado valor de 
cloruro en la muestra M-IIS que redujo la correlación y modificó la tendencia 
en el caso de (Ca2+ vs Cl-).

Una interpretación preliminar de las relaciones iónicas descriptas evidenció 
la existencia de un aporte de sodio adicional a la concentración evaporativa 
que podría vincularse con la hidrólisis de silicatos. La disminución conjunta de 
calcio y bicarbonato en el sentido del escurrimiento indica que se alcanza la 
saturación a calcita, provocaría la eventualmente la precipitación de la misma.



160

0

0.25

0.5

0.75

1

1.25

1.5

M
-I

M
-II

M
-II

I
M

-IV M
-V

M
-V

I
M

-V
II

M
-V

III
M

-IX M
-X

M
-X

I
M

-X
II

LP
-I

LP
-II

I
LP

-V
LP

-V
I

LP
-V

II

Cl- [meq l-1]

Na
+  [m

eq
 l-1

]

Ago-10
Jul-11
Ago-12

  (a)

0

0.5

1

1.5

2

2.5

3

M
-I

M
-II

M
-II

I
M

-IV M
-V

M
-V

I
M

-V
II

M
-V

III
M

-IX M
-X

M
-X

I
M

-X
II

LP
-I

LP
-II

I
LP

-V
LP

-V
I

LP
-V

II

Cl- [meq l-1]

Ca
2+

 [m
eq

 l-1
]

Ago-10
Jul-11
Ago-12

  (b)

0

0.05

0.1

0.15

0.2

0.25

0.3

0.35

0.4

M
-I

M
-II

M
-II

I
M

-IV M
-V

M
-V

I
M

-V
II

M
-V

III
M

-IX M
-X

M
-X

I
M

-X
II

LP
-I

LP
-II

I
LP

-V
LP

-V
I

LP
-V

II

Cl- [meq l-1]

HC
O3

-  [m
eq

 l-1
]

Ago-10
Jul-11
Ago-12

  (c)

Figura 6. Relación iónicas para muestras superficiales en distintos sitios a lo largo 
del sentido de escurrimiento. a) Sodio-cloruro; b) Calcio-cloruro; y c) 
Bicarbonato-cloruro.
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El análisis de información hidroquímica histórica entre 1980 y 2000 en la 
cuenca inferior resultó en el mismo tipo de agua predominante (sulfatada cálcica 
y/o sódica) (Fig. 7a). Las diferencias que presentaron algunas de ellas no se rela-
cionaron con la duración del intervalo correspondiente ni con la estacionalidad. 
Las muestras estivales reflejaron un comportamiento similar a las de invierno, a 
excepción de un menor contenido sódico y una relativa mayor dilución. 

El análisis isotópico de las muestras de agua superficial indica que las carac-
terísticas isotópicas del agua del río Atuel en la cuenca alta coinciden con la 
línea global de aguas meteóricas y que se ajustan al patrón de precipitaciones de 
origen pacífico (Panarello, 2002). Tal característica resultó en una composición 
muy empobrecida c.a. [-16,8 ‰, -124 ‰] denotando su origen en la fusión de 
hielos. Por otro lado, lo valores correspondientes a la cuenca media e inferior 
evidenciaron un enriquecimiento isotópico progresivo c.a. [-14,6 ‰ a -13,4 
‰, -112 ‰ a -106 ‰], alineándose sobre una recta de evaporación (Fig.a 8). 

 
(a) 

(b)

Figura 7. Caracterización hidroquímica histórica de los escurrimientos del río Atuel en 
Puesto Ugalde. a) Diagrama de Piper para escurrimientos de distinta duración, 
y b) Diagrama de Schoeller-Berkaloff para escurrimientos estacionales.
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Se observó que las muestras correspondientes al río Diamante (M-VIS) 
y a Las Aguaditas (M-VIIS) se aproximaron a los valores observados en la 
cuenca alta del río Atuel. Las muestras de agua subterránea de la cuenca 
inferior también se ordenaron sobre la misma recta y se observó un mayor 
enriquecimiento en pozos más alejados del cauce (LP-XISB), mientras que 
los sondeos LP-XIISB mostraron un menor enriquecimiento coincidente con 
una ubicación más alejada del cauce y topográficamente más elevada. 
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Figura 8. Desviación isotópica d) de 18Oy 2H (‰) de muestras de agua superficial y 
subterránea en la cuenca del río Atuel.

CONCLUSIONES

El río Atuel discurre a través de ambientes geomorfológicos y condiciones 
climáticas contrastantes. Como consecuencia de la regulación y uso de sus 
aguas el régimen hidrológico se ve drásticamente modificado en la cuenca 
media e inferior, que resultan en interacciones variables entre el agua super-
ficial y subterránea. 

Desde el punto de vista de su composición iónica mayoritaria el agua del 
río Atuel se clasifica como sulfatada-cálcica. Dicha tipificación se mantiene 
a lo largo de toda la cuenca. En la cuenca inferior se observa un proceso de 
dilución/concentración como respuesta a la intermitencia de los escurrimien-
tos. Se verifica también que el agua subterránea en la cuenca inferior posee 
predominantemente el mismo tipo de agua. 
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Isotópicamente, las muestras en la alta cuenca exhiben una composición 
muy empobrecida y cercana a las aguas meteóricas, que evidencia su origen 
a partir de la fusión de nieve y ablación del hielo glaciar. En el sentido del 
escurrimiento se verifica un enriquecimiento isotópico del agua superficial y 
subterránea que se ajusta a una recta evaporativa, alejándose paulatinamente 
de la recta meteórica. Este proceso de concentración fundamenta la interpre-
tación de las relaciones iónicas planteadas y permite inferir la existencia de 
fuentes adicionales de sodio y condiciones de equilibrio con calcita.

La cuenca alta en el sector de la cordillera principal es la generadora de 
escorrentía; el río aquí es netamente ganador, condición que se manifiesta a 
partir de la permanencia de los escurrimientos. En la cuenca media (funda-
mentalmente en el área de riego) el río posee un carácter efluente producto del 
desvío y conducción del agua de riego en canales revestidos. Así, el acuífero 
descarga al cauce de agua el agua almacenada durante el período de riego; 
este proceso genera escurrimientos de bajos caudales que alcanzan la cuenca 
inferior en época invernal resultando en una drástica modificación del régimen 
nival del río. En la cuenca inferior y bajo las condiciones de escurrimientos 
actuales se verifica un comportamiento influente, aunque sólo limitado a una 
faja ribereña de decenas de metros, el cual rápidamente se invierte a efluente 
al disminuir el tirante de agua, hasta desconectarse de los niveles saturados 
en la época estival. 
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Abstract:This study was performed in two different estuarine systems. 
One, located at southeastern of Brazil, São Paulo (Cananéia-Iguape estua-
rine-lagoon complex) which preserves the estuarine characteristics at the 
Southern part. In the Northern part, the aquatic system is influenced by 
a high fresh water input under influence of intense agricultural activity, 
originated from an artificial channel that introduces water from Ribeira de 
Iguape river to the estuarine system named “Valo Grande Channel”. The 
second system is located at Northeastern Brazil, Ceará (Jaguaribe estuary) 
the water system is submitted to a timely discharge from shrimp farm and 
siltation, added to the effects of intensive damming the river for water sup-
ply. Inorganic and organic inputs are present in both systems with distinct 
levels and dynamics.  The nitrogen biogeochemical cycling observed in each 
region establishes the degree of human interference and environmental 
depuration. Water was sampled and filtered in Whatmann GF/F membranes. 
Nitrate, nitrite and ammonium were determined by colorimetric method. 
Salinity, temperature, and dissolved oxygen were also analyzed in situ. 
Data showed differences in the nitrogen forms considering the two systems 
and the rain period. In Cananéia-Iguape system, considering the Northern 
sector, Iguape, nitrate was the main N form with values from 15.3 to 16.5 
µM. In the Southern part, Cananéia, which is more preserved, there was 
a balance between the N-forms in rainy season ranging from 0.59 to 6.35 
µM for nitrate; from 0.18 to 0.55 µM for nitrite; and from 1.49 to 6.36 µM 
for N-ammonium. The Jaguaribe estuary showed important N-ammonium 
concentration, ranging from 0.85 to 21.1 µM, related to anthropogenic 
inputs of the site near the influence of shrimp farm effluent, and other 
forms of nitrogen showed balanced concentrations with nitrate ranging 
from 0.35 to 4.5 µM and nitrite from 0.08 to 2.5 µM.

Key words: Biogeochemical cycle of nitrogen; shrimp farm; dams; 
agriculture.
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Alteración de formas disueltas de Nitrógeno  
en estuarios brasileños y su relación en la influencia antrópica

Resumen: Este estudio se realizó en dos diferentes sistemas estuarinos. Uno 
de ellos, situado en el sureste de Brasil (São Paulo: Complejo laguna estuarina 
del Cananéia-Iguape) que conserva sus características estuariales en el sector 
Sur. En la parte Norte el sistema acuático está influenciado por una elevada 
entrada de agua dulce debido a aportes de una actividad agrícola intensa, a 
través  de un canal artificial que introduce el agua del río Ribeira de Iguape 
hacia el sistema estuarino denominado “Valo Grande Canal”. El segundo 
sistema se encuentra en Ceará (estuario Jaguaribe, Noreste de Brasil), el cual 
es un sistema de agua sometido a una descarga puntual de efluentes de una 
granja de camarones y su sedimentación, sumado a los efectos del intensivo 
represamiento del río para el suministro de agua. Ambos sistemas reciben 
la carga de aportes inorgánicos y orgánicos con distintos niveles de concen-
tración y dinámicas. El ciclo biogeoquímico del nitrógeno observado en cada 
región tiene relación con el grado de intervención humana y la depuración del 
medio ambiente. Se recolectaron muestras de agua infiltradas por membranas 
Whatman GF/F. Nitrato, nitrito y amonio se determinaron por el método 
colorimétrico. Salinidad, temperatura, oxígeno disuelto fueron analizados in 
situ. Los datos mostraron diferencias en las formas de N, considerando los 
dos sistemas y el período lluvioso. En Cananéia-Iguape del sector Norte, el 
nitrato fue la principal forma de N con valores de 15,3 hasta 16,5 µM. En la 
parte Sur, que está más conservada, había un equilibrio entre las formas de 
N en época de lluvias que varió desde 0,59 hasta 6,4 µM de nitrato, de 0,18 
hasta 0,55 µM para el nitrito y 1,5 hasta 6,4 µM para N-amonio. El estu-
ario de Jaguaribe mostró importante concentración de N-amonio, que varió 
desde 0,85 hasta 21,1 µM, relacionados con la aportación antropogénica 
de los puntos cercanos a la influencia camaronera efluentes, y otras formas 
de nitrógeno mostraron concentraciones equilibradas con nitratos, que varió 
desde 0,35 hasta 4,5 µM y nitritos a partir de 0,08 a 2,5 µM.

Palabras clave: Ciclos biogeoquímicos del nitrógeno, granja camaronera, 
represas, agricultura.

INTRODUCTION

The distribution of the main nutrients in estuarine waters is largely contro-
lled by biological, physical and chemical agents specific to the environment. 
However, frequent anthropogenic inputs generate imbalance of their forms 
in the ecosystem, and such changes can lead to several ecological conse-
quences, as undesired flowering, decrease in oxygen concentrations, changes 
in species composition and in water characteristics (Pennock et al., 1994; 
Livingston, 2001).

Estuarine chemistry depends on several variables, including tidal ampli-
tude, fluvial and marine inputs, and biological processes (Allanson & Winter, 
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1999). Therefore, nutrient concentrations in estuarine water column can be 
altered by their input and by the distribution of different chemical species, 
and physical, chemical, biological and geological frameworks.

Nitrate and N-ammonium are the most important nitrogen sources for 
phytoplankton growth (Domingues et al., 2011). Eutrophication has been 
increasing in estuarine ecosystems and is mainly associated with increased 
inputs of dissolved inorganic N and P that stimulate the growth of aquatic 
primary producers. Nitrate and ammonium are the main N forms associated 
with human influences. Nitrate derives from land clearing, production and 
applications of fertilizers, whilst ammonium mainly derives from human waste 
discharge (Nixon, 1995; Cloern, 2001). The study of N nutrient concentrations 
in estuaries may suggest possible imbalance due to natural and anthropogenic 
driven forces. An excessive increase in the loads and availability of N may 
trigger euthrophication, process which is taking place in many coastal sites 
worldwide.

In the present study a comparison between the concentrations of the major 
inorganic forms of N in two contrasting estuaries on the Brazilian coast is 
presented in order to evaluate them in relation with of anthropogenic impacts.

MATERIAL AND METHODS

The Cananéia-Iguape estuarine-lagoon complex is located at São Paulo 
State, Southeastern Brazil. The complex is protected from the open Ocean 
by Comprida and Cardoso Islands (Texeira, 1969). It communicates with 
the Ocean through two inlets: Barra de Icapara in the North, and Barra de 
Cananéia in the South. Trapandé Bay in the southern tip of Cananéia Island 
is the main channel bringing seawater to the complex. 

The Cananéia-Iguape estuarine-lagoon complex is under subtropical 
climate, with average annual temperature of 21.4 °C. Water circulation is 
conditioned by tidal wave action, winds, and fluvial inputs, which drain man-
grove forests. The water circulation pattern determines the distribution of 
the chemical properties of water, mixing processes and the residence time 
of estuarine waters (Miyao, 1977].

The major fluvial input comes from the Ribeira de Iguape River with an 
average discharge of 770.5 m3.s-1 (Bérgamo, 2000). With the construction of 
the Valo Grande Channel at the northern end of the complex (Iguape), about 
70 % of the river discharge was diverted to Mar Pequeno, contributing with 
terrigenous materials, nutrients, and contaminants to the Cananéia-Iguape 
estuarine-lagoon complex. The channel was originally 4 m wide and 2 m 
deep. However, intense rainfall and erosion of the sandy bottom resulted in 
enlarging it to 250 m wide and 5 m in depth (Pisseta et al., 2000).

The estuarine characteristics at the southern part (Cananéia) were preser-
ved. In the northern part, the aquatic system receives a high fresh water input 
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under influence of intense agricultural activity, originated from an artificial 
channel that introduces water from Ribeira de Iguape River to the estuarine 
system named “Valo Grande Channel”. Due to the opening of the Valo Grande 
Channel, the estuarine-lagoon complex suffered increasing sedimentation, 
resulting in sedimentary facies and the deposition of fine sediments altering 
its complex’s ecological characteristics (Braga, 1995).

Anthropogenic influence on the estuarine-lagoon complex is increasing 
not only due to the opening of the Valo Grande Channel, but also due to 
increasing industrial and agriculture activities along the Ribeira River. Other 
important drivers are unplanned urbanization and tourism. Environmental 
pollution, unknown in the past, is increasing public awareness to minimize 
anthropogenic influences and their environmental impacts (Braga & Chiozzini, 
2008).

The Jaguaribe estuary in Ceará State, northeastern Brazil, harbors about 
90,000 inhabitants from Itaiçaba, Aracati and Fortim municipalities (Silva & 
Cavalcante, 2000). The estuarine channel is blocked landwards by an arti-
ficial dam about 34 km from the coast, in Itaiçaba. Upstream water flow is 
diverted to the metropolitan area of the State’s capital, Fortaleza. The dam 
blocked marine and fluvial water from mixing during the dry season (Marins 
et al., 2003). 

Annual rainfall in the Jaguaribe region reaches 1,000 mm.yr-1 on the coast, 
decreasing to about 500 mm.yr-1 inland. Climate is well defined with a long 
dry season (June to December) and a short rain period between January and 
May. The major driving force controlling local climate is the position of the 
Inter Tropical Convergence Zone (ITCZ). Average annual temperature is 26 
ºC ±5 ºC and solar radiation reaches 3,000 h.yr-1 (Campos et al., 2000).

The Jaguaribe basin is divided in 5 sub-basins draining a total area of 
72,043 km2 and extended over 633 km. Along the basin, hundreds of small 
reservoirs and a few large ones have been built over the past century (Marins 
et al., 2003). Water discharge decreased from 200 m3.s-1 to between 20 and 
60 m3.s-1, though becoming more regular within this period (Campos et al., 
2000). The decreased fluvial discharge favors increasing saline intrusion inland 
and during the dry season fluvial inputs contribute with less than 20 % of the 
total estuarine volume (Dias et al., 2009). The estuary is of a well mixed type 
with water depth varying from 2 to 8 m. Tidal amplitude reaches 2.8 m at 
high tide. Flood plains harbor about 23,000 ha of mangroves, mostly along 
river and tidal creek margins (Lacerda & Marins, 2002).

Anthropogenic influences on the Jaguaribe estuary are mostly due to river 
damming, intensive shrimp farming, unplanned urbanization, agriculture and 
cattle raising; the result is seen in changes in local environmental charac-
teristics which generate impacts on the productivity of the adjacent coastal 
region (Eschrique, 2008).
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Surface water samples were collected at the end of the rainy season of 
2007 (June) in 8 stations in the Jaguaribe Estuary – Ceará/Brazil, and in 
the rainy season of 2009 (February) at 11 stations in the Cananéia-Iguape 
Estuarine-Lagoon Complex – São Paulo/Brazil (Fig. 1).

Figure 1. Location of sampling stations in Jaguaribe Estuary (right) and Cananéia-
Iguape Estuarine-Lagoon Complex (left).
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Surface water samples were collected with a van Dorn bottle and, after 
filtration through GF/F Whatman membranes, were immediately frozen for 
transportation and further nutrient analysis. Salinity was determined using an 
inductive salinometer Beckman® RS-10, calibrated using Standard Seawater 
ampoules (precision of ±0.02). The dissolved oxygen (DO) was determined 
by the Winkler method (precision of ±0.04 mL.L-1), according to described 
in Grasshoff et al. (1999). Temperature and pH were measured in situ with 
an ORION 250A pHmeter.

Nitrogen nutrients were determined using a Genesys Spectrophotometer, 
with precision of ±0.02 µM. Nitrate and nitrite were determined according 
to recommendations in Grasshoff et al. (1999), with adaptation proposed by 
Braga (1997a; 1997b), using and AutoAnalyzer II Technicon – Bran Luebbe 
with precision of ±0.01 µM for nitrite and ±0.02 µM for nitrate. N-ammonium 
was determined as proposed by Tréguer & Le Corre (1975) using the above 
mentioned spectrophotometer.

RESULTS

The minimum, maximum, average and median values obtained for the 
parameters studied are presented in Table 1. 

The estuarine water temperature was stabled in both systems, with maxi-
mum of the amplitude less them 2.0 °C. The temperature shows seasonal 
great stability in tropical regions, once it depends on the period and degree 
of insolation, and weather variations conditioned by periods of higher or 
lower clouds (Eschrique, 2011).

Table 1. Values minimum, maximum, average and median of the parameters studied.

Values Temp. Sal DO pH Nitrate Nitrite N-Amm. DIN
(ºC) (mL L-1) (mM) (mM) (mM) (mM)

Jaguaribe Minimum 27.30 3.40 4.04 7.18 0.35 0.08 0.85 1.36
June 2007 Maximum 29.20 29.60 6.03 7.64 4.54 2.46 21.09 26.98
(Rainy) Average 28.24 17.51 4.77 7.43 1.82 0.96 10.01 12.79

n=8 Median 28.40 19.45 4.48 7.43 1.26 0.70 7.82 11.56

Cananéia Minimum 27.70 7.78 3.68 7.28 0.59 0.18 1.49 2.28
February 2009 Maximum 29.57 31.60 4.54 8.36 6.35 0.55 6.36 11.62

(Rainy) Average 28.59 20.92 4.03 8.03 2.46 0.32 4.39 7.17
n=6 Median 28.60 21.26 3.88 8.14 1.77 0.26 4.76 7.09

Iguape Minimum 27.26 0.03 3.76 6.73 15.25 0.20 1.67 18.00
February 2009 Maximum 27.58 0.17 4.35 7.04 16.52 0.30 4.10 19.91

(Rainy) Average 27.40 0.07 3.99 6.89 16.00 0.25 2.51 18.81
n=5 Median 27.42 0.05 3.90 6.92 16.08 0.25 2.28 18.69

ESTUARY



171

Salinity showed contribution of fluvial water in the estuarine systems, 
with minimum value of the 3.40 in Jaguaribe Estuary and 7.78 in Cananéia 
Estuary (Table 1). This contribution was more expressive in Iguape (maximum 
salinity of 0.17), suggesting a strong influence of terrestrial drainage of the 
Ribeira River during the rainy season.

The dissolved oxygen concentration showed that estuarine waters of the 
Jaguaribe are more oxygenated that the other system, with an average of 4.77 
mL.L-1. Looking at averages values to OD (Table 1), the parameter presented 
balanced distribution between estuarine waters in the northeast and southeast 
Brazil, ensuring oxygenation of this estuarine environments. The level of dis-
solved oxygen in natural waters is often a direct indication of quality, since this 
gas is essential for the survival of fish and other heterotrophic aquatic life and 
assists in natural decomposition of organic matter (Eschrique, 2011).

The pH was slightly alkaline in Jaguaribe estuary, with an average value 
of 7.4. In southeastern Brazil, the pH was more variable, with alkaline pH in 
Cananéia estuary (average 8.0) and near neutral pH in Iguape estuary (ave-
rage 6.9). The pH values in estuaries studied were within the limits effective 
for marine life which according Perkins (1977), are comprised between 6.5 
and 9.0.

The data showed that dissolved inorganic nitrogen (DIN) values were 
high, as result of distinctive inputs of nitrogen (N). In balanced conditions, the 
nitrate is the principal inorganic form present in the sea water due to its very 
stable oxidation state. The high N-ammonium concentrations in Jaguaribe 
(Fig. 2) strongly suggest the presence of terrestrial contributions and also 
anthropogenic activities contributions causing imbalance in the N cycle in 
these estuarine region.

Nitrate was the main N form in the Cananéia-Iguape system, showed 
different concentrations along the system (Fig. 2), with high values in stations 
7-11 (Iguape estuary). The distribution of nitrite followed the same behavior in 
both sites this study, with low concentrations in sampled stations, suggesting 
that no accumulation of this toxic N species occurs in either.

The diagrams of mixture of DIN forms are shown in Fig. 3. For the 
Jaguaribe estuary, nitrogen concentrations were decreasing toward the saltier 
waters. High concentrations of N-ammonium in the Jaguaribe estuary can 
be revealing the location of point sources of this form of DIN in the estuary, 
which seem to be in the middle estuary (Fig. 2 and 3).

For the Cananéia-Iguape estuarine-lagoon complex, one realizes that the 
effect of the system debugger occurred in the direction of northern portion 
(Iguape) toward the southern portion (Cananéia), showing a high inverse 
correlation between nutrients with salinity (Fig. 3). The N-ammonium showed 
the highest concentrations in the brackish waters (Cananéia estuary) and 
nitrate with freshwater (Iguape estuary), suggesting that these nutrients can 
have different sources in this estuarine-lagoon complex.
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Figure 2. Distribution of dissolved inorganic fractions of nitrogen in estuarine systems 
studied (South-Eastearn Brazil).
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DISCUSSION

Salinity showed a clear division in the waters of the Cananéia-Iguape 
estuarine-lagoon complex, classifying the north and south portions of 
this estuarine system in two environments (Fig. 3), according to the limits 
established by Brazilian legislation for classifying types of water - National 
Council of Environment Resolution No. 357/05 (CONAMA 2008), where 
the southern portion is the presence of water brackish (5 < salinity < 30) 
and saline (salinity > 30), and in the northern portion, only the presence of 
water fresh (salinity < 5). The record of salinity values in the estuary shows 
how an intervention of man can modify the environment, according to the 
striking differences between the northern and southern portion, in several 
aspects, highlighting the difference in salinity, which ends up contributing to 
a distinct classification between bodies of water of the same estuarine system, 
according to Brazilian law.

Other recent work performed in Cananéia-Iguape estuarine-lagoon complex 
confirm the differences in salinity between the northern and southern sectors 
of the estuarine system, as observed in this work, as in the case of Coelho 
(2011), who observed salinity values ranging 4.46 to 25.46 in Cananéia and 
0.02 to 0.16 in Iguape, during the summer of 2010.

High concentrations of N-ammonium are usually resulting from degrada-
tion of organic material (ammonification) added to the processes of denitri-
fication. The high values of N-ammonium in Jaguaribe Estuary may indicate 
the difficulty thus attain N-nitrate, which is the most stable form. As there 
is availability of dissolved oxygen in the aquatic environment, it is suggested 
that there is an excess of organic material present in the Jaguaribe estuary, 
probably originating from anthropogenic contribution, favoring processes 
of ammonification, which is well associated to domestic waste disposal and 
shrimp farming effluents that are common in the region (Eschrique, 2011).

According to Abreu et al. (2003), 28 % of the N that reaches the Jaguaribe 
estuary contribution comes from domestic sewage and 38 % from agriculture. 
In any case, in a system without significant organic load values of nitrate were 
observed in the order of magnitude, but the load of N-ammonium would be 
lower, showing the importance of knowledge of fractions of DIN and not 
only the total loading N. 

The values of N-ammonium were higher in Cananéia than Iguape during 
the rainy season, which corresponds to the summer period, where the primary 
production processes are larger and regeneration of nutrients from organic 
matter is high, and there may be also contribution of the continental input 
to the estuarine system for sewage and drainage mainland. Also during this 
season (summer) have a greater exploitation of the region by tourists, massively 
increasing the amount of domestic sewage into the estuarine environment. 
However, values of concentration of N-ammonium around 5.0 µM are said 
to be normal for coastal environments (Day et al., 1987).
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The high nitrate concentrations, observed in Iguape, may be related to 
contributions pathway soil drainage occupied by agriculture, without discarding 
any contribution by interstitial waters of the system itself, where microbial 
activity on the organic matter is more intense. The decrease in nitrate in 
the southern portion (stations with higher salinity) can be explained by the 
dilution of the nutrient in saline water, or by increasing the assimilation by 
biological productivity.

Nitrate is the most abundant nitrogen found in fertilizers used in agriculture 
and livestock practices commonly observed along the drainage basin of the 
Ribeira de Iguape River, which is intensively exploited by cultivating banana, 
herbs, rice among others, besides their use as breeding cattle (CBH-RB, 
2008). The high values of nitrate found in the estuarine portion of Iguape 
should be linked to the contribution anthropogenic, promoting an imbalance 
between nitrogen forms in the estuarine environment. Chiozzini et al. (2008) 
obtained values of nitrate concentration in the Cananéia region of 0.05 to 
1.93 µM in the summer of 2006, agreeing with those obtained in this study.

The concentration of nitrite in the water Jaguaribe estuary showed some 
higher values in the middle estuary (Fig. 3), which may reflect the influence 
of terrestrial inputs of this nutrient to Jaguaribe aquatic system. Since this 
nutrient is an intermediate product and unstable of the reactions of nitrifica-
tion and denitrification, and therefore can be rapidly converted to nitrate, it 
is common that their concentrations in water are generally lower than other 
forms of dissolved N. However, in general, low values of nitrite observed in 
estuarine systems studied in the coast of Brazil indicate that these estuaries 
are active as to not accumulation this intermediate form N, which can have 
toxic effects on the biota.

In Jaguaribe estuary the diagram mixture showed an inverse relationship 
between N and salinity, suggesting simply advection water (Fig. 3). Howe-
ver, the high values of concentration of N-ammonium were observed in the 
middle estuary (seasons 4-7), indicating a possible location of the source of 
this nutrient to the estuarine system (Fig. 2). In this area are also located large 
shrimp farms, which release their effluents directly on the estuarine system, 
as can be seen by the map location of the stations (Fig. 1).

In the Cananéia-Iguape estuarine-lagoon system the diagram mixture of 
N (Fig. 3) shows that there is a decrease in the levels in the direction of nor-
thern portion toward the southern portion, showing a high inverse correlation 
between salinity and N compounds, indicating that the main source of these 
nutrients to the estuarine-lagoon system is associated with terrestrial inputs 
from Ribeira de Iguape River. The increase in concentration of nitrate in the 
estuary may be related to the flow of drainage and increased fluvial input, 
and the inputs relating to human activities such as agriculture wastewater. 

The distribution of the fraction of DIN in the waters of the Jaguaribe 
estuary (Fig. 2) shows the imbalance between N forms, observed by high 
amounts of N in the form of N-ammonium, especially in seasons 4-7 (middle 
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estuary), as a result of distinct inputs of N, such as the launch of domestic 
waste and effluents of shrimp, contributions that are common in the region 
(Eschrique et al., 2011). By looking at the distribution of the DIN in waters 
of Cananéia-Iguape estuarine-lagoon complex (Fig. 2), we noted the great 
contribution of nitrate in the estuary, being the most expressive form of N 
DIN. This estuarine-lagoon system also showed a significant contribution of 
N-ammonium in its southern portion (seasons 1-6), associated with the saltier 
waters, as already indicated by the diagram dilution of N-ammonium (Fig. 3).

CONCLUSION

The most important aspect verified in this work was centered in the 
consideration of the balance between the different NID forms to explain the 
possible anthropogenic source in the estuarine system as a complementary 
tool to evaluate not only the water quality, but also the metabolism of the 
system. The unbalance between the N-forms was result from difference in N 
inputs in estuarine system according to the different occupation of marginal 
areas, reflecting the quality of the inputs, evidencing the anthropogenic con-
tributions mainly by N-ammonium in the Jaguaribe Estuary, and by N-nitrate 
in the Cananéia-Iguape Estuarine-Lagoon Complex.
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Resumen: Este estudio tiene como objetivo estimar las cargas de Zn, Cu, 
Pb, Cr, Cd y Hg en el mayor Delta de las Américas, el Delta del Río Parnaíba, 
en el Noreste de Brasil, por medio del uso de factores de emisión referentes a 
procesos naturales y actividades antrópicas. Las emisiones antrópicas de Zn y 
Cu alcanzan un valor de 117 y 71 t.año-1, respectivamente, valores superiores 
a las emisiones naturales, mientras que para los demás metales los aportes 
naturales son los predominantes, con 65,6 t Pb.año-1, 42,4 t Cr.año-1, 7,4 t 
Cd. año-1 y 0,6 t Hg.año-1. La denudación física y química aporta las mayores 
emisiones de Pb, Cr y Cd, mientras que la deposición atmosférica las mayores 
cargas de Hg. Estas estimaciones fueron calibradas con datos de concentración 
y distribución geoquímica de Zn, Cu, Cr y Pb en los sedimentos superficiales, 
cuyos valores variaron de 4,5 a 30,9 mg.kg-1 para el Zn; de 7,4 a 47,2 mg.kg-1 
para el Cu; de 4,7 a 27,7 mg.kg-1 para el Pb y de 1,6 a 18,9 mg.kg-1 para 
el Cr. La distribución de las concentraciones de metales traza en sedimentos 
superficiales en la región del delta del Río Parnaíba indica un aumento en 
las concentraciones siguiendo el gradiente fluvial-marino. En este trabajo se 
presenta el primer cálculo estimado del inventario de emisiones anuales de 
metales traza para la cuenca del bajo Parnaíba y su región costera.

Palabras clave: Factores de emisión; contaminación; metales traza; bajo 
Parnaíba. 

Natural and anthropogenic emissions of Zn, Cu, Pb, Cr, Cd, and 
Hg into the Parnaíba river delta, Northeastern Brazil

Abstract: This study aims to estimate the loads of Zn, Cu, Pb, Cr, Cd, 
and Hg for the lower Parnaiba river basin, Northeastern Brazil, using 
emission factors related to natural processes and anthropogenic activi-
ties. Anthropic emissions of Zn and Cu account for 117 and 71 t.yr-1, 
respectively, thus being larger than natural emissions. On the other hand, 
natural inputs are higher than anthropic ones for all other studied metals, 
with 65.6 t Pb.yr-1, 42.4 t Cr.yr-1, 7.4 t Cd.yr-1, and 0.6 t Hg.yr-1. Physical 
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and chemical denudation contributes with the largest emissions of Pb, Cr, 
and Cd, while atmospheric deposition is responsible for the largest Hg 
loads. These estimates were calibrated with concentration and geochemi-
cal distribution data of Zn, Cu, Pb, and Cr in surface sediments, which 
ranged from 4.5 to 30.9 mg.kg-1 for Zn; from 7.4 to 47.2 mg.kg-1 for Cu; 
from 4.7 to 27.7 mg.kg-1 for Pb; and from 1.6 to 18.9 mg.kg-1 for Cr. The 
distribution of heavy metals in surface sediments indicates an increase 
in their concentrations following the fluvial-marine gradient. This paper 
presents a first estimate for the annual emissions inventory of trace metals 
in the low Parnaíba basin and its coastal region.

Key words: emission factors; contamination; trace metals, low Parnaíba 
basin.

INTRODUCCIÓN

El Delta del Río Parnaíba, localizado en la costa Noreste de Brasil, sigue 
siendo poco afectado por actividades humanas o por fuentes puntuales 
de contaminantes. Sin embargo, adquieren relevancia en este entorno las 
fuentes difusas (típicamente de difícil control y monitoreo). Son escasos los 
estudios relacionados con la cuantificación de los aportes, comportamiento 
y acumulación/liberación de metales en el ambiente estuarino de la cuenca 
del bajo Parnaíba, a pesar de ser importantes para la comprensión de los 
mecanismos bioquímicos que allí se producen. Esta situación refleja la 
necesidad de una visión más holística de la cuenca hidrográfica al evaluar 
la dimensión de los problemas ambientales con el objetivo de proporcionar 
un marco científico más adecuado para la gestión de los impactos de las 
actividades humanas en este sector de la costa, tanto a nivel local como 
regional (Diegues, 1999).

El acelerado ritmo de crecimiento de la demanda mundial de bienes de 
consumo, directamente asociados a la concentración demográfica en ciudades 
costeras, ha incrementado sustancialmente la contribución de metales traza 
y de otros contaminantes a los ecosistemas acuáticos costeros, tales como 
lagunas, lagos y estuarios. Por esta razón, los efectos perjudiciales causados 
por el aporte de metales traza no sólo ponen en peligro la calidad ambiental 
de los recursos hídricos sino que, con el tiempo, también afectan a numerosas 
actividades antrópicas como la pesca, la recolección de mariscos y la actividad 
acuícola. Consecuentemente los metales han recibido considerable atención 
debido a su persistencia en el medio ambiente, sus ciclos biogeoquímicos y 
los riesgos ambientales asociados a los mismos. Su toxicidad, incluso a bajas 
concentraciones, puede generar riesgos para la salud y sus efectos pueden 
persistir durante años (Terra et al., 2007).

Los metales traza son contaminantes ambientales ubicuos que pueden 
ser encontrados en diversos efluentes de origen antrópico asociados prin-
cipalmente a residuos urbanos y agropecuarios. Por ejemplo, Machado et 
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al. (2002) demostraron el gran potencial de contaminación por metales, 
especialmente Hg, Cu y Zn resultantes de la inadecuada disposición de 
residuos sólidos en los vertederos. Las operaciones agrícolas y los criaderos 
de camarón son fuentes potenciales de Cu y Zn debido a los residuos de 
fertilizantes utilizados en estas actividades (Páez-Osuna et al., 2003). Del 
mismo modo, los efluentes domésticos y la escorrentía urbana contribu-
yen con cargas significativas de metales a las aguas superficiales (Nriagu y 
Pacina, 1988).

En la zona costera del Noreste brasileño el impacto de las fuentes 
difusas de contaminación está dado en general por la integración de los 
efluentes de las diferentes cuencas hidrográficas de la región. Esto com-
plica la caracterización de las fuentes y contaminantes individuales, lo que 
resulta en la necesidad de establecer indicadores consistentes y capaces 
de monitorear alteraciones temporales en la magnitud de estas fuentes 
y su variabilidad espacial a lo largo de extensos tramos de costa (Marins 
et al., 2004).

Este estudio tiene como objetivo presentar una estimación de las cargas 
naturales y antropogénicas de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg en la cuenca del bajo 
Parnaíba que llegan al delta del Río Parnaíba por medio del uso de factores 
de emisión para las actividades antrópicas y los procesos naturales existentes 
en dicha región. La calibración de los resultados obtenidos se realizó mediante 
la comparación de las concentraciones de estos metales en muestras de sedi-
mentos superficiales de la zona en estudio con las concentraciones de dichos 
metales reportadas en otras áreas de la región Noreste del país.

MATERIALES Y MÉTODOS

Área de estudio
La Fig. 1 muestra la ubicación de la Región Hidrográfica del Río Parnaíba 

(RHP) y sus sub-cuencas: Alto (151.630 km2), Medio (137.001 km2) y Bajo 
Parnaíba (42.810 km2), abarcando los estados de Ceará, Maranhão y Piauí. 
El Río Parnaíba se extiende por 1.400 kilómetros y tiene un caudal de 770 
m3.s-1 (ANA, 2005).

Como se ve en la Fig. 1, la sub-cuenca del bajo Parnaíba se define a partir 
de la confluencia de los ríos Parnaíba y Poti, siendo drenada principalmente 
por el Río Longá, el propio Río Parnaíba y una serie de pequeños arroyos 
que desembocan en el Parnaíba (cuencas difusas). El delta del Río Parnaíba se 
caracteriza por sus extensas planicies fluvio-marinas cortadas por una extensa 
red de canales que forman las islas, con importantes depósitos de material 
de origen alóctono; con una zona estuarina tanto dentro como fuera de la 
desembocadura del río desempeñando un papel clave en la transferencia de 
materiales al mar.
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Este área presenta un clima de tipo megatérmico lluvioso (variación 
AW´de Köeppen), con precipitaciones promedio de 1.100 mm.año-1 y una 
temperatura promedio de 27 ºC (ANA, 2005).

Entre sus formaciones geológicas, predominan el Grupo Barreiras y la 
Formación Itapecurú, incluyendo también manchas aluviales fluviales y marinas 
y depósitos eólicos (CPRM, 2003).

La región tiene una población total de 1.323.250 habitantes y una tasa 
de urbanización promedio de 55 %, variando del 22 % al 95 % en los 60 
municipios de la sub-cuenca. A pesar de tener una tasa de urbanización impor-
tante en algunas ciudades de la región, no existe una red de saneamiento, lo 
que genera descargas de efluentes domésticos directamente a los lechos de 
los arroyos, ríos y lagunas (SNSA, 2012).

Las principales actividades económicas de la zona son la agricultura y 
ganadería, con una mayor preponderancia del cultivo de soja, arroz, frijoles, 
maíz, cajú, algodón y caña de azúcar. La agricultura irrigada no es significativa. 
En la ganadería se destacan el ganado vacuno y caprino y las aves de corral, 
con la acuicultura concentrada principalmente en la región costera. El sector 
secundario es poco significativo, destacándose en este sector la agroindustria 
del azúcar, alcohol y cuero (CODEVASF, 2006).

Figura 1. Región Hidrográfica del Río Parnaíba, noreste de Brasil, destacando la 
cuenca inferior (en negro) y en particular el delta del Río Parnaíba.
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Estimación de cargas
Las emisiones totales de metales para las cuencas de drenaje son difíciles 

de medir; sin embargo, se puede realizar una aproximación indirecta a través 
del uso de factores de emisión (FE), los cuales representan una herramienta 
importante para la superación de esta dificultad (Lacerda et al., 2007). Los 
factores de emisión facilitan la estimación de las emisiones procedentes de 
diversas fuentes de contaminación. En la mayoría de los casos, estos factores 
son simplemente promedios de todos los datos disponibles, tienen una calidad 
aceptable y por lo general son valores a largo plazo representativos de cada 
categoría de fuente contaminante (EPA, 2007). La ecuación (1) presenta la 
expresión genérica para la estimación de emisiones, a saber:

                    Ecuación (1)

donde:
E = emisión o carga (t.año-1).
A = tasa de la actividad o proceso (por ejemplo, área de la cuenca o acti-

vidad instalada, deposición atmosférica, rebaño animal, etc.).
fe = factor de emisión de la actividad o proceso (por ejemplo, concen-

tración de metales en los diferentes tipos de suelo y en el agua de lluvia, 
concentraciones de metales en el estiércol bovino, etc.).

fe = factor de corrección que expresa la eficiencia en la reducción global 
de las emisiones (por ejemplo, la tasa de retención de metales de los suelos, 
factor de adecuación para residuos sólidos, etc.).

Toda emisión de metales por procesos naturales y/o actividades antrópicas 
puede calcularse como el producto de un determinado proceso y/o actividad 
multiplicado por un FE adecuado. En otras palabras, es la cantidad emitida 
de un determinado elemento por unidad de bienes de producción, o por 
superficie de producción, o por el balance químico de un proceso natural, 
lo que permite estimar la carga emitida al medio ambiente a partir de una 
variedad de fuentes naturales y antrópicas (Molisani et al., 2013).

En la cuenca del bajo Parnaíba se utilizaron factores de emisión de Zn, 
Cu, Pb, Cr, Cd y Hg disponibles en la literatura para cada actividad o pro-
ceso, utilizando los más cercanos a la realidad local y, de ser posible, los más 
conservadores. Los factores conservadores son aquellos que sobreestiman 
alguna emisión debido al desconocimiento de ciertas informaciones (Brasil 
et al., 2008).

Un FE permite generar información mensurable a partir de variables 
difíciles de cuantificar (por ejemplo, la carga de un elemento), a partir de 
variables fácilmente obtenidas en la literatura disponible (por ejemplo, super-
ficie de la cuenca, densidad demográfica, tasa de urbanización, producción 
de efluentes domésticos y residuos sólidos, número de cabezas de ganado, 
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etc.). Esta metodología se puede aplicar a nivel mundial (Lacerda, 2003), 
regional (Hoffman et al., 2010) y local (Paula et al., 2010) para la estimación 
de emisiones tanto naturales como antrópicas.

Determinación de las concentraciones de metales en sedimentos
La calibración de las estimaciones obtenidas por medio de FE se llevó a 

cabo a partir de la determinación de las concentraciones totales de Zn, Cu, 
Pb y Cr en 16 muestras de sedimentos superficiales con un tamaño de partí-
cula inferior a 63 µm, siguiendo el gradiente fluvial-marino del delta (Figura 
1). El muestreo se llevó a cabo en septiembre de 2010, es decir durante la 
estación seca en la región. Las muestras se obtuvieron utilizando palas y 
bolsas de plástico y fueron conservadas a baja temperatura para su posterior 
procesamiento y análisis en el Laboratorio de Biogeoquímica Costera de la 
Universidad Federal de Ceará.

La digestión de los sedimentos se llevó a cabo utilizando la técnica de 
extracción parcial en un horno de microondas, utilizando el método propuesto 
por USEPA (3051ª), modificado por Oliveira et al. (en prensa) pues demos-
traron una mayor eficiencia al utilizar agua regia en la digestión de sedimentos 
oriundos del Río Jaguaribe. Las concentraciones de metales de los extractos 
de dicha digestión se determinaron por espectrometría de absorción atómica 
de llama (FAAS) en un equipo marca Shimadzu AA 6200, con corrección 
de fondo con lámpara de deuterio (Aguiar et al., 2007). 

RESULTADOS

Emisiones naturales: Deposición atmosférica y denudación física y quí-
mica de suelos

Las concentraciones de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg presentes en los suelos 
de la cuenca se muestran en la Tabla 1.

En la preparación de las estimaciones se utilizaron promedios de los 
rangos de concentraciones de metales en los suelos brasileños (Fadigas et 
al., 2006; Biondi, 2010). Las áreas de manglares, suelos líticos, arenas 
marinas y acantilados no fueron considerados en el inventario de emisio-
nes oriundas de los suelos (Tabla 1) ya que los manglares son zonas de 
acumulación y lixiviación de rocas a escala temporal geológica, mientras 
que las playas y acantilados exportan materiales directamente al mar 
(Paula et al., 2010).

La deposición atmosférica en zonas muy industrializadas puede representar 
un importante aporte de metales (Wong et al., 2003). En la costa semiárida 
del Noreste brasileño, con excepción de las zonas cercanas a los grandes 
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centros urbanos, la industrialización es todavía incipiente y, por tanto, las 
concentraciones de metales oriundos de la deposición atmosférica están 
cerca de los valores registrados en ambientes intactos. La Tabla 2 muestra 
los valores de las emisiones de metales a la cuenca del bajo Parnaíba oriundas 
de fuentes naturales, tales como la deposición atmosférica.

Tabla 1. Áreasi (km2) y emisiones calculadasii de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg para cada 
tipo de suelo (t.año-1) oriundas de la denudación física y química de los 
suelos de la cuenca inferior del Río Parnaíba.

 i Áreas determinadas para cada tipo de suelo (Jacomine et al., 1986); ii Tasa de 
denudación de suelos tropicales: 128 t de suelo.km-2.año-1 (Greenland & Hall, 1977; 
Goudie, 1987) y rango de concentraciones de metales en los diferentes tipos de suelo 
(mg.kg-1): Zn: 21-68; Cu: 10-48; Pb: 10-50; Cr: 9.6-48; Cd: 0,6-1,8; Hg: 0,02-0,06 
(Fadigas et al., 2006; Biondi, 2010).

Suelos Área Zn Cu Pb Cr Cd Hg

Aluviais 1.439 2,7 2,4 9,2 5,6 0,33 0,011

Áreas cuarzosas distróficas 2.310 6,2 2,7 0,3 0,3 0,03 0,006

Latossolos/Podzólicos 20.018 45,8 30,7 42,9 27,4 2,03 0,052

Planossolos/Plintossolos 12.539 45 20,8 19,2 32,1 2,66 0,088

Solonchak/Solonetz 723 2,6 1,7 1,7 2,1 0,06 0,002

Gleissolos 134 1,2 0,2 0,9 0,6 0,03 0,001

Pérdidas 37.163 102,6 58,1 72,9 67,6 5,14 0,16

Tabla 2. Estimación de los aportes naturales de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg a la cuenca 
del bajo Parnaíba, oriundos de la deposición atmosférica y de la denudación 
física y química del suelo (t.año-1).

 iConcentraciones de metales atribuidas a regiones con un bajo desarrollo urbano e 
industrial (Artaxo et al., 2002; Kieber et al., 2002; Conaway et al., 2010) en fun-
ción de las precipitaciones regionales, corregidos por los factores de retención: Zn: 
65%; Cu y Pb: 35%; Cr: 70%; Cd: 40%; Hg: 90% (Golley et al., 1978; Malavota 
& Dantas, 1980; Oliveira et al., 2011).

Fuente Zn Cu Pb Cr Cd Hg

Desnudació de suelos 102,6 58,1 72,9 67,6 5,1 0,16

Deposición atmosféricai 9,5 3,9 8,7 1,1 2,4 0,33

Natural 112,1 62,1 81,6 68,7 7,5 0,49



186

Para el cálculo de las estimaciones de la Tabla 2 se consideró el índice 
de precipitaciones registrado en los municipios, con estaciones de medi-
ción distribuidas entre los Estados de Ceará, Maranhão y Piauí, donde las 
precipitaciones varían de 638 a 1.334 mm.año-1, con un promedio de 
1.152 mm.año-1 (INMET, 2012; FUNCEME, 2012); se utilizaron las con-
centraciones de metales por deposición total húmeda y seca reportados por 
Kieber et al. (2002), Fontenelle et al. (2009) y Conaway et al. (2010), ya 
que no existen datos primarios disponibles para esta región, y la tasa de 
retención de metales del suelo (Golley et al., 1978; Malavota & Dantas, 
1980; Oliveira et al. 2011).

Emisiones antrópicas: Efluentes domésticos, escorrentía urbana y resi-
duos sólidos

Según datos oficiales sólo un municipio de la cuenca del bajo Parnaíba 
cuenta con algún tipo de servicio de recolección y tratamiento de efluentes 
domésticos (SNSA, 2012). Mientras que algún sistema de saneamiento no 
sea instalado en la región las cargas de metales oriundas de esta fuente serán 
proporcionales al consumo de agua per cápita (urbano o rural), a la tasa de 
retorno y a la concentración de dichos elementos en los efluentes domésticos 
(Von Sperling, 1996).

Los parámetros que controlan las emisiones por escorrentía urbana 
están relacionados con la impermeabilización de la superficie, el número 
y tamaño de las viviendas y la precipitación anual en la región. La cuenca 
inferior del río Parnaíba no posee grandes zonas urbanas con excepción de 
la ciudad de Parnaíba (200.000 habitantes); las construcciones existentes 
son modestas y el grado de impermeabilización es mínimo. Por tanto, para 
el cálculo de las cargas estimadas de estas fuentes se tuvieron en cuenta las 
precipitaciones anuales medias registradas y la superficie urbanizada de cada 
municipio de acuerdo a la estimación realizada por Miranda et al. (2005), 
considerando el porcentaje de dicha superficie en la cuenca en estudio. 
Las concentraciones de metales en la escorrentía urbana dependen de la 
topografía, cobertura vegetal, lixiviación de calles y carreteras, materiales 
y componentes utilizados en las construcciones dentro del área de drenaje, 
así como de los efectos hidrometeorológicos tales como la intensidad y 
extensión de las precipitaciones.

Las emisiones oriundas de los residuos sólidos dependen del número de 
habitantes de la cuenca (IBGE, 2010), de la concentración de metales en 
los residuos (Agassi et al., 2004), de la producción per cápita de residuos 
sólidos (ABRELPE, 2011) y de la tasa de retención del suelo (véase Tabla 
2). Las estimaciones de las emisiones de los residuos sólidos se corrigen por 
un factor de adecuación de 42 % para la región, el cual indica el destino final 
de los mismos (ABRELPE, 2011). Las estimaciones de las cargas oriundas 
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de fuentes antrópicas (efluentes domésticos, escorrentía urbana y disposición 
inadecuada de residuos sólidos) se presentan en la Tabla 3.

Emisiones antrópicas: ganadería, agricultura y cría de camarón
La cuenca del bajo Parnaíba presenta una gran aptitud para las activi-

dades relacionadas con la agroindustria, con la ganadería (ocupando una 
superficie de 4.206 km2), la agricultura (3.320 km2) y la cría de camarones 
(7,5 km2; CODEVASF, 2006). Las cargas estimadas de metales oriundas 
del ganado se obtienen en función del número de cabezas, de la cantidad 
de estiércol por cabeza de ganado por día, de la concentración de metales 
en el estiércol y de la tasa de retención de metales del suelo. La Tabla 4 
presenta los resultados de las cargas estimadas para cada tipo de actividad 
ganadera.

La ganadería en la región es de tipo tradicional o extensiva, principal-
mente de ganado bovino, caprino, porcino, ovino y asual (Tabla 4).

Dado que el estiércol se deposita en el suelo, el contenido de Zn, Cu, 
Pb, Cr, Cd y Hg que se transfiere de forma efectiva a los cuerpos de agua 
superficiales, tanto continentales como costeros, depende de las pérdidas 
que se incorporan a las plantas, aquellas emitidas a la atmósfera y la fracción 
retenida por los suelos.

Tabla 3. Estimación de cargas de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg en la cuenca del bajo 
Parnaíba oriundas de efluentes domésticos, escorrentía urbana y residuos 
sólidos (t.año-1).

 i. Consumo urbano de agua per cápita: Ceará: 139,4 L.hab-1.día-1; Maranhão: 128,8 
L.hab-1.día-1; Piauí: 115,9 L.hab-1.día-1; Rural: 85 L.hab-1.día-1 (SNSA, 2012). Datos 
del censo demográfico (IBGE, 2010). Concentración de metales en efluentes domés-
ticos (Von Sperling, 1996). ii. Precipitación media anual (INMET 2012; FUNCEME, 
2012); superficie urbanizada de la cuenca (Miranda et al., 2005); concentración de 
metales en efluentes domésticos urbanos (Prestes et al., 2006; Sorme et al., 2002); 
iii. Concentración de metales en residuos sólidos urbanos (mg.kg-1): Zn: 80-220; Cu: 
30-90; Pb: 40-150; Cr: 50-72; Cd: 2,0-17,0; Hg: 0,0-0,1 (Binner et al., 1997; 
Agassi et al., 2004); producción per cápita de residuos sólidos en los estados de 
Piauí (0,928 kg.hab-1.día-1; Maranhão, 0,918 kg.hab-1.día-1; Ceará, 1,071 kg.hab-1.
día-1; factor de adecuación de los residuos: 42% (ABRELPE, 2011).

Fuente Zn Cu Pb Cr Cd Hg

Efluentes domésticos i 11,8 6,9 2,9 1,7 0,4 0,2

Escorventia urbana ii 2,0 2,1 3,8 1,3 0,1 <0,005

Resíduos sólidos iii 6,9 2,6 3,7 3,8 0,2 0,01

Antrópico urbano 20,7 11,6 10,4 6,8 0,7 0,21
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Tabla 4. Estimación de cargas antrópicas de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg en la cuenca 
del bajo Parnaíba oriundas de la actividad ganadera (t.año-1).

 i Datos de población animal obtenidos a través de censos agrícolas (IBGE, 2006): 
Producción de estiércol del ganado bovino: 10 kg.cabeza-1.día-1; porcino: 2,5 
kg.cabeza-1.día-1; ovinos y caprinos: 1.0 kg.cabeza-1.día-1; aves: 0,18 kg.cabeza-1.
día-1; equinos y asuos: 10 kg.cabeza-1.día-1 (NAS, 1977; FAO/AFRIS, 2012); 
concentración de metales en el estiércol de cada tipo de rebaño (Nicholson et al., 
1999; Del Hierro et al., 2010; Pérez-Esteban et al., 2012; Zhang et al., 2012), 
tasa de retención de metales en los suelos (Golley et al. 1978; Malavota & Dantas, 
1980).

Pecuáriai n° cabeças Zn Cu Pb Cr Cd Hg

Avicultura 3.777.920 16,9 1,3 0,1 0,2 0,01 0,01

Bovinocultura de carne 498.461 37,1 6,9 0,5 6,4 0,03 0,04

Bovinocultura lechera 41.774 1,8 0,4 <0,05 0,5 <0,01 <0,01

Caprinocultura 500.531 2,2 0,4 0,1 1,8 <0,01 <0,01

Equinocultura 73.877 3,2 0,7 0,1 - <0,01 0,01

Ovinocultura 255.909 1,1 0,2 <0,05 1 0,01 <0,01

Porcino de carne 628.769 37,3 5 0,1 0,4 0,01 0,01

Pecuária  99,6 15 0,9 10,3 0,06 0,07

Las emisiones procedentes de la agricultura se obtienen en función de 
la superficie respectiva de cada cultivo, de los valores de aplicación de fer-
tilizantes recomendados para cada tipo particular de cultivo y de las tasas 
estimadas de pérdida de fertilizantes que en áreas similares a las de este 
estudio varían entre 20 y 40 % (Malavolta & Dantas, 1980; CFSEMG, 
1999). Los resultados estimados para la agricultura por tipo de cultivo se 
presentan en la Tabla 5.

La cría de camarones en el bajo Parnaíba se concentra en la región del 
delta y se distribuye entre la costa de los Estados de Maranhão (67 ha) y Piauí 
(687 ha; Sampaio, 2008). Esta actividad ha crecido con fuerza en la región 
gracias al ambiente y clima favorables. La Tabla 6 resume las estimaciones 
de las emisiones de metales traza procedentes de fuentes antrópicas relacio-
nadas con la actividad agropecuaria.
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Tabla 5. Estimación de cargas antrópicas de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg oriundas de 
la agricultura en la cuenca del bajo Parnaíba (kg.año-1).

 i Recomendaciones para la aplicación de fertilizantes por tipo de cultivo (EMBRAPA, 
2012); ii Superficies cultivadas (hectáreas) (IBGE, 2006); tasa de pérdida de fertili-
zantes aplicados (Malavolta y Dantas, 1980; CFSEMG, 1999).

Cultivo Áreaii (ha) Zn Cu Pb Cr Cd Hg

Arroz 65.513 350 6.407 51 117 40 4

Patata dulce 415 1 40 0,2 0,4 0,2 0,02

Banana 3.127 56 317 8 19 6 0,2

Coco 778 32 84 4 11 4 0,1

Caña de azúcar 30.871 154 3.016 23 51 18 2

Anacardo 26.558 76 10.247 16 25 10 5

Alubias 51.820 166 5.036 25 55 20 3

Mandioca 37.789 448 3.766 63 150 51 2

Guayaba 140 1 14 0,1 0,2 0,1 0,01

Naranja 710 3 70 1 2 1 0,04

Limón 165 1 16 0,1 0,2 0,1 0,01

Papaya 376 1 37 0,2 0,4 0,2 0,02

Mango 742 3 72 0,4 1 0,3 0,04

Sandía 2.219 8 216 1,2 3 1 0,1

Melón 4 0,01 0,39 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01

Maíz 76.523 818 7.602 116 274 94 5

Tomate 752 3 8 0,4 0,9 0,3 0,04

Manarina 186 1 18 0,1 0,2 0,1 0,01

Soja 33.042 118 3.214 18 39 14 2

Agricultura 331.730 2.240 40.181 328 749 256 23
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Tabla 6. Estimación de cargas antrópicas de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg oriundas 
de actividades agropecuarias en la cuenca del bajo Parnaíba (t.año-1).

 iSuperficie de las piscinas (Sampaio, 2008); factores de emisión específicos de 
la actividad: Zn: 0,6 kg.ha-1.año-1; Cu: 0,38 kg.ha-1.año-1; Hg: 0,37 g.ha-1.año-1 

(Cunha, 2010; Lacerda et al., 2006, 2011). Los factores de emisión para Pb, Cr 
y Cd no están disponibles.

Fuente Zn Cu Pb Cr Cd Hg

Agricultura 2,2 40,2 0,3 0,8 0,26 0,022

Pecuaria 99,6 15 0,8 10,3 0,06 0,067

Carciniculturai 1,5 1 - - - 0,001

Antrópico rural 103,3 56,2 1,1 11,2 0,32 0,09

El mantenimiento de la producción y la productividad de las explotaciones 
agrícolas se caracterizan por su dependencia de la alimentación artificial, el 
uso de fertilizantes, aditivos químicos, correctores de acidez y alguicidas, los 
cuales contienen metales traza como impurezas. Estos productos utilizados 
en la cría de camarones tienen como resultado efluentes potencialmente 
contaminantes que pueden tener efectos adversos en los ambientes costeros 
(Thomas et al., 2010). Para el cálculo de los factores de emisión (FE) de la 
actividad es importante determinar el volumen y la calidad de las aguas resi-
duales generadas por las granjas de cría de camarones, lo que depende del 
tipo de gestión y del grado de intensidad de cría. En otras palabras, cuanto 
más intensivo el sistema de cría, mayor es el lanzamiento de efluentes (Cunha, 
2010). Los FE para Pb, Cr y Cd no están disponibles en la literatura, por lo 
que los datos se refieren únicamente a las emisiones de Zn, Cu y Hg.

La comparación de los resultados de las estimaciones de cargas de metales 
a partir de procesos naturales y fuentes antrópicas (junto a las emisiones totales 
de cada metal para la cuenca del bajo Parnaíba) se presenta en la Tabla 7.

Tabla 7. Comparación de las cargas totales de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg oriundas 
de fuentes naturales y antrópicas en la cuenca del bajo Parnaíba (t.año-1).

Fuente Zn Cu Pb Cr Cd Hg

Total natural 112,1 62,1 81,6 68,7 7,5 0,5

Total antrópico 124 67,2 11,6 11 1,0 0,3

Emisiones totales para la cuenca baja 236,1 129,3 93,2 79,7 8,5 0,8

Aporte antrópico (%) 53 52 12 14 12 38
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Calibración de los resultados 
Con el fin de validar las estimaciones, los factores de emisión fueron 

comparados con las concentraciones de Zn, Cu, Cr y Pb en los sedimentos 
superficiales obtenidos de 16 estaciones de muestreo distribuidas en el río 
Parnaíba y en el río Igaraçú, uno de sus brazos en el delta. La Figura 2 
muestra la distribución de Zn, Cu, Cr y Pb en los sedimentos superficiales de 
la región estuarina del río Parnaíba.

La Figura 2 presenta la distribución de las concentraciones de metales 
traza siguiendo el gradiente fluvial-marino, donde el punto 1 está sometido a 
la influencia fluvial y el punto 8 a una influencia predominantemente marina. 
Los rangos de concentraciones de metales registrados en los sedimentos 
fueron los siguientes: Zn: 4,5 a 30,9 mg.kg-1; Cu: 7,4 a 47,2 mg.kg-1; 
Pb: 4,7 a 27,7 mg.kg-1; y Cr: 1,6 a 18,9 mg.kg-1. Hubo una tendencia de 
aumento de las concentraciones hacia la desembocadura, principalmente 
de Cu, Pb y Cr.

La Figura 3 muestra la correlación entre las concentraciones de Zn, Cu, 
Pb y Cr y el contenido de aluminio en los sedimentos superficiales.

    

Figura 2. Distribución de Zn, Cu, Pb y Cr en los dos principales canales del delta 
del río Parnaíba.

Estaciones Estaciones

EstacionesEstaciones
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Figura 3. Correlación de metales traza (mg.kg-1) y Al (%) en los sedimentos del delta 
del río Parnaíba.

DISCUSIÓN

Como es sabido la erosión y la lixiviación de los suelos aumenta con 
la urbanización y la abertura de nuevas áreas agrícolas, lo que resulta en 
la transferencia de metales adsorbidos en los sitios activos de la superficie 
de óxidos e hidróxidos de hierro y de aluminio, partículas y materia orgá-
nica (Tessier et al., 2003). En suelos tropicales con prácticas agrícolas no 
mecanizadas, la tasa de pérdida de suelo gira entre 128 y 213 t de suelo.
km-2.año-1 (Greenland y Hall, 1977; Goudie, 1987). Por tanto, el aporte de 
metales por esta vía es proporcional a la superficie y a las concentraciones 
de metales presentes en cada tipo de suelo. En el caso del Hg se debe con-
siderar la tasa de desgasificación del suelo, dado que este proceso juega un 
papel importante en la transferencia de Hg0 de suelos bajo diferentes usos a 
la atmósfera (Almeida et al., 2009).

Los suelos lateríticos/podzólicos son los tipos de suelos que más contri-
buyen con las emisiones totales de Pb, aportando un 57 % de la emisión 
total, mientras que los planosoles/plintosoles aportan las mayores cargas 
de Zn, Cu, Cr, Cd y Hg, siendo responsables por el 48, 54, 69, 54 y 60 % 
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de las emisiones naturales totales, respectivamente (Tabla 1). Los valores 
obtenidos en función de la superficie de la cuenca fueron los siguientes: Zn: 
1,9 kg.km-2.a-1; Cu: 0,7 kg.km-2.a-1; Pb: 1,3 kg.km-2.a-1; Cr: 1,0 kg.km-2.a-1; 
Cd: 0,1 kg.km-2.a-1; y Hg: 0,004 kg.km-2.a-1. Estos resultados son similares 
a los obtenidos por Paula et al. (2010), quienes cuantificaron las emisiones 
de estos metales, excepto el Cr, en la cuenca inferior del Río Contas (Estado 
de Bahía).

La erosión y la lixiviación de los suelos claramente dominan las emisiones 
naturales de metales en la cuenca, excepto en el caso de Hg, para el que pre-
valecen las contribuciones atmosféricas (Tabla 2). Las contribuciones relativas 
de Zn, Cu, Pb, Cr y Cd representan 85, 86, 85, 97 y 68 %, respectivamente, 
de las emisiones naturales oriundas de los suelos, mientras que las fuentes 
atmosféricas de Hg representan el 73 %, favorecido por la gran superficie 
de la cuenca (42.810 km2).

Muchas zonas costeras se ven afectadas considerablemente por la conta-
minación causada por vectores urbanos, tales como el vertido de efluentes sin 
tratar, especialmente en áreas metropolitanas (Cunha, 2010). Estos efluentes 
son fuentes significativas de metales para los ambientes acuáticos. En este 
sentido, las contribuciones relativas de Zn, Cu, Cd y Hg de los efluentes cloa-
cales domésticos son significativas, correspondiendo al 48, 44, 50 y 91 %, 
respectivamente, de las cargas totales de los vectores indicados en la Tabla 3. Las 
fuentes más importantes de Pb y Cr son la escorrentía urbana y la disposición 
inadecuada de residuos sólidos, representando respectivamente el 84 y el 82 
% de las emisiones totales de estos metales.

Varios estudios han reportado niveles significativos de metales en la esco-
rrentía urbana, donde comúnmente se encuentran cargas de Zn, Pb, Cu, Cd 
y Cr (Rule et al., 2006). Prestes et al. (2006) evaluaron la presencia, el com-
portamiento y las cargas estimadas de Cu, Pb y Cd en la escorrentía urbana 
en la ciudad de Curitiba (Sur de Brasil) en 21 eventos lluviosos, obteniendo el 
siguiente orden de concentraciones de metales en agua: [Pb] > [Cu] >> [Cd].

Las cargas estimadas de metales oriundas de la escorrentía urbana en la 
cuenca del Río Bacacherí (superficie = 30 km2) fueron de 1,5 t Pb.a-1, 1,0 t 
Cu.a-1 y 0,03 t Cd.a-1, lo que resulta en una emisión de 47 kg de Pb.km-2.a-1, 
31 kg de Cu.a-1.km-2 y 1,0 kg de Cd.km-2.a-1. Los resultados normalizados por 
el área de la cuenca y del delta del Parnaíba fueron 0,1 kg Zn. km-2.a-1, 0,1 
kg Cu.km-2.a-1, 0,3 kg Pb km-2.a-1, 0,09 kg Cr.km-2.a-1, 0,005 kg Cd.km-2.a-1 
y 2,3 x 10-4 kg Hg.km-2.a-1. Estos valores se encuentran en el mismo orden 
de magnitud que los registrados en las cuencas del Río Contas (Estado de 
Bahía; Paula et al., 2010), aunque son más bajos que los de cuencas más 
urbanizadas e industrializadas como la del río Bacacherí, en el Sureste del país.

Las emisiones de Zn y Cu oriundas de la ganadería (Tabla 4) están fuerte-
mente influenciadas por el ganado vacuno y porcino que en conjunto aportan 
el 70 % del Zn y el 83 % del Cu emitido por esta actividad. Asimismo, el aporte 
del ganado bovino representa el 57, 72, 50 y 67 % del total de Pb, Cr, Cd 
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y Hg, respectivamente, emitido por la actividad ganadera. La normalización 
de las cargas de metales por área ocupada por la actividad (4.206 km2 de 
pastizales) corresponde a una emisión por unidad de superficie igual a 21 kg 
Zn.km-2.a-1, 3,5 kg Cu.km-2.a-1, 0,2 kg Pb.km-2.a-1, 2,4 kg Cr.km-2.a-1, 0,01 
kg Cd.km-2.a-1, 0,02 kg Hg.km-2.a-1. Teniendo en cuenta la superficie total de 
la cuenca de drenaje los valores son similares a los determinados por Paula 
et al. (2010) en la cuenca del Río Contas.

Por otra parte, los principales cultivos agrícolas presentados en la Tabla 5 
indican una contribución significativa de Zn, Cu y Cr, lo que refleja la presencia 
de estos metales en fertilizantes y fungicidas utilizados en el proceso de produc-
ción. Las rocas fosfáticas presentan en su composición niveles considerables 
de diferentes metales, mientras que en la formulación de fertilizantes químicos 
se utilizan residuos metálicos industriales que potencian aún más las emisiones 
de estas especies químicas (López Camelo, 1997). Del mismo modo, metales  
(como el Cu) se emplean como ingredientes activos en la composición de 
fungicidas y otros pesticidas ampliamente utilizados en la agricultura comercial. 
La agricultura de subsistencia es común en la región, con cultivos de maíz, 
fríjoles y mandioca que representan el 64 y el 41 % de las emisiones de Zn 
y Cu, respectivamente. Por otra parte, los cultivos comerciales de arroz, 
anacardo, caña de azúcar y soja representan el 28 y el 57 % de las emisiones 
de estos dos metales, respectivamente. Los otros metales presentan cargas 
inferiores a 1,0 t.a-1, dado que el Pb, Cr, Cd y Hg son impurezas presentes 
en los fertilizantes. Las emisiones por superficie cultivada (3.317 km2) corres-
ponden a 0,7 kg Zn.km-2.año-1, 12 kg Cu.km-2.a-1, 0,1 kg Pb.km-2.a-1, 0,2 
kg Cr.km-2.a-1, 0,08 kg Cd.km-2.a-1 y 0,007 kg Hg.km-2.a-1.

Los resultados de las cargas de metales emitidos por la cría de camarón 
en función del área ocupada por las piscinas (7,5 km2), resultan en 60 kg 
Zn.km-2.a-1, 40 kg Cu.km-2.a-1 y 0,04 kg Hg.km-2.a-1. Comparando las emi-
siones por unidad de superficie de cada actividad (Tabla 6), se observa que 
la cría de camarón emite más Zn, Cu y Hg por unidad de superficie que la 
agricultura y ganadería. Aunque el área ocupada por los criaderos de camarón 
corresponde a menos del 0,5 % de la superficie ocupada por la agropecuaria, 
las emisiones de Zn, Cu y Hg de la primera superan incluso en hasta dos 
veces en orden de magnitud a las de esta última actividad. A pesar de que 
las cargas de metales oriundas de los criaderos de camarón son inferiores a 
las de las otras actividades antrópicas rurales la ubicación de los criaderos de 
camarón (adyacentes a la desembocadura del delta del Parnaíba) hace que 
esta actividad realice aportes directos de efluentes a las aguas estuarinas, 
mientras que las emisiones de las otras fuentes deben pasar primero por los 
suelos para, finalmente, ser transportadas a los ríos y por estos últimos a los 
estuarios. Estos metales son motivo de preocupación debido a sus efectos 
tóxicos sobre la vida acuática y la posibilidad de contaminación de aguas y 
sedimentos, pudiendo bioacumularse en peces y mariscos y afectar los múl-
tiples usos del sistema estuarino.
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El total de emisiones de metales traza al delta del Parnaíba es de 212,7 t 
Zn.a-1, 103,9 t Cu.a-1, 84,6 t Pb.a-1, 48,9 t Cr.a-1, 8,5 t Cd.a-1, y 0,9 t Hg.a-1, 
donde las emisiones antrópicas de Zn y Cu ya superan a las de origen natural, 
mientras que para los otros metales las cargas naturales son las predominantes.

Luego de la calibración del inventario de fuentes los rangos de concentra-
ción determinados (Figura 2) resultaron inferiores al umbral propuesto por el 
Canadian Council of Ministers of the Environment para todos los metales 
estudiados (excepto para el Cu). Estos umbrales son 123 mg Zn.kg-1; 35,7 
mg Cu.kg-1, 35 mg Pb.kg-1 y 37,3 mg Cr.kg-1 (EC, 2007). En el caso del Cu, 
el rango de concentraciones superior al umbral propuesto corrobora las altas 
cargas producidas por la agricultura y la cría de camarón. Considerando los 
valores reportados para el nivel de efecto probable (NEP; 315 mg Zn.kg-1, 
197 mg Cu.kg-1, 91,3 mg Pb.kg-1 y 90 mg Cr.kg-1) las concentraciones de 
metales en sedimentos superficiales del delta del Parnaíba no representan un 
riesgo para la biota acuática local, ya que son similares a las de zonas sujetas 
a un bajo impacto ambiental.

La baja significancia de las correlaciones entre Zn y Al (r = 0,263) y entre 
Cu y Al (r = - 0,292), con p < 0,05 se relaciona con la mayor contribución 
de las cargas antrópicas de estos metales, principalmente oriundas de la 
agricultura y la ganadería. Por otro lado, Pb y Cr mostraron correlaciones 
significativas con el Al, indicando una fuerte correlación con las contribuciones 
de los suelos de la cuenca.

CONCLUSIONES

La denudación física y química de los suelos es la principal fuente natural 
de Zn, Cu, Pb, Cd y Cr, mientras que la deposición atmosférica proporciona 
la mayor carga natural de Hg al delta del Río Parnaíba.

Entre las fuentes de efluentes antrópicos urbanos el vertido de efluentes 
domésticos no tratados en los ríos y arroyos de la región es la principal fuente 
de Zn y Cu, mientras que la escorrentía urbana y la disposición inadecuada 
de residuos sólidos son las principales fuentes de Pb y Cr, respectivamente. 
Entre los diferentes tipos de rebaños criados en la región bovino y porcino 
son aquellos con las más altas emisiones de metales. La carga de Cu oriunda 
de la agricultura es aproximadamente 2,8 veces mayor que la emitida por 
la ganadería, mientras que Zn es el principal metal emitido por esta última 
actividad. Finalmente, la cría de camarones es una fuente puntual significativa 
de metales para el delta del Río Parnaíba.

Las cargas naturales y antrópicas de metales estimadas en este estudio 
son más bajas que aquellas encontradas en regiones industrializadas. Sin 
embargo, los precarios servicios de saneamiento básico y de disposición de 
residuos sólidos, junto al uso de insumos en las actividades agropecuarias, 
tienen como resultado aportes de Zn y Cu que ya superan a los aportes 
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naturales (respectivamente 55 y 68 % de las emisiones), mientras que el Hg 
camina en la misma dirección, principalmente relacionado con vectores de 
contaminación urbana.

La precisión de los factores de emisión depende del uso que se espera 
hacer de los datos generados. En el caso de este estudio el objetivo es una 
primera aproximación al cálculo de las emisiones anuales de metales traza al 
delta del río Parnaíba. La determinación de factores de emisión regionales o 
locales debe ser considerada en estudios futuros con el objetivo de reducir las 
incertidumbres y obtener resultados más cercanos a la realidad de la región 
estudiada. Asimismo, la precisión de los cálculos de los inventarios estimados 
debe ser confirmada por medio de una comparación con las mediciones de 
flujos de Zn, Cu, Pb, Cr, Cd y Hg transportados por los ríos Parnaíba e Igaraçú.
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Resumen: El modelo biogeoquímico CABARET (Computer Assisted 
Budget Analysis for Research, Education and Training), propuesto por 
LOICZ (Land-Ocean Interaction in the Coastal Zone), fue aplicado en 
una estación representativa de la zona interna del estuario de Bahía Blanca 
(Argentina): Puerto Cuatreros. Durante los años 1998 a 2002 se estudió, 
además del balance de agua y sales, la variabilidad estacional del fósforo y el 
nitrógeno inorgánico disuelto (DIP y DIN) con el fin de determinar el metabo-
lismo neto del ecosistema de Puerto Cuatreros. El río Sauce Chico mostró 
un importante aporte de DIN y DIP al sistema en estudio. Los resultados 
arrojados por el modelo mostraron que en otoño, invierno y primavera fue 
mayor el volumen de agua dulce que ingresó al sistema que el que egresó del 
mismo. Puerto Cuatreros en otoño actuaría como una fuente de DIP y como 
un sistema heterotrófico (-0.291 a -12 mmol C.m-2.d-1); en primavera y verano 
se estaría comportando como un sumidero de DIP y productor de materia 
orgánica (0.258 - 3.36 mmol C.m-2.d-1); mientras que en el invierno podría 
actuar como una fuente o sumidero de DIP y como un sistema heterotrófico 
o productor de materia orgánica (15.6 - 23.2 mmol C.m-2.d-1). Se concluye, 
además, que Puerto Cuatreros fue un sumidero neto de DIN (en promedio, 
1.68 Ton N.d-1) y un sistema desnitrificante, cuya pérdida promedio de N 
(por desnitrificación) se estimó en 2.88 kgN.d-1. Los escenarios planteados 
mediante la aplicación el modelo de LOICZ ayudaron a entender la dinámica 
estacional de los nutrientes en Puerto Cuatreros en función de la variabilidad 
de los aportes ingresados al ecosistema.

Palabras clave: Estuario de Bahía Blanca, balance biogeoquímico, modelo 
numérico.
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Biochemical budget of nutrients using the loicz model.  
Study case: Bahía Blanca (Argentina)

Abstract: The CABARET (Computer Assisted Budget Analysis for 
Research, Education and Training) biogeochemical model proposed by 
LOICZ (Land-Ocean Interaction in the Coastal Zone), was applied at the 
inner zone of Bahía Blanca estuary, in Cuatreros Port, which is considered 
representative of this area. Both, the salt and water budgets as well as the 
seasonal variability of dissolved inorganic phosphorous and nitrogen (DIP 
y DIN) were studied from 1998 to 2002, in order to determine the net 
metabolism of ecosystem at Cuatreros Port.  Sauce Chico river showed an 
important contribution of DIN and DIP to the system. The main results 
from the model indicated that in autumn, winter and spring the incoming 
volume of freshwater into the system was higher than the corresponding 
output; during autumn,  Cuatreros Port  would act as a source of DIP and 
as an heterotrophic system (-0.291 a -12 mmol C.m-2.d-1); in spring and 
summer would be acting as a sink of DIP and producer of organic mat-
ter (0.258 - 3.36 mmol C.m-2.d-1); while, in winter could act as a source 
or sink of DIP as well as an heterotrophic and producer organic matter 
system (15.6 - 23.2  mmol C.m-2.d-1). It further concluded that Cuatreros 
Port was a net sink of DIN (average, 1.68 Tonn N.d-1) and a denitrifying 
system, whose average loss of nitrogen by denitrification was estimated 
at 2.88 Kg N.d-1. The scenarios presented by applying the LOICZ model 
helped to understand the seasonal dynamic of nutrients within Cuatreros 
Port depending on the variability of the inputs into the ecosystem.

Key words:  Bahía Blanca estuary, biogeochemical budget, numerical 
model.

INTRODUCCIÓN

La dinámica físicoquímica y las características ecológicas de los estuarios 
están fuertemente influenciadas por la descarga de agua dulce desde la tierra 
y el intercambio de agua con el océano adyacente (Gobler et al., 2005). El 
aporte de agua dulce influye en la hidrografía estuarial creando gradientes 
de salinidad y estratificación, asegurando un gran transporte de sedimentos, 
materia orgánica y nutrientes (Flindt et al., 1999). Los estuarios son sitios 
claves en donde los procesos biogeoquímicos modifican los flujos de nutrientes 
desde el medio terrestre hacia el mar.

Bahía Blanca se incluye entre los ecosistemas costeros más (naturalmente) 
eutróficos en cuanto a su contenido de nutrientes (Freije y  Marcovecchio, 
2004). Históricamente (1977-2012) la zona interna de su Canal Principal 
ha presentado un patrón de nutrientes estacional caracterizado por altos 
niveles durante el otoño (Lara y Pucci, 1983; Freije y Marcovecchio, 2004; 
Spetter, 2006; Freije et al., 2008; y base de datos del Instituto Argentino 
de Oceanografía), y un florecimiento de diatomeas durante el invierno que 
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suele extenderse hasta comienzos de la primavera (Freije y Gayoso, 1988; 
Gayoso, 1998 y 1999; Popovich et al., 2008, Popovich y Marcovecchio, 
2008; Spetter et al., 2013). 

Generalmente se discute si un sistema es heterotrófico o eutrófico en 
función de la producción de materia orgánica y de la relación estequiométrica 
C:N:P (Redfield, 1934; Brzezinski, 1985). LOICZ (Land-Ocean Interaction 
in the Coastal Zone) ha desarrollado un modelo simple y efectivo que estima 
el metabolismo neto y el balance biogeoquímico de un ecosistema costero 
(Gordon et al., 1996).  El mismo considera al sistema como una o más cajas 
en estado estacionario.

En este trabajo se aplicó el modelo de CABARET/LOICZ, (CABARET = 
Computer Assisted Budget Analysis for Research, Education and Training) 
para la zona interna del estuario de Bahía Blanca (Puerto Cuatreros), estación 
considerada representativa de ésta área (Freije y Marcovecchio, 2004). Para 
tal fin se consideró al sistema como “una caja” en estado estacionario y se 
evaluó de manera estacional el balance de agua y sales, y la variabilidad del 
fósforo y el nitrógeno inorgánico disuelto (DIP y DIN) entre los años 1998 a 
2002, con el fin de determinar el metabolismo neto del ecosistema. De este 
modo se interpretó una valiosa información de datos físicos y químicos de la 
zona interna del estuario de Bahía Blanca provenientes de distintas fuentes de 
información. Finalmente, se discuten los resultados arrojados por el modelo 
logrando, por primera vez, generar información acerca del metabolismo neto 
del ecosistema en estudio y de los aportes externos recibidos en el mismo.

MATERIALES Y MÉTODOS

Modelo de LOICZ
El modelo propuesto por LOICZ (descrito por Gordon et al. 1996) con-

sidera al sistema de estudio como una “caja negra” (o varias combinaciones 
de ellas) cuyo volumen es constante; así, queda definido por el concepto de 
estado estacionario o steady state. Éste se basa en la ley de conservación de 
masas, en donde en el balance de masas correspondiente (la suma de lo que 
ingresa y egresa del sistema) debe ser igual a cero. Una diferencia en este 
valor puede ser explicada por procesos que inciden en el sistema como, por 
ejemplo, producción y decaimiento de nutrientes (variación no conservativa). 

El modelo de balance es definido como un cálculo de balance de masas de 
variables específicas (por ejemplo agua, N, P, etc.) para un área geográfica 
definida y un cierto período de tiempo (meses, años o décadas). 

El cálculo de balance para un dado material conservativo (por ejemplo 
sales) estará dado por la Ecuación (1), donde V es el volumen de agua que 
ingresa o egresa del sistema y S es la salinidad correspondiente.

                      (dVS)/dt = Σ (V.S)ingresos - Σ (V.S)egresos                             (1)
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En cambio cuando se realiza el balance de un cierto material (M) no con-
servativo (por ejemplo, nutrientes) éste va a estar ligado a un flujo residual 
que es medido como el flujo interno neto (esto es, fuentes menos sumideros) 
del material correspondiente y, por tanto, su cálculo estará dado por la 
Ecuación (2):

              dM/dt = Σingresos - Σegresos + Σ[fuentes - sumideros]             (2)

Para su correcta aplicación el modelo requiere de la siguiente informa-
ción (LOICZ, 2000): (i) una descripción del sistema en interés incluyendo 
localización, profundidad media, área y estacionalidad; (ii) volumen del 
ingreso y egreso de agua dulce (es decir, precipitación, evaporación, caudal 
de ríos, agua de escurrimiento u otras fuentes o sumideros de agua dulce) y 
(iii) concentración de Nitrógeno Inorgánico Disuelto (en inglés DIN, DIN = Σ 
[NO2

- ] + [NO3
- ] + [NH4

+]) y Fósforo Inorgánico Disuelto (en inglés DIP, DIP 
= [PO4

-3])  del sistema, del océano adyacente, de los aportes de agua dulce 
y de otras fuentes o sumideros presentes.  

El modelo de LOICZ tiene en cuenta relaciones estequiométricas que se 
dan entre los elementos en un sistema acuático (LOICZ, 2001). Por ejemplo, 
los nutrientes inorgánicos y el CO2 se incorporan a la materia orgánica parti-
culada por medio de la fotosíntesis y subsecuentemente remineralizados por 
procesos metabólicos (Kiørbe, 1996). Así, la Ecuación (3) representa una 
reacción generalizada de la producción primaria y la respiración aeróbica:

                            CO2 + H2O         CH2O + O2                            (3)

El contenido de C, N y P en la materia orgánica tiene una relación casi 
constante dentro de un ecosistema y tiende a poseer una relación similar a la 
relación molar C:N:P descrita por Redfield (1934): 106:16:1 para todos los 
océanos. Por ello la Ecuación (3) puede estar representada por ecuaciones 
más complejas.

En la zona costera, en donde el NH4
+ es la fuente principal de N (Dugdale 

y Goering, 1967; Eppley et al., 1979) la reacción anterior puede ser escrita 
de la siguiente manera (Ecuación 4; Gil, 2001):

106CO2 + 16NH4 + 16OH + H3PO4 + 90H2O        (CH2O)106(NH3)16H3PO4 + 106O2

Durante la descomposición de la materia orgánica se libera NH4
+, lo cual 

queda representado por la inversa de la Ecuación (4). 
En el modelo la relación entre la absorción de NO3

- o NH4
+ (dentro de 

un sistema) se la considera como un “ciclo interno” sin entrar en el detalle; 
luego se utiliza una forma sin carga: (DIN). Cabe aclarar que la absorción neta 
de un mol de NO3

- consume un mol de H+ y la absorción neta de un mol de 
NH4

+ consume un mol de OH-.
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El flujo de N, a su vez, está asociado a la desnitrificación y al uso del NO3
- 

y, por tanto, el proceso de nitrificación (Herbert, 1999) representado por la 
Ecuación (5) es una de las reacciones consideradas.

En sistemas de fondo (bénticos) y, más aún, en condiciones reductoras, la 
desnitrificación es un mecanismo relevante para remover el N del ambiente 
(Seitzinger, 1988). Este proceso queda representado en la Ecuación (6). Si 
bien esta reacción es poco interesante desde el punto de vista de la oxidación 
del carbono total, puede ser importante con respecto a la pérdida de N. La 
inversa de la Ecuación (6) representa la fijación de N, donde el N2 gaseoso 
se incorpora a la materia orgánica.

Además, el modelo tiene en cuenta las siguientes consideraciones: (i) el flujo 
(Δ) no conservativo de P y N Orgánico Disuelto (ΔDOP y ΔDON) es pequeño 
comparado con el flujo de P y N Inorgánico Disuelto (ΔDIP y ΔDIN) (LOICZ 
2001); (ii) si se supone que el flujo no conservativo del DIP es una aproxima-
ción del metabolismo neto del ecosistema (fotosíntesis y respiración) se puede 
obtener una estimación de la materia orgánica siguiendo la Ecuación (7):

                                          ΔDIC = (p -r) = -ΔDIP (C :P)part                                    (7)

donde (C:P)part  (106:1) es la relación C:P en el material particulado y ΔDIC, 
es el flujo de Carbono Inorgánico Disuelto.

Un sistema con un ΔDIP > 0 (positivo) es interpretado como un sistema 
productor de DIC vía respiración neta (p-r < O Þ respiración > fotosíntesis); 
mientras que un sistema con un ΔDIP < 0 (negativo) es interpretado como 
productor neto de materia orgánica (p-r > O Þ fotosíntesis > respiración). 
Luego, suponiendo que se conoce la relación N:P del material particulado 
en el sistema, (N:P)part = 16, el flujo de DIN asociado con la producción y 
descomposición del material particulado es el flujo de DIP (ΔP = ΔDIP) multi-
plicado por 16. Además, si (Nfij – desnit) es la diferencia entre la medida del flujo 
de DIN (ΔDIN = ΔNO2

- + ΔNO3
- + ΔNH4

+) y el esperado para la producción y 
descomposición de la materia orgánica (ΔDINesp = ΔDIP (N:P)part ), se obtiene:

   (Nfij - desnit) = ΔDIN –  ΔDIP (N:P)part                                 (8)

En consecuencia, el valor obtenido de la Ecuación (8) representa el N 
fijado en el sistema (si es positivo) o las pérdidas por desnitrificación (si fuera 
negativo).

               NH3 + 2O2    HNO3 + H2O                                    (5)

(CH2O)106(NH3)16H3PO4 + 94,4 HNO3

desnitrificación (desnit)

fijación (fij)

                106 CO2 + 177,2 H2O + H3PO4 + 55,2 N2                           (6)
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Área de estudio 
El Estuario de Bahía Blanca (38º 45’ – 39º 25’ S, 61º 45’ – 62º 30’ W), 

localizado en el Sudoeste de la Provincia de Buenos Aires, Argentina (Fig. 
1) es un estuario mesomareal (Perillo et al., 2001). El rango promedio de 
amplitud de marea es de 2.2 a 3.5 (Perillo et al., 2001). El estuario está 
formado por una serie de canales de marea con orientación del Noroeste al 
Sudeste separados por extensas planicies de marea, marismas e islas (Perillo, 
1995). La superficie total del sistema es de aproximadamente 2300 km2, de 
los cuales 1150 km2 corresponden al intermareal, 740 km2 al submareal y 
410 km2  son islas.

En el veril Norte de su canal Principal se encuentran los núcleos urbanos de 
Bahía Blanca, Gral. Cerri, Ing. White y Punta Alta. En dicho estuario también 
se encuentran emplazados algunos de los principales puertos de la Argentina 
como son los puertos de Galván, Ing. White, Rosales y la Base Naval de 
Puerto Belgrano. A su vez, bordeando el área portuaria se desarrolla uno de 
los polos petroquímicos más grandes del país que se compone principalmente 
de refinerías, industrias petroquímicas y plantas de obtención de fertilizantes 
(urea y amoníaco). El área cuenta además con industrias productoras de 
plásticos, molinos cerealeros, silos, malterías y frigoríficos.

El sitio de estudio está localizado en la zona interna de este estuario, en 
Puerto Cuatreros (Fig. 1), el cual se considera un sitio químicamente repre-
sentativo de la zona interna (Freije y Marcovecchio, 2004). El intercambio 
de agua en el estuario es regulado por un régimen de marea semidiurno, 
donde la planicie de marea se inunda dos veces al día. Esta área posee una 
profundidad promedio de -7 m; la columna de agua es considerada vertical-
mente homogénea y la alta turbidez (como resultado de la combinación de 
los vientos y la corriente de  mares) mantiene gran cantidad de material en 
suspensión (Piccolo y Perillo 1990; Gelós et al., 2004).

Fuertes vientos del NO y N dominan el patrón típico del clima en la 
región, con una velocidad promedio de 24 km.h-1 y ráfagas superiores a los 
100 km.h-1 (Piccolo y Perillo, 1990). La precipitación anual de la región es 
variable con un máximo registrado de 712 mm a-1 y un mínimo de 540 mm 
a-1 (Piccolo, 2008). 

Se han registrado valores de salinidad de 32,8 ±3,7 (media desde 1974 al 
2002) y variaciones entre 17,3 y 41,9 (Freije y Marcovecchio, 2004; Freije 
et al., 2008).

Los niveles de oxígeno disuelto son cercanos a la saturación. Durante 
el típico florecimiento invernal de diatomeas es común registrar valores de 
sobresaturación de oxígeno con niveles que han alcanzado el 130 % (Freije y 
Marcovecchio, 2004). La concentración de los nutrientes es alta (promedio de 
8,02 ±13,64 µM para nitrato, 1,77 ±1,86 µM para nitrito, 32,31 ± 25,78 
µM para amonio, 1,83 ±2,25 para fosfato y 87,30 ±31,46 µM para silicatos 
disueltos), excepto durante el período de florecimiento (cuando disminuye 
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la concentración de los mismos como resultado del consumo por parte del 
fitoplancton; Freije y Marcovecchio, 2004; Popovich et al., 2008; Spetter 
et al., 2013). Históricamente en el período de florecimiento la biomasa ha 
alcanzado valores de hasta 12x106 cel.L-1, la concentración de clorofila a de 
hasta 54 µg.L-1 (Gayoso, 1999) y una  producción primaria de hasta 300 mg 
C.m-3.h-1 (Freije y Gayoso, 1998; Freije y Marcovecchio, 2004).

El río Sauce Chico (Fig. 1), el cual atraviesa una extensa zona agrícola-
ganadera (drenando un área de 1600 km2), es la principal fuente de agua 
dulce en la zona interna del estuario con un caudal promedio anual de 1.72 
m3.s-1 (con un flujo máximo de  18.32 m3.s-1), el cual puede incrementarse 
entre 10 y 106 m3.s-1 durante períodos de altas precipitaciones otoñales 
(Piccolo et al., 2008). Tiene sus nacientes en el sistema de las Sierras Aus-
trales (Provincia de Buenos Aires), popularmente conocida como Sierra de la 
Ventana; precisamente nace a 750 m de altitud en el cerro Luisa (Grondona, 
1964) y desemboca cerca de la cabecera del Canal Principal, alcanzando una 
longitud de 140 km (Grondona, 1964; Piccolo et al., 1990). Se utiliza para 
riego en el último tramo de su curso y beneficia a las quintas de Cuatreros 
y Villarino Viejo en una extensión estimada de 450 ha (Campo de Ferreras 
y De Gaetano de Oroz, 1994). Este tributario es una importante fuente de 
nutrientes para la zona interna del estuario (Spetter, 2006; Spetter et al., 
2008; 2013) y uno de sus brazos desagua sobre el sitio en estudio (Fig. 1).

Figura 1. Localización del estuario de Bahía Blanca y del sitio de estudio, Puerto 
Cuatreros (Imagen extraída de Spetter et al., 2013).
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Aplicación del Modelo de LOICZ
Para la aplicación del modelo LOICZ-CABARET  se utilizó el modelo de 

“una caja” que se usa cuando el sistema a estudiar es horizontal y verticalmente 
uniforme (como es el caso de sistemas en donde el aporte de agua dulce es 
pequeño comparado con el volumen total del sistema evaluado o completa-
mente mezclados; LOICZ, 2000); este es precisamente el caso de la zona 
interna del estuario de Bahía Blanca, en el que existe una muy buena mezcla 
de la columna de agua (Marcovecchio y Freije, 2004). Tras la recopilación y el 
procesamiento de los datos el modelo se aplicó de manera estacional (verano, 
otoño, invierno, primavera) referido a cinco años consecutivos (1998 a 2002).

El sistema de estudio (Puerto Cuatreros: 38º 45’10”S y 62º 22’47”O), 
fue considerada la caja teórica, cuyo sistema adyacente es Puerto Ingeniero 
White (Fig. 2). Se consideró una profundidad media de -7 m y una superficie 
estimada en pleamar de 20.88 km2.

Figura 2. Localización de la caja teórica utilizada para la aplicación del modelo de 
LOICZ-CABARET (Bahía Blanca, Argentina).

Metodología analítica y obtención de los datos
El aporte principal de agua dulce en Puerto Cuatreros está dado por el 

río Sauce Chico (Piccolo et al., 1990). Los datos de salinidad y caudal del 
mismo fueron extraídos de la base de datos histórica (1985 – 2011) del Área 
Oceanografía Química (AOQ) del Instituto Argentino de Oceanografía (IADO 
– CONICET/UNS) y corresponden a una estación de muestreo situada antes 
de la desembocadura del río.

Sitio de muestreo
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Los datos de precipitación y evaporación del sitio estudiado fueron apor-
tados por el MSc. D. Bentivegna, las Estaciones Meteorológicas del CERZOS 
y la Estación WS delta CRIBABB.

La concentración de cada uno de los nutrientes inorgánicos disueltos se 
determinó usando un analizador automático Autoanalyzer Technicon® II 
siguiendo los métodos colorimétricos de Grasshof et al. (1983) para nitrito, 
Treguer y Le Corre (1975) para nitrato,  Richards y Kletsch (1964) modi-
ficado por Treguer y Le Corre (1975) para amonio, y Eberlein y Kattner 
(1987) para ortofosfatos. Posteriormente se calculó el Nitrógeno Inorgánico 
Disuelto (DIN) como la sumatoria de las concentraciones de nitrito, nitrato y 
amonio (a excepción de los años 1998 y 1999 en el que el DIN se calculó 
sólo como la suma de nitrito y nitrato). El Fósforo Inorgánico Disuelto (DIP) 
fue estimado por la concentración de Fósforo Reactivo Soluble obtenida por 
medio de la concentración de ortofosfatos disueltos.

Para la extracción y compilación de los datos (1998 – 2002) de concentra-
ción de DIN y DIP de Puerto Cuatreros, de Puerto Ing. White y del río Sauce 
Chico se utilizó la base de datos histórica (1978 – 2012)  del AOQ del IADO.   

La Tabla 1 muestra una lista de acrónimos utilizados para el ingreso y la 
interpretación de los datos en el modelo de LOICZ - CABARET.

Una vez que lo datos se ingresan al modelo, éste realiza una representación 
esquemática de los balances correspondientes (Fig. 3). 

Figura 3. Representación esquemática del balance de (A) agua, (B) sales, (C) Nitró-
geno Inorgánico Disuelto y (D) Fósforo Inorgánico Disuelto (en estado 
estacionario para el sistema de estudio).
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Balance de agua y sales
Los datos ingresados en el modelo para realizar el balance de agua y sales 

se muestran en la Tabla 2. 
El balance de agua y sales para Puerto Cuatreros arrojó valores negativos 

del Vr durante las estaciones de otoño (O) e invierno (I) para todos los años 
analizados (Fig. 4). Estos valores estarían indicando que el volumen de agua 
que ingresó al sistema de estudio fue mayor que el que egresó del mismo 
durante las estaciones referidas. En primavera (P) la situación fue similar (a 
excepción del año 1998 en donde el valor del Vr fue positivo). En cambio, 
durante el verano (V) se observaron valores del Vr muy variables; en los 
años 1998 y 2000 el Vr fue negativo (mayor volumen ingresado al sistema) 
mientras que para los años 1999, 2001 y 2002 la situación fue la inversa, 
con Vr positivo (< volumen ingresado al sistema). 

Tabla 2. Volumen de ingreso de agua dulce por precipitación, aporte del río Sauce 
Chico y egreso por evaporación para Puerto Cuatreros. Salinidad en Puerto 
Cuatreros, Puerto Ingeniero White y en la desembocadura del río sauce 
Chico.

Vp Ve VS.Ch SC SW Sr

1
9

9
8

V 144,87 -155,53 42,02 32 36 34

O 62,46 -65,74 24,63 29,9 32,4 31,1

I 17,31 -52,53 279,19 31,1 30,5 30,8

P 78,29 -170,98 20,99 33,6 32,7 33,1

1
9

9
9

V 92,85 -224,16 18,28 37,2 31,5 34,3

O 86,54 -69,79 138,20 34,2 32,6 33,4

I 27,54 -70,59 103,38 33,8 35,3 34,5

P 80,95 -130,79 111,81 34,6 65,2 34,9

2
0
0
0

V 72,91 -86,25 139,17 37,6 34,7 36,2

O 72,62 -81,1 113,57 33,9 35,1 34,5

I 41,58 -67,34 143,17 32,3 37,7 35,0

P 71,94 -160,56 277,85 30,4 35,0 32,7

2
0
0
1

V 14,60 -101,44 62,24 32,4 35,5 33,9

O 78,34 -90,86 399,34 30,9 32,2 31,5

I 56,75 -70,7 351,02 28,4 30,2 29,3

P 171,96 -118,33 604,04 23,9 27,3 25,6

2
0

0
2

V 42,30 -241,61 138,41 31,7 33,7 32,7

O 75,82 -111,94 115,75 32,7 32,9 32,8

I 107,45 -65,82 316,51 31,2 29,6 30,4

P 67,20 -60,02 23,7 26,8 25,2
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El Vr es positivo sólo en sistemas donde la evaporación excede la precipita-
ción y el aporte hídrico continental. En los casos cuando predomina el aporte 
de agua dulce el Vr es negativo. Estos resultados coinciden con antecedentes 
de estudios climatológicos (Cappelli de Steffens y Campo de Ferreras, 2004; 
Piccolo y Díez, 2004) en los que se indica que el otoño y la primavera son 
las estaciones más lluviosas de la zona, en el invierno las temperaturas y la 
evaporación son menores (a diferencia del verano cuando se dan las máximas 
temperaturas en el estuario y, por lo tanto, la evaporación es mayor).

El flujo de mezcla (Vx) arrojó un mínimo de 217,04x106 m3.d-1 en otoño 
de 1998 y un máximo de 6,8x109 m3.d-1 en invierno de 2002, con un único 
máximo mencionado anteriormente, que difiere al menos en tres órdenes 
de magnitud del resto de los valores para todas las estaciones en los años 
analizados; así, se obtuvo un Vx promedio de 7.5x106 m3 d-1 (n = 19) y un 
tiempo de intercambio de agua promedio de 58 días para Puerto Cuatreros.

Figura 4. Flujo residual de agua (Vr) estimado por el modelo de LOIZ - CABARET, 
para las distintas estaciones del año durante los años 1998 a 2002 en 
Puerto Cuatreros (Argentina).

Balance de nutrientes
El río Sauce Chico presentó importantes aportes de DIN y DIP al sistema 

de estudio. Para el caso del DIN se registraron valores por encima de 42 µM, 
a excepción del verano de 1999 cuando se detectó la mínima concentración 
de ≈3 µM. Este aporte fue marcado durante las estaciones de otoño e invierno 
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para todos los años analizados hasta alcanzar un valor de hasta 457 µM en 
otoño de 2001 (Fig. 5).

Para el caso del DIP el incremento de su concentración en la desemboca-
dura del río Sauce Chico se detectó en primavera durante el período 1999 
– 2002. Durante el año 1998 se registró un abrupto incremento del DIP en 
invierno hasta llegar a valores de ≈8 µM (Fig. 5).

Tal como se comentó anteriormente el otoño y la primavera son las esta-
ciones en las que se incrementan las precipitaciones en la zona; esto produ-
ciría un intenso lavado continental, aumentando luego las concentraciones 
de nutrientes en el río Sauce Chico producto de la escorrentía superficial y 
la erosión del suelo, hecho que fue ya descrito por Spetter (2006) para el 
período posterior al aquí analizado (2003-2004).  En el caso del DIP, si bien 
su concentración es mucho menor al DIN, es notable su incremento en pri-
mavera cuando generalmente los productores agropecuarios suelen fertilizar 
a las tierras con fuentes solubles de P.

La distribución de DIN y DIP en Puerto Cuatreros y Puerto Ingeniero 
White prácticamente siguen la misma tendencia, con concentraciones que 
se elevan en el otoño (en promedio, DINC: 57,33 µM, DINW: 57,53 µM, 
DIPC: 2,71 µM y DIPW: 2,79 µM), período denominado de “recuperación de 
nutrientes” por Freije y Marcovecchio (2004) y un descenso de las mismas 
durante el invierno (en promedio DINC: 31,56 µM, DINW: 40,33 µM y DIPC y 
DIPW: 2,12 µM) producto del consumo por parte del fitoplancton, hecho que 
ha sido ampliamente estudiado en el lugar (Popovich et al., 2008, Spetter 
et al., 2013; Fig. 5).

Las concentraciones más bajas de DIN para Puerto Cuatreros y Puerto 
Ingeniero White se registraron en el año 1998 (DINC: 6,19–15,7 µM y DINW: 
6,76–16,23 µM), donde el aporte por parte del río Sauce Chico, si bien fue 
importante, resultó menor que en los años siguientes.

Figura 5. Variación estacional de la concentración de DIN y DIP en la desembocadura 
del río Sauce Chico en Puerto Cuatreros y Puerto Ingeniero White durante 
el período analizado (1998 – 2002).
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Del balance de nutrientes realizado por el modelo de LOICZ-CABARET, 
se estimó que, para el período 1999 -2002, en verano el sistema en estudio 
se comportó como un sumidero de DIP, con ΔDIP negativos que fueron desde 
-49,78 a -664,95 mol P.d-1 y como productor de materia orgánica, con (p – r ) 
positivos en una rango de 0,258 a 3,36 mmol C.m-2.d-1 (Tabla 3). En cambio, 
para el año 1998 el comportamiento del sistema fue totalmente inverso.

En otoño de todos los años procesados el sistema estudiado actuó como 
una fuente de DIP, con ΔDIP positivos entre 58,84 y 2360 mol P.d-1, y como 
un sistema heterotrófico con (p – r) negativos (-0,291 a -12 mmol C.m-2.d-1; 
Tabla 3).

En el invierno los valores arrojados por el modelo para el balance de P en 
Puerto Cuatreros fueron muy variables. En 1998 y 2002 el sistema fue un 
sumidero de P y productor de materia orgánica (-4560 y -3100 mol P.d-1 y 
23,2 y 15,6 mmol C.m-2.d-1, respectivamente); mientras que para el período 
1999-2001 fue una fuente de P y un sistema heterotrófico (584, 744 y 3010 
mol P.d-1 y -2.96, -3.78 y -15.2 mmol C.m-2.d-1, respectivamente; Tabla 3).

Durante la primavera se estimaron valores de ΔDIP negativos (-4560 a 
-432 mol P.d-1) y, por tanto (p – r) positivos (1,25 a 69,6 mmol C.m-2.d-1); 
por ende, Puerto Cuatreros se estaría comportando como un sumidero de 
fósforo y productor de materia orgánica, a excepción del año 2001 cuando 
el resultado fue totalmente opuesto.

Los resultados arrojados por el modelo de LOICZ-CABARET para el 
balance de N indican que la caja en estudio (Puerto Cuatreros) fue en general 
un sumidero neto de DIN, con valores promedios de -1200x102 mol N.d-1 

(1,68 ton N.d-1), con un mínimo detectado en primavera de 2001 (-0,088 
mol N.d-1 ≈ 1,24 g N.d-1) y el máximo en otoño de 1998 (1490x103 mol 
N.d-1 ≈ 20,89 ton N.d-1; Tabla 3). 

A excepción de invierno 1998, primavera 1998 y verano 1999 para el resto 
de las estaciones y los años analizados se obtuvo un sistema desnitrificante, 
con valores que fueron desde 0,013 hasta 162 mmol N.m-2.d-1 (Tabla 3). En 
promedio, teniendo en cuenta todo el período analizado, la pérdida de N 
para Puerto Cuatreros fue de 2,88 kg N.d-1. 

CONCLUSIONES

Si bien el modelo de LOICZ-CABARET es un modelo estático y, por tanto, 
considera el estado estacionario en el análisis de los balances correspondientes, 
para Puerto Cuatreros permitió inferir acerca del comportamiento del sistema 
en las distintas estaciones del año. Aún teniendo en cuenta la variabilidad 
interanual, permite concluir que:

– En otoño, invierno y primavera es mayor el volumen de agua dulce 
que ingresa al sistema que el que egresa del mismo.
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– Durante el otoño, Puerto Cuatreros es una fuente de DIP y se comporta 
como un sistema heterotrófico.

– Teniendo en cuenta los valores obtenidos para la mayoría de los años 
procesados se puede decir que, durante la primavera y el verano, Puerto 
Cuatreros se comporta como sumidero de DIP y productor de materia 
orgánica.

– En el invierno el sistema puede actuar como fuente o sumidero de DIP 
y como un sistema heterotrófico o productor de materia orgánica.

– Puerto Cuatreros se comporta como sumidero neto de DIN.
– El sistema estudiado es desnitrificante.

Tabla 3. Balance de nutrientes para la caja estudiad, aporte de N y P, N (fij – denitr) 
y (p – r)  estacional durante los años 1998  a 2002.

DIPr DINr ΔDIP ΔDIN N(fij - denitr) (p - r)

(mol d-1) (mol d-1) (mol m-2 d-1) (mol m-2 d-1) (mmolN m-2 d-1) (mmolC m-2 d-1)

1
9

9
8

V 1,26 6,92 65,89 -2,35E+03 -162 -0,333

O 1,93 15,99 54,84 -1,49E+06 -11,8 -0,291

I 1,37 6,76 -4,56E+3 -3,08E+04 2,02 23,2

P 1,81 4,67 -235,16 -2,06E+03 0,0854 1,25

1
9

9
9

V 1,90 4,93 -50,85 -608,71 0,0098 0,258

O 2,85 23,17 210,84 -1,11E+04 -0,692 -1,07

I 1,59 50,38 583,97 -1,57E+04 -1,2 -2,96

P 1,59 32,88 -432,12 -1,12E+04 -0,206 2,19

2
0

0
0

V 2,05 42,02 -130,04 -2,35E+03 -0,013 0,656

O 3,97 62,33 639,77 -3,46E+03 -0,656 -3,25

I 2,62 32,18 744,21 -2,89E+04 -1,95 -3,78

P 1,71 43,80 -842,04 -1,81E+04 -0,222 4,25

2
0
0

1

V 1,45 51,59 -49,78 -4,19E+03 -0,162 0,251

O 2,93 111,01 2,36E+3 -1,40E+05 -8,51 -12

I 2,55 33,92 3,01E+3 -4,66E+04 -4,51 -15,2

P 3,92 60,55 506,3 -8,86E-02 -4,6 -2,56

2
0
0
2

V 2,26 47,09 -664,95 -1,13E+04 -0,0336 3,36

O 2,11 74,68 360,95 -1,66E+04 -1,06 -1,82

I 1,21 56,52 -3,1E+3 -5,59E+04 -0,305 15,6

P 1,57 47,99 -1,38E+04 -5,10E+05 -1,38 69,6
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Resumen: El objetivo de este trabajo fue determinar las formas químicas, 
enriquecimiento y biodisponibilidad potencial de Cd, Cu, Pb y Zn en sedimentos 
del fondo del cauce del Río Matanza-Riachuelo y arroyos afluentes, en zonas 
agropecuarias, urbanas e industriales de la cuenca. La distribución de los metales 
entre las principales fases geoquímicas se realizó mediante un procedimiento 
de extracción química secuencial. Se determinó la concentración de los met-
ales en cuatro fracciones: F1 metales unidos a sulfuros amorfos, carbonatos 
e intercambiables, F2 metales unidos a óxidos de Fe y Mn (reducible), F3 
metales asociados a materia orgánica/sulfuros (oxidable) y F4 metales residu-
ales. La toxicidad potencial se evaluó mediante la relación AVS/SEM (sulfuros 
volatilizables en ácido/sumatoria de metales simultáneamente extractados). 
La relación AVS/SEM fue mayor que 1,0 en las secciones de los sedimentos 
más cercanas a la columna de agua, indicando que los metales extractados 
con HCl frío están principalmente asociados a sulfuros amorfos, por lo cual 
no serían biodisponibles para los organismos bénticos. Las concentraciones 
de los metales mostraron un decrecimiento con el aumento de la profundidad 
de los sedimentos, excepto en el Riachuelo. En los sedimentos superficiales 
el Cd, Pb y Zn se asociaron principalmente a sulfuros amorfos, mientras que 
el Cu se asoció a la fracción oxidable. La importancia de los sulfuros amorfos 
en la retención de Cd, Pb y Zn sugiere que el dragado y la aireación de los 
sedimentos del cauce del Río Matanza-Riachuelo podrían removilizar estos 
metales a partir de los sedimentos a la columna de agua, aumentando su bio-
disponibilidad. El Pb y el Zn presentaron factores de enriquecimiento elevados 
en sedimentos superficiales en ambientes rurales, urbanos e industriales.

Palabras clave: sedimentos acuáticos, metales pesados, sulfuros volatilizables 
en ácido, extracciones químicas secuenciales.
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Geochemical distribution, potential bioavailability  
and enrichment of heavy metals in sediments  
of the Matanza-Riachuelo River (Argentina)

Abstract: The objective of this study was to determine the chemical 
forms, enrichment and potential bioavailability of Cd, Cu, Pb, Zn, and Ni 
in bottom sediments of the Matanza-Riachuelo River and tributary streams, 
in agricultural, urban and industrial areas of the basin. Metals partition 
was performed using a sequential chemical extraction procedure. Concen-
tration of metals in four fractions was determined: F1, metals bound to 
amorphous sulfides, carbonates and exchangeable; F2 metals bound to 
oxides of Fe and Mn (reducible); F3, metals associated with organic matter 
/sulfides (oxidizable) and F4 residual metals. The potential toxicity was 
assessed using the ratio AVS/SEM (volatilizable sulfides in acid/sum of 
simultaneously extracted metals). The AVS/SEM ratio was greater than 1 
in the sediment sections closest to the water column, indicating that the 
metals extracted with cold HCl are mainly associated with amorphous 
sulfides, which would not be bioavailables to benthic organisms. The 
concentration of metals showed a decrease with the increase of sediment 
depth, except in the Riachuelo. In surface sediments, the Cd, Pb and 
Zn were mainly associated to amorphous sulfides, whereas the Cu was 
associated to oxidizable fraction. The importance of amorphous sulfides 
in the retention of Cd, Pb, and Zn suggests that dredging and aeration 
of the bottom sediments could lead to the remobilization of metals from 
sediments to the water column, increasing their bioavailability. Pb and Zn 
showed enrichment factors high in surface sediments in rural, urban and 
industrial environments. 

Key words: bottom sediments, heavy metals, acid volatilizable sulfides, 
sequential chemical extractions.

INTRODUCCIÓN

La mayoría de los ríos y arroyos en áreas urbanas de la Provincia de 
Buenos Aires contienen carga elevada de desechos urbanos e industriales.  
El impacto producido por las actividades humanas sobre los cursos de agua 
superficial altera el funcionamiento de los sistemas acuáticos. Los metales 
son con frecuencia encontrados en el ambiente, siendo considerados un 
problema mayor a nivel mundial.

La movilidad de los metales pesados depende de las diferentes formas de 
unión a los constituyentes de los sedimentos, más que a su concentración 
total. Por lo tanto, es de interés conocer la partición del metal entre las fases 
geoquímicas de los sedimentos para determinar la capacidad de movilización, 
biodisponibilidad y su toxicidad potencial  (Li et al., 2000). Los procedimien-
tos de extracción secuencial (PES) se han usado para determinar las formas 
de unión de los metales en los sedimentos. El PES elaborado por Tessier et 
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al. (1979) fue adaptado por muchos investigadores, siendo uno de los más 
utilizados a nivel mundial. De acuerdo al protocolo de este PES se consideran 
cinco fracciones: Intercambiables, unidos a carbonato; unidos a óxidos de 
Fe y Mn (fracción reducible); unidos a materia orgánica y sulfuros (fracción 
oxidable) y residual (metales formando parte de las estructuras cristalinas de 
minerales primarios y secundarios). Los metales extractados en la fracción 
oxidable incluyen a los asociados a materia orgánica y pirita (Huerta-Díaz y 
Morse, 1993; Ouddane et al., 2000). Sin embargo, los esquemas de frac-
cionamiento no permiten identificar la fracción de metales unidos a sulfuros 
amorfos, ya que durante la aplicación de los PES los metales presentes como 
sulfuros amorfos se solubilizan parcialmente y luego se distribuyen entre otras 
fases del sedimento (Hirner, 1992; Brumbaugh et al., 1994; Peltier et al., 
2005; Rao et al., 2008).

Los sulfuros amorfos presentes en los sedimentos son cuantificados como 
sulfuros volatilizables en ácido (AVS), los cuales son operacionalmente deter-
minados por la adición de HCl frío al sedimento, lo cual libera el sulfuro como 
sulfuro de hidrógeno (Allen et al., 1993). Simultáneamente (Di Toro et al., 
1990) también se determina la fracción de metales unidos a sulfuros amorfos 
(ej: Cu2+, Cd2+, Pb2+, Zn2+, Ni2+ y Hg2+) solubilizados durante la determinación 
de AVS. Las determinaciones de AVS y metales simultáneamente extractados 
(SEM) permiten evaluar la toxicidad potencial de metales en los sedimentos 
(Allen et al., 1993; Yu et al., 2001; Liu et al., 2007). Si la relación molar 
AVS/SEM es mayor que 1,0, no habría toxicidad, ya que los metales estarían 
presentes como sulfuros. En cambio si la relación molar AVS/SEM es menor 
que 1,0, podría haber toxicidad, ya que los metales se encontrarían en otras 
formas más biodisponibles (Allen et al., 1993). 

El Río Matanza-Riachuelo se considera uno de los ríos más contaminados 
de América latina (Olson et al., 1998).

El objetivo de este trabajo fue evaluar las formas químicas de los metales, 
incluyendo la fracción presente como sulfuros amorfos, la biodisponibilidad 
potencial y el enriquecimiento de Cd, Cu, Pb y Zn en sedimentos anóxicos 
del Río Matanza-Riachuelo (Argentina) y arroyos tributarios principales en la 
cuenca alta, media y baja, abarcando áreas de uso agropecuario, residencial 
e industrial. 

MATERIALES Y MÉTODOS

Área de estudio
El Río Matanza-Riachuelo es el principal colector de una cuenca de 2300 

km2, la cual está incluida dentro de la llanura chaco-pampeana (específica-
mente en el subdominio de la Pampa Ondulada Baja Argentina). Sus límites 
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naturales son: Al Norte, la Cuenca del Río Reconquista; al Sur y al Oeste 
la Cuenca del Río Salado y al Este el Río de la Plata. Se denomina con el 
nombre de Riachuelo al tramo final del río comprendido entre el Puente de 
La Noria y su desembocadura en el río de la Plata.

El río desemboca directamente en el río de La Plata, estuario binacional 
que es la principal fuente de agua potable para la ciudad de Buenos Aires y sus 
alrededores (Magdaleno et al., 2008). El sistema del Río Matanza-Riachuelo 
contienen principalmente tres arroyos afluentes: Morales (39 km), Rodríguez 
(21 km) y Cañuelas (25 km).

El clima de la Cuenca Matanza-Riachuelo es sub-tropical húmedo. Las 
temperaturas promedio máximas se registran en Enero (23,9 oC) y las tem-
peraturas promedio más bajas en Julio (10,4 °C). Las precipitaciones rondan 
los 1000 mm.año-1.

Los suelos se desarrollaron sobre loess, sedimentos depositados durante 
el Pleistoceno y Holoceno. Los suelos dominantes del plano aluvial, se clasi-
fican como Argiudoles, Natracualfes y Natracuoles (De Siervi et al., 2005).

El uso del suelo es predominantemente agropecuario en la zona alta de 
la cuenca, presentando un área de zonas bajas de inundación con bañados 
y lagunas, y con pastizales naturales.

Desde la zona media hacia la zona baja de la cuenca se incrementa el 
uso residencial e industrial del suelo. En la zona baja, se concentra una 
población cercana a los 5 millones de habitantes y una elevada actividad 
industrial (Magdaleno et al., 2008), lo cual determina una compleja mezcla 
de contaminantes provenientes del vuelco de efluentes industriales, domés-
ticos y lixiviado de basurales a cielo abierto, entre otros. 

Sitios de muestreo
Se muestrearon sedimentos del fondo del cauce en siete sitios (Fig. 1): 
En la cuenca alta: MO1, en el Arroyo Morales, cerca de sus nacientes; 

RO, en el Arroyo Rodríguez; MA1 en el Río Matanza-Riachuelo, aguas 
abajo del Arroyo Rodríguez. Las principales actividades en la cuenca alta 
son ganadería, agricultura extensiva, aves de corral y producción porcina y 
bovina en corrales de engorde. 

En la cuenca media: CA, sobre el Arroyo Cañuelas representa la periferia 
de una zona industrializada y urbanizada. MO2, sobre el Arroyo Morales loca-
lizado cerca del Río Matanza-Riachuelo; MA2 en el Río Matanza-Riachuelo 
aguas abajo (1 km) de un frigorífico y cercano a un basural a cielo abierto. 

En la cuenca baja: RIA, sobre el Riachuelo, ubicado a 0,4 km aguas 
arriba del Puente Bosch. 

Los sedimentos se recolectaron aproximadamente a 2 m de la orilla. La 
toma de las muestras se realizó manualmente, insertando tubos de PVC 
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(50 cm de largo y 4 cm de diámetro interno). Se tomaron doce muestras 
de cada uno de los siete sitios. Una vez extraídas las muestras los tubos 
correspondientes a cada ubicación se cerraron, refrigeraron en heladera y se 
transportaron al laboratorio donde se guardaron a 4 oC hasta su análisis. En 
el laboratorio, cada perfil vertical se cortó en secciones de 2 cm hasta los -4 
cm de profundidad y en secciones de 4 cm a partir de los -4 cm de profundi-
dad en adelante. Posteriormente las secciones de tres perfiles de sedimentos 
húmedos, se combinaron obteniéndose cuatro muestras compuestas para 
cada sitio y profundidad. Las muestras de sedimentos se colocaron en bolsas 
de polietileno y se almacenaron a 4 oC.

Figura 1. Área de estudio y sitios de muestreo (Buenos Aires, Argentina).

Análisis de los sedimentos
El pH se midió con un electrodo de vidrio combinado conectado a un poten-

ciómetro (relación 1:5 sedimento-agua; Allison et al., 1985); la capacidad de 
intercambio catiónico (CIC) mediante saturación con acetato de amonio (Allison 
et al., 1985); la concentración de carbonato de calcio se determinó mediante 
la titulación del exceso de HCl 0,5M agregado a la  muestra de sedimento 
con NaOH 0,5M (Allison y Moodie, 1965),; y el carbono orgánico (Corg) fue 
estimado por el método de Walkley-Black (Walkley y Black, 1946) y convertido 
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a porcentaje de materia (% OM = 1.72 x Corg). El tamaño de las partículas se 
determinó con un hidrómetro (Gee y Bauder, 1986). La concentración total 
de hierro (Fe) se determinó por espectrometría de absorción atómica después 
de la mineralización con HNO3-HClO4-HF. El potencial redox (Eh) se midió 
con un electrodo de platino y calomel (Orion N° 96-78), los valores obtenidos 
se corrigieron con respecto al electrodo normal de hidrógeno. El contenido 
de agua de las muestras de sedimentos fue determinado por pérdida de peso 
después del secado en estufa a 105 oC durante 24 h.

Procedimiento de extracción secuencial 
Las formas químicas de los metales en los sedimentos se evaluaron 

mediante el PES propuesto por Tessier et al. (1979), el cual se modificó 
reemplazando la etapa 1 y 2 (metales intercambiables y unidos a carbonato) 
por una extracción con HCl 1M en frío, lo cual permitió identificar metales 
unidos a AVS. El PES empleado fue descrito en detalle por Rendina (2002) 
y esquematizado en la Fig. 2. Para obtener la fracción 1 (F1), 2-10 g de 
sedimento fueron colocados en un balón de 500 mL conteniendo 100 mL 
de agua destilada. Antes de agregar la muestra de sedimento el balón fue 
purgado durante 10 min con nitrógeno gaseoso; luego se adicionaron 20 mL 
de HCl 1M y la suspensión en el balón fue agitada magnéticamente durante 
30 min. La concentración de cada metal, en el extracto del balón de reacción, 
fue determinada tras filtrar con filtro Millipore de 0,45 µm. 

Los sulfuros fueron determinados como sulfuro volatilizable en ácido (AVS) 
de acuerdo a Allen et al. (1993). El SEM fue calculado como suma de las 
concentraciones de Cd, Cu, Ni, Pb y Zn en la fracción F1. El residuo de F1 
se lavó con agua desionizada. Luego, una submuestra de 1,00 g fue utilizada 
para obtener F2 (metales unidos a óxidos de Fe/Mn), F3 (metales unidos a 
materia orgánica y sulfuros) y F4 (residual), según el esquema de Tessier et 
al. (1979). En cada fracción la concentración del metal (mg.kg-1 sedimento) 
fue calculada teniendo en cuenta el peso total del residuo de la fracción F1. 
La concentración total de cada metal en el sedimento fue calculada por suma 
de las concentraciones del metal en F1, F2, F3 y F4.

Las concentraciones de los metales en todos los extractos se midieron 
por espectrometría de absorción atómica con llama aire/acetileno (Perkin 
Elmer AAnalyst 200).

Los resultados de los análisis de las muestras húmedas de sedimentos se 
informan sobre la base del peso seco del sedimento. 

Análisis estadístico
Los datos fueron analizados utilizando un análisis de varianza (ANOVA). 

La homogeneidad de varianzas se realizó mediante el test de Bartlett y las 
medias se compararon mediante el test de Tukey (α = 0,05).
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Figura 2. Esquema del procedimiento de extracción secuencial empleado.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Características de los sedimentos
La Tabla 1 muestra las principales características físicoquímicas de los 

sedimentos. Las secciones de los sedimentos más reducidas (menor Eh) 
presentaron color negro (N) y gris (G). En las secciones muy reducidas el Fe 
(II) precipita con sulfuro para dar un precipitado negro de monosulfuro de 
Fe. Mientras que las secciones menos anóxicas presentaron color marrón 
oscuro (Mo), pero cambiando a marrón claro (Mc) en las secciones con muy 
baja concentración de materia orgánica y sulfuros. 
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La textura de los sedimentos de los sitios MO1, RO y MA1 (cuenca alta) 
fue franca (F), los de CA, MO2 y MA2 (cuenca media) fue franco-arcillosa 
(FA) y la del sitio RIA (cuenca baja) fue franco-limosa (FL). En todos los sitios 
la textura no varió con la profundidad de los sedimentos.

Las condiciones anóxicas caracterizan a los sedimentos a todas las pro-
fundidades (Eh <100 mV), excepto en el sitio RO, donde los sedimentos 
fueron sub-óxicos (Eh >100 mV) en las secciones más profundas.

Las concentraciones de Fe fueron constantes (3,0 ±0,3%), indicando que 
no hay aportes adicionales significativos en el área de estudio, siendo el Fe 
en los sedimentos principalmente litogénico. Este resultado es consistente 
con los encontrados por Villar et al. (1998) en sedimentos del fondo del 
cauce del río Paraná y del río de la Plata.

La materia orgánica (MO) mostró valores máximos en los sedimentos super-
ficiales y disminución con el aumento de la profundidad. El sitio RIA presentó 
las mayores concentraciones de MO en todo el perfil (10-5,9 %), contrastando 
con  MA2 y MO2 (6,3 y 5,3 % respectivamente). El elevado porcentaje de MO 
es atribuido a basurales, industria frigorífica y lodos cloacales que se vierten a 
los cursos de agua sin tratamiento alguno (Magdaleno et al., 2008).

Los sedimentos fueron levemente ácidos en RIA y neutros a levemente 
alcalinos en el resto de los sitios (7,4 a 8,7 unidades de pH).

La capacidad de intercambio catiónico (CIC) varió entre 27,0 y 69,0 cmolc.
kg-1; MA2, MO2 y RIA presentaron altos valores de CIC consistentemente 
con altos contenidos de materia orgánica. 

Los valores de AVS en los sedimentos superficiales (Tabla 1) variaron entre 
3,4 y 91,2 mmol.S2-.g-1. El sitio RIA presentó el valor más alto de AVS, el 
menor valor de Eh (-250 mV) y la más alta concentración de materia orgánica 
(10 %). Las características de los sedimentos variaron profundamente entre 
MA1 (comienzo del Río Matanza-Riachuelo) y RIA (cercano a la desembo-
cadura del Riachuelo en el Río de la Plata). Los cambios entre MA1 y MA2 
se pueden atribuir al impacto antropogénico por el aporte de las aguas del 
Arroyo Chacón, el cual recibe efluentes de una industria automotriz y frigorífico 
de carne, mientras que los cambios entre MA2 y RIA son consistentes con 
el incremento de la urbanización y la gran actividad industrial desarrollada 
cerca de la desembocadura del Riachuelo.

Concentración de metales en los sedimentos superficiales y variación en 
profundidad

La concentración de los metales en los sedimentos superficiales (0-2 cm) 
se muestra en la Tabla 2.

Los intervalos de concentraciones fueron los siguientes: Cd (1,2 y 4,9 
mg.kg-1), Cu (24,7-160 mg.kg-1), Pb (41,9-180 mg.kg-1) y Zn (79,0-1135 
mg.kg-1). Las concentraciones de Cu, Pb y Zn fueron significativamente 
mayores en RIA; en cambio MA2 mostró la concentración más alta de Cd.  
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Tabla 1. Características físico-químicas de los sedimentos (río Matanza-Riachuelo).

Sitio prof. color hum. pH Eh CIC M O AVS Fe total Arena Limo Arcilla Textura

cm % mV cmolc kg-1 % µmol S2-g-1 % % % %

M O1 0-2 M-N 58,7 7,8 -160 42,3 1,12 14,3 3,1 32,2 46,8 21,0 F
2-4 Mo 45,3 7,5 -140 39 0,89 8,18 3,3 31,2 47,2 21,6 F
4-8 Mo 39,5 7,9 -160 47,6 0,82 2,18 3,1 30,2 49,2 20,6 F
8-12 Mc 33,6 8,0 -110 44,8 0,63 0,84 3,1 29,2 49,2 21,6 F

12-16 Mc 31,3 7,9 -90 45,8 0,08 0,05 3,4 31,6 47,4 21,0 F
16-20 Mc 31,5 7,7 80 43,7 0,04 0,02 3,2 28,2 49,8 22,0 F
20-24 Mc 32,3 7,9 90 44,6 nd nd 3,3 29,3 48,7 22,0 F

RO 0-2 Mo 52,9 7,4 -45 28 0,97 4,3 2,8 33,6 46,3 20,1 F
2-4 M-G 37,4 7,4 65 27,9 0,29 0,09 2,9 34,2 45,8 20,0 F
4-8 Mc 32,2 7,6 100 27 0,20 0,01 2,8 33,5 46,2 20,3 F
8-12 Mc 31,9 7,8 125 28,1 0,05 nd 3,0 33,2 47,2 19,6 F

12-16 Mc 30,3 7,8 120 28,4 0,04 nd 2,9 33,1 46,8 20,1 F

M A1 0-2 Mo 80,1 7,3 -70 30,6 1,30 7,95 3,0 27,0 50,0 23,0 F
2-4 Mo 79,5 7,4 -65 31,2 0,89 8,59 2,9 26,9 50,1 23,0 F
4-8 M-G 68,4 7,8 -50 29,8 0,50 5,2 3,0 27,0 50,1 22,9 F
8-12 M-G 64,0 7,5 -45 29,9 0,20 4,16 3,0 26,4 50,7 22,9 F

12-16 Mc 65,0 7,5 70 31,2 0,04 nd 2,8 26,2 50,0 23,8 F
16-20 Mc 64,0 7,7 60 28,9 0,03 nd 2,9 27,0 50,1 22,9 F
20-24 Mc 32,5 8,8 100 30,4 nd nd 3,1 26,5 50,4 23,1 F

CA 0-2 Mo 59,4 8,2 -120 30,4 2,50 6,4 3,1 31,0 39,8 29,2 F-A
2-4 Mo 41,9 8,1 -110 31,5 1,80 5,8 2,9 30,0 41,2 28,8 F-A
4-8 Mo 42,6 7,9 -90 34,7 1,20 4,61 3,2 31,0 40,8 28,2 F-A
8-12 Mo 40,1 8,3 -95 33,2 0,89 4,15 2,8 27,1 44,3 28,8 F-A

12-16 Mo 39,2 8,5 -45 32 0,74 2,1 2,9 27,2 41,8 31,0 F-A

16-20 Mo 40,1 8,7 -50 30,4 0,72 0,7 3,0 27,2 43,8 29,0 F-A
20-24 Mo 38,6 8,7 -45 34,7 0,54 0,05 3,0 27,0 44,4 28,8 F-A
24-28 Mc 39,4 8,2 50 32,3 0,05 nd 2,8 27,0 41,8 31,2 F-A
28-32 Mc 44,9 7,9 50 33,8 nd nd 2,9 27,0 41,9 31,1 F-A

M O2 0-2 M-G 38,7 8,0 -150 53,2 5,10 3,36 3,2 31,0 39,7 29,3 F-A
2-4 Mc 34,2 8,1 -120 49,5 4,80 3,2 2,8 33,0 38,5 28,5 F-A
4-8 Mc 35,1 7,8 -90 42,6 4,20 2,9 2,9 30,9 39,9 29,2 F-A
8-12 Mc 33,6 7,7 -70 38,8 3,60 0,08 3,2 32,9 38,5 28,6 F-A

12-16 Mc 34,4 8,0 45 39,3 2,40 0,07 3,0 32,9 38,5 28,6 F-A

16-20 Mc 37,9 7,9 70 40,9 2,10 0,07 2,9 31,0 39,9 29,1 F-A
20-24 Mc 34,6 8,1 35 39,4 1,20 0,05 2,8 31,1 40,1 28,8 F-A
24-28 Mc 38,8 7,8 40 36,1 0,90 0,01 3,2 31,0 40,1 28,9 F-A

M A2 0-2 N 93,1 8,5 -220 67,3 6,30 72,3 3,1 31,0 40,1 28,9 F-A
2-4 N 86,8 8,3 -250 54,1 6,10 48,8 3,1 31,0 40,2 28,8 F-A
4-8 N 61,7 8,2 -220 52,1 5,70 20,5 2,9 32,0 38,4 29,6 F-A
8-12 G 35,9 7,9 -190 32,5 2,60 3,47 2,9 31,5 39,0 29,5 F-A

12-16 M-G 30,4 8,0 -100 36,8 1,50 0,13 3,0 33,0 38,8 28,2 F-A
16-20 Mc 29,1 8,2 -50 36,7 0,80 0,05 2,8 32,0 39,0 29,0 F-A
20-24 Mc 29,4 8,1 30 35,4 0,70 nd 3,0 32,1 39,1 28,8 F-A

RIA 0-2 N 95,2 6,7 -250 69,0 10,00 91,2 3,3 28,0 61,0 11,0 F-L
2-4 N 92,4 6,7 -243 71,0 9,00 88,7 3,1 31,0 57,0 12,0 F-L
4-8 N 88,7 6,8 -233 67,5 8,80 80,3 3,0 30,1 56,9 13,0 F-L
8-12 N 83,9 6,9 -241 72,2 7,80 20,0 3,4 31,6 56,9 11,5 F-L

12-16 N 82,1 6,9 -230 66,7 8,10 14,7 2,9 30,0 57,2 12,8 F-L
16-20 N 76,0 7,1 -248 70,3 7,30 6,6 3,2 30,0 55,9 14,1 F-L
20-24 N 69,4 7,0 -242 65,8 6,90 4,8 3,4 30,0 59,2 10,8 F-L
24-28 N 66,8 7,3 -231 64,9 6,60 4,7 3,0 31,0 57,4 11,6 F-L
28-32 N 57,3 7,2 -233 70,2 5,90 4,0 3,1 30,5 59,1 10,4 F-L
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Excepto en el sitio RIA, la concentración de los metales pesados disminuyó 
con el aumento de la profundidad, observándose valores constantes en las 
secciones más profundas. En el sitio RIA las concentraciones de Cu, Pb y 
Zn (a diferencia de los sitios de la cuenca alta y media) aumentaron con el 
incremento de la profundidad. Este resultado puede estar relacionado con 
aportes menores recientes de contaminantes al Riachuelo. En el resto de los 
sitios los valores promedio de las concentraciones de Cd, Cu, Pb y Zn en 
la sección más profunda de los sedimentos variaron entre: 1,3-1,6 mg.kg-1, 
21,0-22,7 mg.kg-1, 27,4-37,4 mg.kg-1, y 67,9-77,0 mg.kg-1 respectivamente.  

Aunque el perfil geoquímico de los sedimentos puede representar la historia 
cronológica de la acumulación de metales la movilización por procesos de 
diagénesis puede redistribuir metales dentro del perfil del sedimento.

Tabla 2. Concentración de metales en los sedimentos superficiales y variación con 
la profundidad para cada sitio (río Matanza-Riachuelo).

Prof. (cm) MO1 RO MA1 CA MO2 MA2 RIA MO1 RO MA1 CA MO2 MA2 RIA
0-2 26,0 25,3 24,7 29,6 32,2 37,9 160 1,7 1,9 1,3 2,3 2,6 4,9 1,2
2-4 26,2 25,1 23,0 29,6 31,9 37,9 162 1,4 1,8 1,1 2,0 2,0 4,6 1,3
4-8 24,3 20,5 24,4 26,9 29,4 33,2 154 1,7 1,3 1,4 2,0 2,0 3,4 1,4
8-12 26,3 21,9 22,9 25,9 28,2 28,8 174 2,1 1,3 1,4 2,5 2,0 3,2 1,3
12-16 22,8 21,0 21,6 25,6 25,5 27,6 168 1,5 1,3 1,2 1,9 1,9 2,0 1,5
16-20 22,3 22,4 24,6 25,3 24,4 180 1,3 1,3 2,4 1,8 2,0 1,5
20-24 21,8 21,7 23,1 24,4 22,7 187 1,3 1,3 1,8 1,7 1,4 1,3
24-28 24,2 22,1 190 1,6 1,6 1,3
28-32 22,0 1,6

Prof. (cm) MO1 RO MA1 CA MO2 MA2 RIA MO1 RO MA1 CA MO2 MA2 RIA
0-2 48,1 46,3 41,9 64,0 57,7 130 180 86,7 79,9 95,6 94,6 114 261 1135
2-4 38,7 38,0 43,6 44,0 37,5 101 176 82,7 57,4 90,1 77,6 98,5 230 1220
4-8 37,6 46,9 42,2 47,8 42,1 102 182 76,9 70,8 89,5 87,0 107 210 1143
8-12 32,9 44,1 42,1 43,6 39,6 97,0 206 84,6 67,4 87,7 81,0 89,3 90,0 1311
12-16 35,4 37,4 36,5 42,0 38,1 89,8 221 66,2 67,9 69,9 71,0 103 70,6 1409
16-20 34.4 35,3 41,2 39,1 38,2 247 74,3 67,8 79,8 79,5 78,2 1400
20-24 27,4 35,3 39,4 33,3 34,2 268 73,9 68,2 79,8 78,8 77,0 1362
24-28 37,3 35,1 406 78,6 70,7 1480
28-32 31,8 72,2

Cu (mg kg-1) Cd (mg kg-1)

Pb (mg kg-1) Zn (mg kg-1)

Formas químicas de los metales en los sedimentos superficiales.

Cadmio
En los sitios de la cuenca alta y media las únicas formas de Cd no residual 

(Tabla 3) fueron las solubilizadas con HCl (F1). Aunque este extractante 
puede liberar metales de la fase sulfuro (AVS), intercambiable y carbonato, 
la relación AVS/SEM mayor que 1,0 (Tabla 4) sugiere que los metales se 
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encuentran principalmente asociados con sulfuros amorfos en los sedimentos 
superficiales (0-2 cm). Aunque bajo condiciones anóxicas el Cd puede estar 
fuertemente retenido como CdS, investigaciones recientes han mostrado que 
el Cd puede ser rápidamente movilizado por aireación de los sedimentos y 
ser biodisponible a los organismos bénticos (Wang et al., 2010).

La ausencia de Cd en F2 y F3 es consistente con los datos de Abrameto 
et al. (2000) en sedimentos del Río Negro (Argentina). Por otro lado, baja 
estabilidad de los complejos entre Cd y ácidos húmicos, y el bajo grado de 
asociación con la pirita (Cooper y Morse, 1998) podrían explicar la ausencia 
de Cd en la fracción materia orgánica/sulfuros (F3), mientras que la baja 
afinidad de este metal por los óxidos amorfos de Fe y Mn no facilitaría la 
adsorción de Cd en F2. 

El sitio MA2 mostró un alto porcentaje de Cd no residual (73,6 %), indi-
cando una apreciable acumulación antropogénica de este metal. En cambio, 
los otros sitios mostraron porcentajes de Cd no residual menor del 45 %.

Cobre
En todos los sitios, la distribución de Cu entre las fracciones no residuales 

(Tabla 3) mostró el siguiente orden: F3>F1≥F2.
El Cu tiene una fuerte afinidad al material húmico de alto peso molecular 

(Rashid, 1985). Aunque la MO domina la distribución de Cu en los sedimen-
tos superficiales una cantidad sustancial del metal se encontró presente en la 
fracción F1 (23 - 41 % de las formas no residuales), excepto en RIA en donde 
no se detectó Cu asociado a F1, sitio que presentó la mayor concentración 
de MO (10 %).

Los sitios RIA, MA2, MO2 y CA mostraron los menores porcentajes de Cu 
residual (F4): 14, 51, 65 y 67 % del Cu total respectivamente, mientras que los 
mayores valores de Cu residual se encontraron en los sitios de la cuenca alta 
(MO1, RO y MA1), mostrando porcentajes entre 71 y 77 % del Cu total. Estos 
porcentajes son similares a los determinados en la zona rural de la cuenca alta del 
Río Reconquista (Provincia de Buenos Aires), mostrando el origen predominan-
temente litológico del elemento en ambas áreas rurales (Rendina et al., 2001).

Plomo
El porcentaje de Pb en formas no residuales en los sedimentos superfi-

ciales (Tabla 3) siguió el orden: F1>F2>F3. El Pb en F2 y F3 varió entre 
7- 27 % y entre 5-14 % del Pb total respectivamente. Aunque el Pb tiene 
afinidad por la MO (González et al., 2000) el porcentaje de Pb asociado a 
F3 fue muy bajo en todos los sitios, indicando que la MO no es un factor 
importante en el comportamiento de este metal en el área de estudio, aún 
en los sedimentos con elevado contenido de ella. El Pb en F1 representó 
entre el 29 y 75 % del Pb total, sugiriendo que el metal está principalmente 
asociado a sulfuros amorfos. El sitio RIA presentó el mayor porcentaje de 
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Pb en formas no residuales (86,8 % del Pb total) seguido de MA2 (82,7 % 
del  Pb total), en el resto de los sitios los porcentajes variaron entre 46,3-63,6 %, 
lo cual indica un elevado aporte de fuentes antropogénicas de Pb, tanto en 
ambientes rurales como urbanos e industriales.

Cinc
La distribución de Zn entre las fracciones no residuales en los sedimentos 

superficiales (Tabla 3) siguió el orden: F1>F2>F3. La concentración de Zn 
en F1 varió entre el 48 y 75 % de las formas no residuales. La fracción F2 
representó entre el 20,4 y el 37,8 % del Zn total, mientras que el Zn en F3 
fue muy bajo representando entre el 0,8 y 8,2 % del Zn total. Aunque la 
asociación del Zn con los óxidos de Fe y Mn en sedimentos es ampliamente 
documentada (Li et al., 2000) en sedimentos reducidos con altos niveles de 
AVS el equilibrio es favorecido hacia la formación de ZnS amorfos. Los altos 
porcentajes de Zn no residual en MA2 y RIA (76 y 94 % respectivamente) 
contrastan con los menores porcentajes de los otros sitios (31-46 %). Este 
resultado puede deberse a efluentes de industrias metalúrgicas, automotriz y 
basurales a cielo abierto (Magdaleno et al., 2008) existentes en ambos sitios. 

Distribución vertical de los metales en los sedimentos
En el sitio RIA (cuenca baja) los porcentajes de las formas no residuales 

(F1+F2+F3) de Cu, Pb y Zn fueron muy elevados en todas las secciones del 
sedimento (85,6-88,4 % para Cu; 86,8-94,2 % para Pb y 93,7-95,5 % para Zn), 
correspondiendo los valores más altos a la sección inferior del perfil (24-28 cm). 

En los sitios de la cuenca alta y media el porcentaje de las formas no resi-
duales de Cd, Cu, Pb y Zn disminuyeron con el aumento de la profundidad 
del sedimento, siendo en las secciones más profundas en promedio 2,8, 
11,5, 37,5 y 19,4 % respectivamente. La distribución de Cu y Zn entre las 
fracciones no residuales varió en el perfil. La proporción de Cu y Zn en F1 
y F3 mostró una disminución desde la sección superficial de los sedimentos 
(0-2 cm) hacia las secciones más profundas, mientras que hubo un incremento 
de ambos metales en la fracción F2 al aumentar la profundad del sedimento. 
La distribución de los metales entre las fases geoquímicas no sólo depende 
de la afinidad entre el metal y la fase. La distribución de los metales entre las 
fases puede cambiar al modificarse las características físicoquímicas de los 
sedimentos. Así el ambiente geoquímico determina la presencia, abundancia 
y estabilidad de las diferentes fases, lo cual influye en la retención preferencial 
de los metales. Los sedimentos de la cuenca alta y baja mostraron (Tabla 
1) una disminución en las concentraciones de MO y AVS, y menores condi-
ciones anóxicas con aumento de la profundidad. Estos cambios, favorecen 
la presencia de óxidos de Fe y Mn y, en consecuencia, la unión preferencial 
del Cu y Zn con los óxidos amorfos. 

En contraste la fracción no residual de Pb que predominó en todas las 
secciones del perfil fue F1 en los siete sitios muestreados. 
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Las muy bajas concentraciones de AVS en las secciones más profundas 
indicarían que los metales extractados en F1 corresponden a formas inter-
cambiables y/o asociados a carbonato. Los resultados mostraron que en los 
sitios de la cuenca alta y media más del 37 % del Pb total en las secciones 
más profundas está presente en formas lábiles, mientras que en el sitio de 
la cuenca baja el porcentaje se eleva al 83 % del Pb total. Por otro lado, el 
Cd, Cu y Zn en los sitios de la cuenca alta y media fueron sustancialmente 
más bajos (0,0-6,3 %, 1,4-2,7% y 5,9-10,4 % respectivamente) indicando 
un bajo riesgo de movilización, mientras que en RIA el Zn en la sección más 
profunda representó un 66 % del Zn total asociado a la fracción F1.

Factores de Enriquecimiento
El factor de enriquecimiento de cada metal en los sedimentos se calculó 

como el cociente entre la concentración total del metal y la concentración 
del metal en la fracción residual. Conceptualmente este factor de enriqueci-
miento (FE) indica cuánto se enriqueció el sedimento por aportes antrópicos 
con respecto a la concentración del metal en la fracción residual, la cual es 
predominantemente litogénica. Los valores de FE igual a 1,0 indican que no 
hay enriquecimiento, mientras que los valores sustancialmente mayores de 
1,0 sugieren aportes antropogénicos.

En la Fig. 3 se muestran los FE para cada metal en las secciones super-
ficiales (0-2 cm) y a la máxima profundidad muestreada en cada sitio. Los 
sedimentos superficiales de todos los sitios estuvieron enriquecidos con Cd, 
Cu, Pb y Zn, excepto para Cd en MA1 y RIA. 

El valor de FE para Cd (3,8) en los sedimentos superficiales de MA2 fueron 
mayores que en el resto de los sitios. En cambio los valores de FE para Cu 
(6,0), Pb (6,6) y Zn (14,8) fueron significativamente  mayores  en RIA  que  
en  el  resto de los  sitios.  Estos valores representan un enriquecimiento de 
Cu, Pb y Zn antropogénico (relativo a la concentración del metal residual) de 
600, 660 y 1480 % respectivamente. Si estos valores se comparan con el 
sitio MA2 de mayor influencia antrópica en la cuenca media, se pueden ver 
que los valores son sustancialmente menores (280, 90 y 480 % para Cu, Pb 
y Zn respectivamente).

 El Pb presentó los más altos valores de FE en los sitios rurales de la Cuenca 
alta y los sitios periurbanos e industriales de la Cuenca media. El aporte de Pb 
atmosférico es probablemente una de las entradas más importantes de este 
metal en ambientes rurales (Komárek et al., 2008). Otro factor que explicaría 
la dispersión de Pb es el funcionamiento de hornos de ladrillos ampliamente 
distribuidos en áreas rurales y periurbanas de la Cuenca Matanza-Riachuelo. 
Las cenizas generadas por la combustión de carbón y desechos son una 
fuente potencial de metales, dioxinas y otros contaminantes que se liberan a 
la atmósfera. En contraste, el Zn fue el metal que presentó los más elevados 
valores del FE (15) en el sitio RIA sobre el Riachuelo.
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En los sitios de la cuenca alta y media los sedimentos de las secciones 
más profundas presentaron valores de FE de Cd y Cu cercanos a 1,0 (1,1-
1,0); los valores de FE para Zn variaron entre 1,2 y 1,3, mientras que los 
valores del FE para Pb variaron entre 1,5 y 1,9, indicando que entre el 50 
y 70 % de este metal proviene de fuentes antropogénicas. Por otro lado en 
RIA se observó en todo el perfil elevados valores de FE para Cu, Pb y Zn, 
los cuales (a diferencia de los otros sitios) aumentan en profundidad. En RIA 
a la máxima profundidad muestreada (24-32 cm) los valores de FE para Cu, 
Pb y Zn fueron 8, 16 y 21 respectivamente, mostrando un enriquecimiento 
antropogénico (relativo a la concentración del metal residual) de 760, 1610 
y 2130 % respectivamente.
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Figura 3. Factores de enriquecimiento de Cd, Cu, Pb y Zn en sedimetos superficiales 
y profundos en cada sitio de muestreo.

Biodisponibilidad potencial de los metales 
La relación molar entre AVS y SEM ha mostrado predecir la disponibilidad 

de metales para diferentes organismos (Di Toro et al., 1990; Allen et al., 
1993; US EPA, 2004); si el cociente entre AVS y SEM (en concentraciones 
molares) excede de 1,0, los metales pueden reaccionar con el sulfuro y, por 
tanto, no ser disponibles a la biota  (Liber et al., 1996). La concentración de 
metales (Cd, Cu, Pb, Zn y Ni) solubilizados durante la etapa de acidificación 
con ácido clorhídrico (SEM) en los sedimentos superficiales de todos los sitios 
fueron menores que la concentración de AVS, sugiriendo que los metales no 
presentarían efectos adversos a los organismos (Tabla 4).
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En las secciones del perfil de los sedimentos en las cuales el cociente  
AVS/SEM fue mayor de 1,0, Di Toro et al. (1990) han sugerido que los 
metales extractados con HCl están asociados principalmente con la fase AVS. 
Los metales en formas intercambiables y asociados a carbonato (fases que 
son solubilizadas con HCl) pueden ser importantes sólo en los sedimentos 
en los cuales la relación AVS/SEM sea mayor de uno; por lo cual en estas 
secciones los metales extractados con HCl pueden ser considerados lábiles 
y más biodisponibles.

Si bien en la  cuenca  alta y  media, esta  situación se  presenta en  secciones 
profundas compactadas, con bajo contenido de MO y baja concentración de 
metales, en el Riachuelo las secciones donde la relación AVS/SEM es menor 
de 1,0 constituyen sedimentos con una elevada contaminación con Cu, Pb y 
Zn, por lo cual habría efectos tóxicos en los organismos bénticos.

Tabla 4. Relación AVS/SEM  en los sedimentos para cada sitio y profundidad.

CONCLUSIONES

La concentración total de los metales en los sedimentos del fondo del 
cauce del Río Matanza-Riachuelo, Arroyo Morales y Arroyo Rodríguez en la 
cuenca alta, donde el principal uso de la tierra es agrícola y pecuario, fueron 
bajos. Contrariamente, se observó un aumento de las concentraciones de 
metales, conjuntamente con incremento de materia orgánica, condiciones 
de anoxia y contenido de sulfuros en la cuenca media y baja. El Riachuelo 
mostró las mayores concentraciones de Cu, Pb y Zn.

El Cd, Pb y Zn en los sedimentos superficiales se asociaron principalmente 
a la fase AVS; contrariamente el Cu se asoció mayormente a la fracción 
oxidable (materia orgánica/sulfuros).

En los sitios de la cuenca alta y media la disminución de la concentración de 
AVS y materia orgánica de los sedimentos con el aumento de la profundidad 
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de los mismos produjo una variación vertical de las formas no residuales de Cu 
y Zn, predominando la fracción asociada a óxidos de Fe y Mn. En contraste, 
el Cd y Pb se asociaron principalmente a las formas lixiviadas con HCl, las 
cuales en las secciones profundas de los sedimentos sin presencia de AVS 
corresponderían a intercambiables y unidos a carbonato.

En la cuenca baja lo sedimentos del Riachuelo no mostraron cambios en la 
distribución de las formas de Cu, Pb y Zn con la profundidad del sedimento, 
lo cual se relaciona con la constancia en las condiciones altamente anóxicas 
y elevados contenidos de materia orgánica desde la interface agua-sedimento 
hasta la máxima profundidad muestreada. 

El Pb exhibió los factores de enriquecimiento más elevados en la cuenca 
alta y media de la cuenca; en cambio en el Riachuelo el Zn fue el metal que 
mostró el factor de enriquecimiento más elevado.

La relación AVS/SEM utilizada como modelo para predecir la biodisponi-
bilidad de los metales a los organismos bénticos mostró valores mayores que 
1,0 en los sedimentos superficiales, indicando que los metales no presentarían 
efectos adversos al bentos.

La importante asociación del Cd, Pb y Zn en los sedimentos del río 
Matanza-Riachuelo debería ser considerada en las propuestas de dragado y 
aireación, acciones que podrían favorecer la removilización de los metales 
desde la fase sulfuros hacia la columna de agua.
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Resumen: El cangrejo Ucides cordatus (Decapoda, Brachyura, Ucidi-
dae) está distribuido a lo largo de la costa brasileña, donde es ampliamente 
utilizado para el consumo humano. Esta especie se alimenta principal-
mente de hojas de mangle; construyen madrigueras en el sedimento y 
afectan la biodisponibilidad de metales traza en el medio ambiente. El 
presente trabajo muestra la concentración de metales traza en adultos de 
U. cordatus de la Bahía de Guanabara, un complejo estuarino altamente 
impactado en el Sureste de Brasil. Los cangrejos se obtuvieron en Abril 
de 2011 en la región intermareal del manglar de Porto do Rosa (22° 
47’ 17” S, 43° 03’ 24” W). La edad y los hábitos alimenticios de los 
organismos se obtuvieron a partir de los datos biométricos y el análisis de 
contenidos estomacales. El análisis de metales traza se siguió el método 
EPA 3050B y la determinación se realizó por ICP-MS. El contenido 
estomacal se compone de restos de mangles (91%), pequeños inverteb-
rados (4 %) y sedimentos (5 %). Las concentraciones de Ba, Cd, Fe, Ni 
y Zn fueron significativamente diferentes entre las partes del cangrejo. 
La concentración de Ba fue mayor en el exoesqueleto y la de Zn fue más 
concentrada en los músculos. Los metales esenciales Cu, Fe, Cr, Mn, Pb 
y no esencial V fueron más concentrados en las branquias. Ni y Co se 
concentraron más en el hepatopáncreas. Las concentraciones medias 
de Zn (51,1 - 414,1 µg.g-1), Cu (25,5 - 79,2 µg.g-1) y Cr (0,91 - 1,96 µg.g-1) 
en los tejidos blandos fueron más altas que las observadas en cangrejos 
de áreas contaminadas del Sureste de Brasil y son superiores a lo reco-
mendado para el consumo humano. Estos datos sugieren la necesidad 
de más estudios para comprender mejor la contaminación del cangrejo 
en el Este de la Bahía de Guanabara.

Palabras clave: Contaminación, Cangrejo de madriguera, Zona de Protec-
ción Ambiental de Guapi-Mirim.
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Trace metals in the mangrove crab Ucides cordatus  
(Linnaeus, 1763) from the east of Guanabara bay, SE-Brazil

Abstract: The crab Ucides cordatus (Decapoda, Brachyura, Ucididae) 
is well distributed along the Brazilian coast where widely used for human 
consume. This species feed mainly of mangrove leaves, build burrows in 
the sediment and affect the bioavailable of trace metals in the environment. 
The present work showed the concentration of trace metals in adults of 
U. cordatus from Guanabara Bay, a highly impacted estuary complex in 
southeastern Brazil. The crabs were collected in April 2011, in the intertidal 
region of Porto do Rosa mangrove (22° 47’ 17” S, 43° 03’ 24” W). The 
age and feeding habits of organisms were obtained from biometric data 
and analysis of stomach contents. The trace metals analysis followed EPA 
3050B method and was determined by ICP-MS. The stomach content was 
represented by mangrove debris (91%), small invertebrates (4 %) and sedi-
ments (5 %). Barium, Cd, Fe, Ni, and Zn concentrations was significantly 
different among crab parts. Barium concentration was higher in the exo-
skeleton and zinc was more concentrate in muscles. The essential metals 
Cu, Fe, Cr, Mn and nonessential Pb and V were more concentrate in the 
gills. Nickel and Co were more concentrate in the hepatopancreas. In soft 
tissues mean concentrations of Zn (51.1 - 414.1 µg.g-1), Cu (25.5 - 79.2 
µg.g-1), and Cr (0.91 - 1.96 µg.g-1) were higher than observed in crabs from 
polluted areas of southeastern Brazil and showed concentrations above 
recommended for human consumption. These data suggest the necessity 
of more studies to better understand the crab contamination in the East 
of Guanabara Bay.

Key words: Contamination, Burrowing crab, EPA of Guapi-Mirim.

INTRODUÇÃO

A espécie de caranguejo de mangue Ucides cordatus (Linnaeus, 1763) 
(Decapoda; Brachyura; Ucididae) é bem distribuída na costa brasileira e 
conhecida pelo uso na alimentação humana, especialmente nos litorais 
Norte e Nordeste (Melo, 1996). Tem hábito escavador, construindo galerias 
nas regiões entre marés dos manguezais e alimenta-se primariamente de 
folhas de mangue em decomposição. Também ingere pequenos invertebra-
dos e sedimentos em menor quantidade (Christofoletti, 2005). Serve como 
alimento para algumas espécies de peixes, aves e mamíferos que vivem ou 
visitam os manguezais (Nordhaus et al., 2009; Neto, 2011). É uma espécie 
de pouca mobilidade na fase adulta, tem ciclo de vida lento e longo, sendo 
considerada importante agente bioturbador (Pinheiro et al., 2005; Nordhaus 
et al., 2006). É encontrada desde a Flórida (EUA) até o sul do Brasil (Young, 
1998), incluindo os manguezais da baía de Guanabara, na costa do Rio de 
Janeiro (Jablonski et al., in press).
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A baía de Guanabara é um complexo estuarino, situado no sudeste do 
Brasil, cuja bacia de drenagem tem cerca de 4.080 km2, incluindo 32 sub-ba-
cias e 91 rios e canais (Kjerfve et al., 1997). Nos arredores da baía existe o 
segundo maior parque industrial do país e grande concentração populacional, 
resultando em toneladas de efluentes domésticos e industriais despejados 
diariamente (FEEMA, 1990). No seu entorno vivem mais de 10 milhões 
de pessoas (IBGE, 2010). A baía é considerada um dos ecossistemas mais 
eutrofizados do Brasil e sofre ainda com desmatamentos, aterros, despejos 
de lixo sólido e outros (Amador, 1997). Apesar da degradação, a baía inclui 
diversos ecossistemas naturais, tais como restingas, praias, costões rochosos, 
brejos e manguezais. Diversas espécies são encontradas nos habitats da baía, 
inclusive nos manguezais, que destacam-se como áreas de reprodução ou 
berçários (Fróes et al., 2009). Os manguezais ainda ocupam cerca de 80 
km2 da baía, sendo mais abundantes ao fundo e no lado leste.

A fauna da baía está cronicamente exposta a inúmeros poluentes e já 
enfrentou mais de uma vez efeitos de grandes vazamentos de óleo e seus 
derivados, notadamente nos anos de 2000 e 2005. É sabido que nas águas 
e sedimentos da baía de Guanabara existe contaminação por metais-traço, 
considerados poluentes persistentes (Farias, 2006). Segundo Machado et 
al. (2002) dentre as áreas mais comprometidas estão os manguezais, que 
nos últimos anos retiveram boa parte dos metais lançados no ambiente, 
provavelmente reduzindo seu transporte para águas da baía. Estes mesmos 
autores encontraram alta variabilidade espacial da contaminação, com maiores 
concentrações de metais no lado oeste da baía, onde há uma grande refinaria 
de petróleo. Farias e outros (2007) afirmaram que óxidos de Fe, Mn, carbo-
natos e matéria orgânica são as fases que mais provavelmente controlam a 
biodisponibilidade dos metais na baía. Além disso, a poluição das águas vem 
resultando em elevado aporte de Cu e Pb para algumas regiões (Borges et 
al., 2007). 

Sabe-se da existência de correlações entre a concentração de poluentes 
no ambiente e a observada em caranguejos de manguezal (Harris e Santos, 
2000; Souza et al., 2008). A contaminação pode trazer conseqüências 
negativas para os caranguejos, afetando sua fisiologia, comportamento e 
até mesmo atividade reprodutiva. Por ser uma espécie residente de man-
guezais, U. cordatus tem sido foco de alguns estudos de contaminação. 
Nudi e colaboradores (2007) afirmaram que U. cordatus pode ser indicador 
da presença de óleos poluentes em manguezais. Já Corrêa Júnior et al. 
(2005) sugeriram esta espécie como bioindicadora da contaminação por 
metais-traço, uma vez que a contaminação pode ocasionar distúrbios meta-
bólicos, tais como hipoglicemia. Outros estudos apontaram que caranguejos 
U. cordatus de ambientes contaminados, retém determinados metais em 
grânulos amorfos do hepatopâncreas, a fim de regular sua concentração 
corporal (Corrêa Junior et al., 2000). Pode-se afirmar que o conheci-
mento dos níveis de contaminação desta espécie é essencial, pois fornece 
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dados sobre os riscos para o consumo humano, pode justificar estudos de 
recuperação ambiental e nortear estratégias de conservação. Os estudos 
com populações de U. cordatus são relevantes dada a ameaça de extinção 
desta espécie em algumas regiões e a sua inclusão no Anexo II da Instrução 
Normativa do Ministério do Meio Ambiente (IN MMA nº 05/2004), que 
cita espécies sobre-explotadas ou ameaçadas de sobre-explotação (Pinheiro 
e Rodrigues, 2011).

O presente estudo apresenta uma análise sobre a concentração de metais-
traço em caranguejos U. cordatus adultos de um manguezal do leste da baía 
de Guanabara, Sudeste do Brasil. 

MATERIAL E MÉTODOS

Área de estudo
O manguezal do Porto do Rosa, área onde foi realizado o presente 

estudo, pertence ao município de São Gonçalo, que à exceção das capitais 
brasileiras, é o terceiro mais populoso do Brasil (IBGE, 2011). O manguezal 
situa-se junto ao limite sul da Área de Proteção Ambiental de Guapi-Mirim, 
no Nordeste da baía de Guanabara (Fig. 1). Seu entorno apresenta visíveis 
efeitos de ocupação urbana, incluindo descarte de lixo sólido, despejo de 
efluentes domésticos não tratados, desmatamento e extração ilegal de areia. 
Estudos pretéritos indicam que esta área, assim como outras da baía de 
Guanabara, apresenta contaminação por metais-traço em seus sedimentos 
(Tabela 1). A contaminação é mais intensa em regiões do interior da baía 
e a Oeste, mas valores encontrados nas porções meridional e Leste, próxi-
mas à área de estudo, também merecem atenção (Machado et al., 2002; 
Farias et al., 2007). 

Apesar do comprometimento ambiental da região, durante as coletas foram 
identificadas pegadas de mamíferos, tais como capivaras (Hydrochoerus 
hydrochaeris Linnaeus, 1766) e ariranhas (Pteronura brasiliensis Gmelin, 
1788), indicando que a área do manguezal do Porto do Rosa pode ser um 
sítio de alimentação ou passagem para estes animais. Outros organismos 
avistados por habitantes da região foram gambás (provavelmente Didelphis 
aurita [Wied-Neuwied,1826]), mão-peladas de manguezal (Procyon cancri-
vorus [Cuvier, 1798]) e jacarés do papo-amarelo (Caiman latirostris, Daudin 
[1802]). Provavelmente, alguns destes animais são provenientes da APA, 
situada poucos quilômetros ao norte da área de estudo.

Na região de estudo, a captura de U. cordatus ocorre especialmente no 
verão. Algumas famílias coletam para consumo próprio, outras para comer-
cializar os caranguejos.
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Figura 1. Área de estudo no manguezal do Porto do Rosa (perímetro pontilhado), 
leste da baia de Guanabara - RJ.

Tabela 1. Concentração média de metais-traço (µg.g-1) em sedimentos superficiais de 
regiões da baía de Guanabara, sudeste do Brasil. (*) Áreas mais próximas 
da região de estudo.

Local
Região da 

baía
Al Cd Cu Mn Ni Pb Zn Referências

Piedade Leste 6,2 0,2 0,1 304 4,3 17 43
Farias et al. 

(2007)
Nova Orleans Leste 9,1 0,2 6,3 509 9,4 12 59

Surui Leste 14 0,2 6,2 277 8,3 19 63

São Gonçalo* Leste - - 18 71,7 8,7 20 610

Machado et al. 

(2002)

Guapimirim * Leste - - 28,3 273 12 26 26,7

I. do Governador  Oeste - - 80 150 6 130 263

Duque de Caxias Oeste - - 46,7 80 10,3 86,7 53,3
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Durante o presente estudo foi observado, junto a algumas tocas, restos 
de armadilhas ilegais, especialmente do tipo “laço”, que consistem de um 
emaranhado de linhas presas a duas hastes de madeira (normalmente galhos 
de mangue partidos). 

Coleta e análise dos caranguejos
Em Abril de 2011, caranguejos foram coletados manualmente no manguezal 

do Porto do Rosa, na região entre marés do principal canal (22°47’17”S, 
43°03’24”W). A coleta foi feita sob autorização do órgão ambiental (SISBIO, 
Licença n° 27753-2) e com o auxílio de um catador profissional. Imediata-
mente após a coleta, o excesso de sedimentos foi retirado dos animais e estes 
foram contidos individualmente em sacos plásticos com vedação e congelados, 
sendo mantidos a -18 °C até a realização das análises.

Foram obtidos 26 animais adultos e a espécie e a fase de vida dos caran-
guejos  foram confirmadas com o auxílio de Melo (1996). Previamente à 
análise de concentração de metais o conteúdo estomacal foi analisado em 
microscópio estereoscópio com o auxilio de placas de contagem estéreis 
e inertes. Os itens encontrados foram identificados e quantificados, sendo 
o resultado expresso em percentual de ocorrência. Em cada indivíduo 
foram medidas a largura da carapaça (LC) e seu comprimento (CC). Estas 
medidas foram obtidas com auxílio de paquímetro manual com precisão 
de 1,0 mm.

No laboratório, 10 caranguejos foram dissecados para obtenção de órgãos 
(brânquias e hepatopâncreas), tecidos (músculos dos quelípodos, “primeira 
pata”), partes do exoesqueleto e conteúdo estomacal. Estes itens foram liofili-
zados e em seguida macerados em almofariz de ágata, com posterior digestão 
em ácido nítrico suprapuro (HNO3) e extração em micro-ondas (BERGHOF, 
Mod. SpeedWave). A análise seguiu a metodologia EPA 3050B (1993) e a 
concentração dos metais-traço foi determinada em espectrômetro de massas 
com fonte de plasma indutivamente acoplado (ICP-MS). O padrão DORM-2 
foi utilizado na certificação do método. 

Para melhor compreender variações da concentração dos metais nos dife-
rentes órgãos e partes analisadas foram confeccionados gráficos e realizada 
uma ANOVA unifatorial no programa Statistica (Versão 7.0).

RESULTADOS 

A largura da carapaça (LC) variou entre 4,4 e 6,6 cm (5,9 ±0,8 cm) e 
o comprimento da carapaça (CC) situou-se entre 3,4 e 5,2 cm (4,5 ±0,5 
cm). A composição do conteúdo estomacal foi representada em média  
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(Fig. 2) por detritos de origem vegetal (91 %), pequenos invertebrados (4 %) 
e sedimentos (5 %). 

Foi analisada a concentração de 12 metais-traço, sendo observado em 
alguns casos variação da concentração entre os diferentes exemplares e entre 
os itens analisados (Tabela 2, Figura 3).

Apenas Ba, Cd, Fe, Ni e Zn apresentaram concentrações significantemente 
diferentes entre os órgãos, tecidos e itens analisados, ao nível de significância 
de 0,05 (Tabela 3).

No exoesqueleto os metais mais concentrados foram Ba e Al, sendo este 
último não detectado em outras partes analisadas. Fe, Cu, Cr, Mn, Pb e V 
apresentaram maiores valores nas brânquias. Já no hepatopâncreas, os 
metais mais concentrados foram Cd e Co. O Co apresentou concentração 
semelhante no conteúdo estomacal, entretanto os metais com maiores valo-
res de concentração neste item foram Ni e Cu. O único metal com maiores 
concentrações nos músculos foi Zn.
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Figura 2. Percentuais de ocorrência de diferentes itens alimentares no conteúdo 
estomacal de caranguejos U. cordatus do leste da baía de Guanabara (n 
= 26), manguezal do Porto do Rosa (RJ) em Abril de 2011.
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Tabela 2. Concentração média, desvio padrão, valores mínimo e máximo (entre 
parênteses) de metais-traço (µg.g-1 de peso seco) em diferentes partes do 
caranguejo U. cordatus.  Animais do leste da baía de Guanabara, manguezal 
do Porto do Rosa (RJ) em Abril de 2011.

Metal Músculos Brânquias Hepatopâncreas Exoesqueleto Conteúdo estomacal

Al - - - 40,3 ±66,5 -

- - - (0,11 ̶ 183,5) -

Ba 1,58 ±0,9 7,32 ±7,51 3,47 ±1,31 69,1 ±12,6 15,1 ±10,5

(0,36 ̶ 2,68) (0,10 ̶ 16,7) (1,79 ̶ 6,05) (49,0 ̶ 92,5) (0,19 ̶ 29,1)

Cd 0,13 ±0,02 0,08 ±0,08 0,17 ±0,02 0,14 ±0,04 0,13 ±0,07

(0,11 ̶ 0,16) (0,00 ̶ 0,17) (0,14 ̶ 0,53) (0,11 ̶ 0,23) (0,01 ̶ 0,20)

Co 0,84 ±0,04 0,65 ±0,72 1,12 ±0,1 0,91 ±0,04 1,1 ±0,46

(0,82 ̶ 0,91) (0,00 ̶ 1,42) (1,02 ̶ 3,93) (0,83 ̶ 0,95) (0,00 ̶ 1,81)

Cr 0,91 ±0,02 1,96 ±1,19 1,4 ±0,56 0,95 ±0,08 0,71 ±0,21

(0,88 ̶ 0,95) (0,89 ̶ 3,65) (0,98 ̶ 4,26) (0,83 ̶ 1,04) (0,27 ̶ 0,90)

Cu 38,4 ±25,8 79,2 ±115,8 25,5 ±5,25 7,38 ±5,34 94 ±97,1

(16,4 ̶ 90,2) (0,07 ̶ 302,0) (2,42 ̶ 35,3) (1,73 ̶ 17,9) (33,3 ̶ 347,0)

Fe 20,1 ±11,4 1498 ±970,8 177,1 ±97,2 321,8 ±342,4 850,6 ±848,7

(5,63 ̶ 35,0) (323,4 ̶ 2906,1) (105,4 ̶ 365,9) (40,1 ̶ 950,0) (123,3 ̶ 2661,6)

Mn 0,95 ±0,24 6,59 ±5,32 2,61 ±0,56 4 ±1,91 5,11 ±4,71

(0,51 ̶ 1,27) (0,80 ̶ 12,2) (2,05 ̶ 4,21) (0,58 ̶ 6,86) (0,54 ̶ 17,4)

Ni 0,05 ±0 0,82 ±0,87 2,07 ±1,2 0,23 ±0,16 3,56 ±2,1

(0,05 ̶ 0,05) (0,04 ̶ 1,83) (0,75 ̶ 13,1) (0,05 ̶ 0,05) (0,13 ̶ 7,40)

Pb 0,71 ±0,1 1,14 ±1,25 0,8 ±0,09 0,93 ±0,27 1,08 ±0,57

(0,64 ̶ 0,93) (0,00 ̶ 2,51) (0,69 ̶ 2,82) (0,68 ̶ 1,54) (0,33 ̶ 2,44)

V 0,82 ±0,02 2,04 ±1,21 0,97 ±0,06 0,91 ±0,13 1,17 ±0,42

(0,79 ̶ 0,84) (0,82 ̶ 3,61) (0,91 ̶ 3,72) (0,75 ̶ 1,11) (0,77 ̶ 1,96)

Zn 414,1 ±173,9 51,1 ±56,3 101,5 ±46,8 10,3 ±6,0 192,9 ±75,2

 (71,2 ̶ 569,9) (0,26 ̶ 131,0) (25,8 ̶ 193,9) (4,6 ̶ 24,6) (97,8 ̶ 304,0)
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Figura 3. Concentrações (em µg.g-1 de peso seco) de Zn, Cu, Fe, Ni e Cr em diferentes 
partes do caranguejo U. cordatus.Animais do leste da baía de Guanabara, 
manguezal do Porto do Rosa (RJ) em Abril de 2011.

 HP = hepatopâncreas, MS = músculos, BR = brânquias, EX = parte do exoesqueleto, 
CE = conteúdo estomacal.
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Tabela 3. Valores do one-way Anova realizado com a concentração de metais-traço 
(µg g-1 em peso seco) em diferentes partes do caranguejo U. cordatus. 
Animais do leste da baía de Guanabara, manguezal do Porto do Rosa (RJ) 
em Março de 2011.

Metais F p Metais F p

Al 1,339 0,276 Fe 3,457 0,018

Ba 84,71 0 Mn 2,107 0,102

Cd 4,117 0,008 Ni 12,05 0

Co 1,832 0,146 Pb 0,646 0,634

Cr 0,555 0,697 V 1,015 0,414

Cu 1,987 0,119 Zn 21,87 0

DISCUSSÃO 

No presente estudo foram analisados animais tanto acima quanto abaixo 
do tamanho mínimo de captura comercial autorizado pelas autoridades bra-
sileiras, equivalente a 6,0 cm (IBAMA, 2003). De acordo com as larguras da 
carapaça destes animais (4,4 > 6,6 cm) e com estimativas de crescimento 
(Pinheiro et al., 2005) os animais analisados teriam idades entre três e seis 
anos. Considera-se que a espécie U. cordatus tenha crescimento lento, o 
que reforça a necessidade da existência de uma legislação sobre sua captura 
comercial (Pinheiro et al., 2005; Nordhaus et al., 2006). Além disso, sua 
longevidade reforça sua importância como agente bioturbador (Castilho-
Westphal et al., 2008). 

O conteúdo estomacal observado no presente estudo esteve de acordo com 
o esperado, com predominância de detritos vegetais e pequenas quantidades 
de sedimentos e pequenos invertebrados (Nordhaus e Wolff, 2007). Usual-
mente os detritos são derivados de folhas de Rhizophora mangle, Avicennia 
schaueriana ou de L. racemosa, que são consideradas respectivamente os 
itens mais comuns na dieta de U. cordatus. Os caranguejos desta espécie 
coletam as folhas ao redor das tocas, têm preferência por folhas em decom-
posição (amarelas e marrons) e as ingerem enquanto abrigados.  

Nos caranguejos do presente estudo foram observadas variações das con-
centrações dos metais-traço entre indivíduos e entre os itens corporais analisa-
dos, sendo alguns valores mais elevados. Em crustáceos, as concentrações de 
metais-traço variam muito entre as espécies, as populações e de acordo com 
os próprios metais (Rainbow, 2007). As principais vias de contaminação dos 
caranguejos por metais potencialmente tóxicos são o transporte através do 
tegumento, absorção pelas das brânquias e pela parede do intestino (Ahearn 
et al., 1999).
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Para evitar os efeitos negativos dos metais a maioria dos invertebrados 
(incluindo caranguejos) possui vias de desintoxicação celular, capazes de redu-
zir as concentrações destes poluentes no organismo. Estas vias incluem: 1. 
Controle fisiológico, que equilibra taxas de excreção com taxas de absorção de 
metais, 2. Mecanismos intracelulares de sequestro de metais, especialmente 
através da ligação com proteínas de baixo peso molecular (metalotioneínas) 
que são posteriormente eliminadas através da endomembrana lisossomal, e 3. 
Sequestro intracelular através de grânulos sólidos de P ou enxofre capazes de 
reter determinados metais, com subsequentemente eliminação por exocitose 
(Ahearn et al., 2004). A ação destes diferentes mecanismos de detoxificação 
pode resultar nas diferenças de concentração entre diferentes espécies, indi-
víduos e órgãos e tecidos dos caranguejos.

Neste estudo, o Zn esteve mais concentrado nos músculos. Tal fato não é 
tão comum, mas é parcialmente explicado pelo papel essencial deste metal 
na da formação de proteínas e enzimas (Ahearn et al., 2004). Maiores con-
centrações deste metal nos músculos também foram observadas por Reed et 
al. (2010) em caranguejos Menippe mercenaria, uma espécie costeira. De 
acordo com Côrrea Júnior et al. (2000) as concentrações de Zn são maiores 
no hepatopâncreas de U. cordatus, pois este órgão é capaz de reter este metal 
em grânulos amorfos de fosfato. Segundo estes mesmos autores, exemplares 
de U. cordatus de áreas contaminadas do Rio de Janeiro apresentam níveis 
mais elevados de Zn, inclusive superiores ao requerido pela espécie. Bordon 
e colaboradores (2012) também observaram maiores concentrações de Zn 
no hepatopâncreas de siris Callinectes danae da região estuarina de Santos 
(São Paulo, Brasil). 

O Cu, outro metal essencial, tem papel semelhante ao do Zn e, além 
disso, participa da formação da hemocianina (pigmento sanguíneo; Rainbow, 
2007). No presente estudo esteve mais concentrado nas brânquias do que 
no hepatopâncreas, e também apresentou concentrações mais elevadas no 
conteúdo estomacal. Sá et al. (2008) observaram maiores concentrações deste 
metal nas brânquias de caranguejos grapsídeos semi-terrestres com dietas ricas 
em cobre. Esses mesmos autores sugeriram que o hepatopâncreas é mais 
eficiente do que as brânquias na eliminação do Cu. Além disso, as brânquias 
são um órgão ricamente vascularizado e contém muita hemocianina. 

Caranguejos U. cordatus expostos a concentrações agudas de Cr e Mn 
na água, têm maior concentração destes metais nas brânquias, seguido do 
hepatopâncreas e dos músculos, respectivamente (Côrrea Júnior et al., 
2005). Esta relação de concentração também foi observada no presente 
estudo. O Cr é um metal não essencial e, assim como alguns outros metais-
traço, não induz a formação de metalotioneínas, tornando seus mecanismos 
de detoxificação ineficientes (Pinheiro et al., 2012). Por bloquear os canais 
de Ca o Mn pode ocasionar deficiências na contração muscular, assim como 
observado em lagostas (Holmes et al. 1999).
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Outros metais com maiores concentrações nas brânquias foram o Fe, 
considerado essencial e os metais não essenciais Pb e V. Tal fato pode estar 
relacionado com o papel das brânquias no transporte ativo transepitelial de 
íons e na osmorregulação (Freire et al., 2008). 

No presente estudo os metais não essenciais Al e Ba estiveram mais con-
centrados no exoesqueleto. Tal fato pode estar relacionado à afinidade química 
entre alguns metais e os elementos componentes do exoesqueleto. Como 
exemplo, em condições naturais o Ba pode se precipitar como carbonato e é 
possível que esta seja a razão de sua maior concentração. Outra possiblidade 
em relação à presença de metais no exoesqueleto é o uso do processo da ecdise 
como mecanismo de eliminação de metais. No processo da ecdise, partes do 
exoesqueleto antigo (exúvia) são descartadas no meio e um novo é produzido. 
De fato, Bergey e Weis (2007) detectaram maiores concentrações de alguns 
metais em exúvias do caranguejo chama-marés Uca pugnax, uma espécie com 
hábitos semelhantes aos de U. cordatus. Ainda são poucos os estudos sobre a 
relação entre a ecdise e a eliminação ou absorção de metais, mas sabe-se que o 
exoesqueleto aparece como uma pré-adaptação na regulação de contaminação, 
dada a baixa permeabilidade da cutícula (Rainbow, 1985). 

Organismos tais como U. cordatus, com hábito escavador e que se ali-
mentam de detritos, estão expostos de forma significativa à contaminação 
por metais-traço provenientes do ambiente (Pinheiro et al., 2012). Wang 
(2002), em seu estudo sobre dinâmica de metais-traço em cadeias alimentares 
marinhas, afirma que a absorção destes através da dieta é a principal via de 
contaminação em diversos invertebrados aquáticos. Harris e Santos (2000) 
afirmaram que caranguejos U. cordatus de áreas poluídas apresentaram 
maiores concentrações de Zn, Cd e Cu quando comparados com animais 
de áreas não-poluídas. Outros estudos também apontam correlação entre a 
contaminação do meio e aquela observada em caranguejos construtores de 
galerias (Corrêa Júnior et al., 2005; Nudi et al., 2007; Souza et al., 2008). 

Os resultados obtidos no presente estudo puderam ser comparados aos de 
outros autores em análises com caranguejos U. cordatus de outras regiões 
(Tabela 4). De fato, a concentração de metais-traço nos órgãos e partes dos 
caranguejos do Leste da baía de Guanabara foi semelhante àquela observada 
em sedimentos superficiais de regiões vizinhas (citadas previamente na Tabela 
1; Machado et al., 2002; Farias et al., 2007).

Como visto, tanto detritos vegetais quanto sedimentos foram encontrados 
no conteúdo estomacal de U. cordatus. Nos sedimentos da região de São 
Gonçalo, mais próxima da área de estudo, as concentrações de Zn nos sedi-
mentos são cerca de 25 vezes superiores (610 µg.g-1) ao observado em folhas 
do mangue Laguncularia racemosa (23,3 µg.g-1; Machado et al., 2002). 
Baixas concentrações de metais em folhas verdes de mangue são comuns 
mesmo em áreas contaminadas, dado aos mecanismos empregados por estas 
plantas para evitar a absorção excessiva de sais e outros elementos. No entanto 
pouco se sabe sobre as concentrações de metais em folhas senescentes, que 
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compõem a maior parte da dieta de U. cordatus. A alta concentração de 
Zn no conteúdo estomacal dos caranguejos do presente estudo (máximo de 
304 µg.g-1) sugere que as folhas senescentes e os sedimentos ingeridos são 
uma importante fonte de contaminação. 

Tabela 4. Concentração média de metais-traço (µg.g-1, peso seco) em caranguejos 
Ucides cordatus do presente estudo e de outras localidades do Brasil, e 
concentrações máximas recomendadas em alimentos no Brasil (A) e na 
União Européia (B). RJ: Rio de Janeiro; SP: São Paulo.

 Item analisado Local Cd Cr Cu Mn Ni Pb Zn

A Alimentos Brasil 1 0,1 30 - 5 2 50

B Alimentos Europa 1 - - - - 1,5 -

1 Brânquias Presente estudo 0,1 2 79,2 6,6 0,8 1,1 51,1

1 Cont. estomacal Presente estudo 0,1 0,7 94 5,1 3,6 1,1 192,9

1 Exoesqueleto Presente estudo 0,1 1 7,4 4 0,2 0,9 10,3

1 Hepatopâncreas Presente estudo 0,2 1,4 25,5 2,6 2,1 0,8 101,5

1 Músculo Presente estudo 0,1 0,9 38,5 1 0,1 0,7 414,1

2 Hepatopâncreas B. da Ribeira (RJ) - - - - - - 76

2 Hepatopâncreas B. de Sepetiba (RJ) - - - - - - 181

2 Hepatopâncreas B. de Guanabara (RJ) - - - - - - 210

3 Brânquias Cubatão (SP) 0,1 0,4 22,4 8 - - -

3 Hepatopâncreas Cubatão (SP) 0,2 0,5 6,6 8,9 - - -

3 Músculo Cubatão (SP) 0,1 0,3 5,3 5,1 - - -

A. ANVISA 685 (1998) / 55.871 (1965), B. UE 1881 (2006), 1. Presente estudo, 2. Corrêa Júnior 
et al. (2000), 3. Pinheiro et al. (2012).

As concentrações de metais em U. cordatus do Leste da baía de Guanabara 
diferiram das observadas em caranguejos de outras localidades do Sudeste 
brasileiro. A concentração média de Zn no hepatopâncreas dos caranguejos 
do Porto do Rosa (102 µg.g-1) foi inferior às observadas em U. cordatus de 
outros manguezais de São Gonçalo (210 µg.g-1), próximos à área de estudo, e 
da baía de Sepetiba (181 µg.g-1), área poluída à oeste da baía. Por outro lado, 
as concentrações de Cu neste mesmo órgão foram superiores às observadas 
em caranguejos de manguezais poluídos em Santos (Estado de São Paulo, 
Brasil; Harris e Santos, 2000). O Cr também apresentou concentrações 
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acima das observadas em hepatopâncreas de U. cordatus de Cubatão, pró-
ximo a Santos (Pinheiro et al., 2012). Os metais citados acima, juntamente 
com o Pb, apresentam níveis preocupantes de contaminação em sedimentos 
superficiais da baía de Guanabara (Batista Neto et al., 2006), oferecendo 
risco de contaminação da biota. 

O caranguejo U. cordatus é um item alimentar bastante consumido em 
comunidades litorâneas, especialmente no Nordeste e Norte do Brasil (Castilho-
Westphal et al., 2008). No Estado do Rio de Janeiro calcula-se entre 40 e 50 
toneladas de caranguejos capturadas ao ano (Neto, 2011). Outras estimativas, 
como a realizada entre os anos de 2001 e 2002, apontaram valores ainda 
maiores, com comercialização de 99 toneladas de caranguejos extraídos da 
baia de Guanabara (Jablowski et al., 2002). A contaminação por metais-traço 
potencialmente tóxicos compromete a qualidade destes caranguejos para 
consumo, sendo essencial conhecer as concentrações de metais em diferentes 
populações. Assim como observado em regiões do Nordeste brasileiro, além do 
consumo dos músculos, pessoas do Leste da baía também ingerem o hepato-
pâncreas e as brânquias, muitas vezes combinados numa mistura com farinha 
de mandioca, caldo de feijão ou aguardente de cana (cachaça). 

No presente estudo os elementos Cr, Cu e Zn estiveram em concentrações 
acima do recomendado pelas autoridades brasileiras e européias (ANVISA, 
1965, 1998; UE, 2006) (Tabela 4). O nível de Cr nos caranguejos esteve 
quase 20 vezes acima do permitido, apesar de não ter sido identificada a 
sua espécie química. Este metal é mais tóxico na forma hexavalente, mas 
dependendo da concentração, também pode apresentar toxicidade em 
outras formas químicas. O Cu apresenta baixa toxidade para humanos, 
mas pode alterar o sabor dos caranguejos tornando-o desagradável (Clark, 
2001). Já o Zn é um elemento traço essencial para todos os organismos e é 
considerado relativamente atóxico para seres humanos (Plum et al., 2010). 
Cabe ressaltar que sua concentração foi maior nos músculos, justamente 
a parte mais consumida e apreciada pelas pessoas. Organismos menores 
que o homem, tais como lontras, gambás, mão-peladas e diversas aves que 
habitam ou visitam os manguezais, apresentam maior frequência de consumo 
dos caranguejos e também estão expostos à contaminação. Apesar disso, 
não existem estudos de contaminação destes animais na região.

CONCLUSÕES

Analisou-se as concentrações de 12 metais-traços em diferentes partes do 
caranguejo Ucides cordatus, sendo as concentrações de Ba, Cd, Fe, Ni e Zn 
significantemente diferentes entre as partes analisadas. As maiores concen-
trações foram observadas nas brânquias, à exceção do Zn, mais concentrado 
nos músculos. Este metal, juntamente com Cr e Cu, apresentou níveis acima 
do permitido pelas autoridades brasileiras e européias para consumo humano. 
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Resumen: El estuario de Bahía Blanca (Argentina) ha sido química y 
biológicamente ampliamente estudiado desde hace más de 40 años; sin 
embargo, los datos disponibles de Producción Primaria (PP) datan de los años 
‘80. Históricamente la concentración de Clorofila-a (Cla) tiene una variación 
estacional muy marcada (con valores máximos durante el florecimiento fito-
planctónico de invierno) que es el evento anual más importante particular-
mente en la zona interna del estuario. El objetivo de este trabajo es estimar 
la Productividad Primaria del fitoplancton empleando el protocolo propuesto 
por Moigis y Gocke (2003). Se presentan los datos obtenidos entre Agosto 
de 2010 y Septiembre de 2011. El máximo valor de PP se estimó el 8 de 
Julio de 2011 en 1260 mg C.m-3.d-1. Durante este evento se registraron la 
máxima concentración de Clorofila-a (48,26 mg.m-3) y la máxima profundidad 
de la zona fótica. Además, se calculó la tasa de crecimiento neta anual como 
la diferencia entre la tasa de crecimiento del fitoplancton y la tasa de pastoreo 
del zooplancton (la cual fue de 0,08 d-1). 

Palabras clave: Florecimiento fitoplanctónico; pastoreo; estuario; Produc-
ción Primaria; Método de las diluciones.

Phytoplankton primary productivity assessment  
within the inner zone of Bahía Blanca estuary (Argentina)

Abstract: The Bahía Blanca Estuary (Argentina) has been chemically 
and biologically, widely studied for over forty years, however, Primary 
Production (PP) available data comes from the late ‘80s. Historically, the 
concentration of chlorophyll-a (Cla) has a marked seasonal variation with 
maximum values   during the phytoplankton winter bloom, which is the most 
important annual event particularly in the inner zone of the estuary. The 
aim of this study is to estimate the primary productivity using the protocol 
proposed by Moigis and Gocke (2003). Data obtained between August 
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2010 and September 2011 is presented. The maximum value of PP was 
estimated on July 8, 2011 in 1260 mg C.m-3.d-1. During this event high 
concentration of chlorophyll-a (48.26 mg.m-3) and photic zone maximum 
depth were recorded. In addition, net annual growth rate as the difference 
between the growth rate of phytoplankton and zooplankton grazing rate 
was calculated, with a value of 0.08 d-1.

Key words: phytoplankton bloom, grazing, estuary, primary produc-
tion, dilution methods.

INTRODUCCIÓN

La Producción Primaria (PP) de los ambientes acuáticos es atribuida 
principalmente a los organismos autótrofos que conforman el fitoplancton, 
constituyendo un eslabón fundamental en los ecosistemas marinos, siendo el 
punto de partida de circulación de carbono y nutrientes de la cadena trófica. 

La Producción Primaria Neta (PPN) marina se estima entre 40 y 70 Pg 
C.año-1 de los 111-117 Pg C.año-1 asimilados por el Planeta; la mayoría 
proviene de la fotosíntesis oxigénica (Falkowski y Raven, 2007). La contri-
bución combinada de otros autótrofos como quimiolitótrofos y fotolitótrofos 
anoxigénicos se estima en 0,40 Pg C.año-1, representando entre un 0,5-1 % 
del total atribuible a los fotolitótrofos oxigénicos (Raven, 2009).

Los ecosistemas estuarinos se encuentran entre los más productivos del 
mundo y la PP en ellos ha sido extensamente relacionada con la limitación 
de luz en la columna de agua (Joint y Pomroy, 1981; Cloern, 1987; Cole 
y Cloern, 1987) y la disponibilidad de nutrientes (Heip et al., 1995) como 
control vía bottom-up, siendo la presión de pastoreo o (grazing) ejercida 
por el zooplancton un regulador de la PP vía top-down. Se considera que 
la fracción del microzooplancton (20-200 µm hetero o mixotrófico) ejerce 
la mayor presión de pastoreo, tanto en ambientes oligotróficos como 
eutróficos (Sherr y Sherr, 1992; Odate y Imai, 2003; Bottjer y Morales, 
2005), probablemente debido a una tasa de duplicación comparable con 
la del fitoplancton (Frost, 1993). Entre los ambientes estuariales existen 
importantes diferencias que incluyen amplios rangos en las variaciones 
estacionales e interanuales dentro de un mismo estuario debido a la multi-
plicidad de factores que condicionan la PP.

El método más empleado para la determinación de PP es el del 14C, 
siendo introducido por Steeman Nielsen (1952); sin embargo, la aplicación 
de esta metodología requiere autorización para manipular radioisótopos y 
equipamiento analítico sofisticado, lo que hace que no todos los laboratorios 
puedan emplearlo rutinariamente.

Una alternativa es la metodología sugerida por Moigis y Gocke (2003), 
quienes proponen un protocolo para estimar la PP del fitoplancton basado 
en el método de las diluciones (Landry y Hasset, 1982). Ésta permite 
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obtener simultáneamente la PP y las tasas de crecimiento del fitoplancton 
y de pastoreo ejercida por el microzooplancton en ambientes costeros con 
poca infraestructura y mínimo instrumental. El método de las diluciones 
consiste en incubar in situ (o in situ simulado) diluciones de agua de mar 
natural con agua de mar filtrada durante 24 h y cuantificar la diferencia de 
clorofila-a (Cla) durante ese periodo, suponiendo las siguientes premisas: 
(1) La velocidad de crecimiento exponencial del fitoplancton no se altera 
por la dilución de la muestra; el crecimiento del fitoplancton no depende 
de la densidad; (2) La tasa de aumento de la población es limitada por el 
pastoreo; la probabilidad de ser consumido depende de la velocidad de 
encuentro presa-predador y supone una relación lineal entre la velocidad 
de pastoreo y la concentración de fitoplancton; (3) Siendo el pastoreo 
proporcional a la fracción de muestra se considera que en la dilución al 
5 % no hay pastoreo por parte del microzooplancton; y (4) El crecimiento 
del fitoplancton no está limitado por los nutrientes disponibles.

El cálculo se realiza mediante la siguiente ecuación:

PP = K (in situ) (K (in situ) – g (in situ))
-1 Bo {e [K(in situ) – g (in situ) t ] – 1}

donde PP es la Producción Primaria (mg C.m-3.d-1), K(in situ) es la  tasa de cre-
cimiento específico del fitoplancton in situ (d-1); g(in situ) es la tasa de grazing 
específico del zooplancton in situ; B0 es la  biomasa inicial de fitoplancton 
(mg C.m-3) y  t es el tiempo (d). 

El estuario de Bahía Blanca (38º 42´-39º 25´ S, 61º 50´-62º 22´ O) 
ubicado al Sur de la provincia de Buenos Aires (Argentina) es un estuario 
mesomareal de planicie costera. Posee una superficie de 2300 km2 y ocupa 
una amplia zona costera donde se encuentran ubicadas las localidades de 
Bahía Blanca, Gral. Cerri, Ing. White y Punta Alta. 

Su comportamiento hidrológico sigue una variación de tipo estacional, 
funcionando como un estuario negativo en invierno e hipersalino y ver-
ticalmente homogéneo en veranos con escasas precipitaciones (Freije y 
Marcovecchio, 2004). Recibe los aportes del arroyo Napostá Grande (área 
de drenaje 1240 km2) y del río Sauce Chico (área de drenaje 1600 km2) que 
ingresan en la zona media e interna del estuario con un caudal promedio 
anual de 0.5 - 0.9 m3.s−1 y 1.5 - 1.9 m3.s−1 respectivamente, ambos fuer-
temente influenciados por las precipitaciones. Está sometido a una fuerte 
presión antrópica y ha sido definido como naturalmente eutrófico (Freije y 
Marcovecchio, 2004). 

Las modificaciones en la fenología y composición de las floraciones 
fitoplanctónicas en el estuario de Bahía Blanca han sido relacionados con el 
calentamiento global (Guinder et al, 2010; 2012). Aunque la composición, 
dinámica y estructura de la cadena trófica se ha modificado el fitoplancton 
mantiene su ciclo anual caracterizado por un importante florecimiento en 
invierno y un pico de menor magnitud en los meses de verano. También 
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se han documentado cambios en el patrón estacional de los ciliados (Pet-
tigrosso y Barría de Cao, 2004) y los cambios en el mesozooplanton han 
sido atribuidos fundamentalmente a la introducción y asentamiento de dos 
especies exóticas: Eurytemora americana y Balanus glandula (Hoffmeyer, 
2004; Hoffmeyer et al., 2009). 

Aunque el ambiente se reconoce como altamente productivo los datos 
de PP publicados datan de los años 80, estimados mediante la cuantifica-
ción del Oxígeno Disuelto en incubaciones en botellas claras y oscuras en la 
zona interna del Estuario (Freije et al., 1980; Zavatti et al., 1983; Freije y 
Gayoso 1988). La diversidad específica de la comunidad fitoplanctónica de 
la zona interna es menor comparada con la zona más externa y es dominada 
por diatomeas, de las cuales se han identificado 46 especies, siendo 20 las 
dominantes (Gayoso, 1988, 1999; Popovich, 1993, 1997). 

El presente trabajo se realizó con el objetivo de estimar la Productividad 
Primaria en la zona más interna del estuario de Bahía Blanca mediante el 
método de las diluciones según Moigis y Gocke (2003). 

MATERIAL Y MÉTODOS

Descripción del área de estudio 
Puerto Cuatreros (38º 45’ 3’’ S – 62º22’7’’ O) es la estación considerada 

como representativa de la zona interna (Fig. 1). Es un área semi cerrada de 
circulación restringida y con altos tiempos de residencia (Perillo et al., 2001) 
caracterizada como verticalmente homogénea, con elevada concentración 
de nutrientes, poco profunda, de elevada turbidez y altamente productiva 
(Marcovecchio et al., 2008).

El rango de marea es superior a 3.6 m y posee una profundidad promedio 
en marea alta de 6-7m. 

Muestreo
Los muestreos se llevaron a cabo con una frecuencia quincenal desde el 5 

de Agosto de 2010 hasta el 6 de Septiembre del 2011. Las muestras de agua 
subsuperficiales (≈ 0,25 m) fueron tomadas en condiciones de pleamar desde 
el muelle con una botella tipo Van Dorn. Se filtraron alícuotas de volumen 
variable empleando filtros GF/F (0,7 µm), conservando los mismos en sobres 
de papel aluminio a -20 ºC hasta la cuantificación de la Cla.

La temperatura del agua y del ambiente fueron medidas con termo/con-
ductímetro Altronix modelo CT-1. La profundidad del disco Secchi (PdS) fue 
registrada en el momento de recolectar las muestras. 
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Figura 1. Ubicación del estuario de Bahía Blanca (República Argentina, Prov. de 
Buenos Aires) y mapa del estuario. (Fuente: Melo W.D, 2009. Estuario de 
Bahía Blanca. Carta de Difusión Náutica).

Cuantificación de Clorofila-a
La concentración de Clorofila-a fue determinada según Holm-Hansen et 

al. (1965) empleando un espectrofluorómetro Shimadzu RF-5301PC con 
parámetros de calibración obtenidos con un estándar de Clorofila “a” de 
Anacystis nidulans, siguiendo el protocolo 445.0 USEPA (Arar y Collins, 
1997).

Los filtros GF/F (0.7 µm) conteniendo el material se trataron con 5 mL 
de Acetona: Agua (9:1) durante un periodo de extracción de 24 h  a -20º C.

Los extractos fueron clarificados por filtración evitando su exposición a la 
luz. Para la corrección por feopigmentos se registraron las intensidades de 
fluorescencia tras acidificar los extractos con 150 µL de HCl 0.1N. 
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Procedimiento experimental para estimar K(in situ) y g(in situ)
Para las experiencias de dilución se emplearon botellas de vidrio (tipo DBO) 

lavadas con HCl 10 % y enjuagadas escrupulosamente con agua ultrapura. El 
agua de dilución se preparó filtrando agua de mar del mismo sitio a través de 
filtros de acetato de celulosa  de 0.45 µm de tamaño de poro y se prepararon 
las diluciones en la siguientes proporciones (D): 0.05, 0.10, 0.20, 0.40, 0.80 
y 1.0 (que corresponde a la muestra sin diluir) y donde D se define como la 
fracción de muestra en cada dilución. Se incluyeron además duplicados de 
agua de dilución (D=0).

Para asegurar la misma disponibilidad de nutrientes en todos los niveles 
de dilución en cada botella se agregaron cantidades iguales y en exceso de 
macro- y micronutrientes según Moigis y Gocke (2003), empleándose solucio-
nes de NaH2PO4  0,013M, Na2SiO3  0,16M, NH4Cl 0,09M y 0,09M NaNO3, 
y una solución de micronutrientes cuya composición es la del medio f/2 de 
Guillard con el fin de mantener la velocidad de crecimiento de las algas sin 
limitación de nutrientes durante todo el período de incubación. 

Las botellas de vidrio de 300 ±0,5 mL de capacidad fueron incubadas 
in situ por duplicado (con y sin agregado de nutrientes) a una profundidad 
subsuperficial, dispuestas en soportes amarrados a una embarcación para 
compensar el nivel de marea. Pasado el período de incubación (24 h) se 
pasaron a través de filtros GF/F (0,7 µm) volúmenes variables de muestra y 
se almacenaron a –20 ºC hasta su posterior análisis.  

Para cada botella de dilución se calculó la tasa de crecimiento aparente 
(µ(D)) como (µ(D)) = 1/t ln (Cla(t,D)/ Cla(o,D)) a partir de las estimaciones experi-
mentales de las concentraciones de Cla para cada dilución tras el periodo de 
incubación (Cla(t,D) ) y la concentración inicial en cada una (Cla(o,D) ) calculada 
como la inicial, Cla(o), multiplicada por la fracción de muestra D.

Los coeficientes K(in situ) y g(in situ) fueron estimados de acuerdo al comporta-
miento observado al graficar µ(D) en función de la fracción de agua sin filtrar 
según Moigis y Gocke (2003). La significación de las rectas fue probada 
mediante un test F y un nivel de significancia de 0,05. 

Estimación de la Biomasa inicial (B0)
La biomasa inicial del fitoplancton (B0) fue estimada empleando un factor 

de conversión C:Cla para cada muestreo calculado a partir de información 
existente. Se obtuvo la relación entre los valores de biomasa (expresada en 
µgC.L-1, estimada a partir del biovolumen y la abundancia celular del fitoplanc-
ton, y las concentraciones de Cla para cada mes de los últimos 3 años para 
el sitio de estudio (IADO, 2008, 2009, 2010; Guinder, 2011), empleándose 
los promedios mensuales como factor de conversión.
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RESULTADOS

Los datos recolectados in situ, concentración promedio de Cla y los 
parámetros estimados a partir de las experiencias de dilución se presentan 
en la Tabla 1.

En el área de estudio se observó una estrecha correspondencia entre la 
temperatura del agua y la del ambiente. Los mínimos valores de temperatura 
del agua superficial fueron registrados en invierno (6,4 - 6,5 ºC) y el máximo en 
el mes de Marzo con un valor de 23 °C correspondiente al verano, siguiendo 
un comportamiento típico de aguas someras con registros muy cercanos a 
la temperatura del aire. 

Tabla 1. Datos recolectados en el momento del  muestreo: Temperatura del aire 
(T aire: ºC), temperatura subsuperficial del agua (T agua: ºC), profundi-
dad del disco Secchi (Pds: m), concentración promedio de Clorofila (Cla: 
mg.m-3), tasa de pastoreo (g (in situ): d

-1), tasa de crecimiento del fitoplancton 
(k (in situ): d

-1).

Fecha T aire (°C) T agua (°C) PdS (m) Cla (mg m-3) g (in situ) (d
-1) k (in situ) (d

-1)

05/08/2010 7,8 6,4 0,55 18 1,26 1,04

25/08/2010 12,3 10,4 0,4 9,39 0,5 0,35

09/09/2010 18,6 13,1 0,35 0,57 0,89 1,08

28/10/2010 15,7 19,1 0,4 10,9 0,81 1,1

11/11/2010 20,4 17,3 0,35 4,85 0,72 1,12

25/11/2010 21,1 21,8 0,35 4,08 0,48 1,23

13/12/2010 24,4 20,7 0,4 7,32 0,76 1,24

28/02/2011 25,4 20,4 0,35 8,52 1,17 1,24

14/03/2011 18,4 22,9 0,2 7,69 1,15 1,25

28/03/2011 17 15,7 0,2 5,32 0,99 0,54

14/04/2011 12,4 16 0,1 1,33 0,36 0,46

12/05/2011 15,5 13,4 0,5 1,03 0,86 0,34

26/05/2011 12,4 12,7 0,53 1,03 0,79 0,31

23/06/2011 13,4 9,6 0,8 12,36 0,26 1,36

08/07/2011 13,2 6,5 0,75 48,26 1,58 1,45

21/07/2011 16,2 8,7 0,7 22,76 1,56 1,67

08/08/2011 16,5 10,2 0,85 10,4 1,02 0,92

06/09/2011 16,3 11,9 0,5 10,42 1 0,9
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La concentración de Cla varió en un amplio rango (0,57 - 48,26 mg.m-3), 
con mínimas concentraciones registradas en Septiembre (0,57 ± 0,10 mg.m-3) 
y en Abril-Mayo (1,1 ± 0,2 mg.m-3). Las concentraciones en primavera-verano 
se mantuvieron en el rango de 4,08-10,9 mg.m-3, y el valor máximo de 48,26 
± 0,20 mg.m-3 fue registrado en invierno (Figura 2).

El coeficiente de atenuación de la radiación (K) se calculó con la ecua-
ción de Holmes (1970): K = 1,44/PdS, y la zona eufótica (Zeu) fue estimada 
como: Zeu = 4,61/K, definida como la profundidad a la cual la irradiancia 
equivale al 1 % de la radiación incidente en superficie.

La transparencia del agua resultó extremadamente baja en Abril del 
2011, con una PdS de 0,10 m. La máxima PdS fue de 0,80 m, aumentando 
la zona fótica en el invierno a 2,72 m de los 7 m promedio considerados 
como zona de mezcla (Fig. 2).
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Figura 2. Concentraciones promedio de Cla (mg.m-3) en agua superficial de Puerto 
Cuatreros desde Agosto de 2010 a Septiembre de 2011 y profundidad de 
la capa fótica estimada a partir de la profundidad del disco Secchi.

Para estimar la biomasa inicial, se tomaron factores de conversión de car-
bono a clorofila (C:Cla) variables (dentro de un rango de valores bajos) lo cual 
es atribuido a fitoplancton adaptado a crecer en condiciones de baja radiación 
disponible en la columna de agua durante la mayor parte del año (Fig. 3).     

En las tasas de crecimiento del fitoplancton k (d-1) han podido diferenciarse 
valores mínimos de 0,40 ±0,10 d-1 que se presentaron en otoño, valores medios 
de 1,11 ±0,13 d-1 desde Septiembre hasta principios de Marzo (primavera-
verano), y valores máximos de 1,49 ±0,16 d-1 durante el florecimiento de 
invierno (Fig. 4a). 

Las tasas de pastoreo del zooplancton, g (d-1), son variables y presentan 
alternancias entre un mínimo estimado en 0,26 (d-1) al inicio del florecimiento 
(23/06/2011), y máximos de 1,56-1,58 (d-1) durante el mismo (Fig. 4a). Las 
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variaciones en las tasas de cambio poblacional (µ(D) = k-g) indican que se lleva 
a cabo un proceso continuo y variable en la zona de estudio, presentando 
valores máximos negativos en Marzo y Mayo (cuando predomina el pastoreo) 
mientras que en primavera-verano se mantiene una biomasa remanente al igual 
que en mes de Junio (cuando la acumulación es máxima y positiva; Fig. 4b).
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Figura 3. Relación C:Cla calculada a partir de datos existentes (IADO, 2008, 2009, 
2010) para la misma estación (promedio de los últimos 3 años anteriores 
al muestreo).
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La PP estimada para el periodo estudiado se observa en la Fig. 5. Presentó 
un máximo de 1260 mg C.m-3.d-1 el 8 de Julio de 2011; valores intermedios 
con máximos de 200 mg C.m-3.d-1 durante primavera-verano; y mínimos (5,5 
± 1,0 mg C.m-3.d-1) en los muestreos de Abril y Mayo (que corresponden al 
otoño).
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Figura 4b. Tasa de cambio poblacional (µ) calculada como k(in situ)-g(in situ).

0
200
400
600
800

1000
1200
1400

8 8 9 10 11 11 12 2 3 3 4 5 5 6 7 7 8 9
m es

PP
 (m

g 
m

-3
 d

-1
)

2010
2011

Figura 5. PP (expresada en mg.m-3.d-1) estimada para el periodo de estudio.

DISCUSIÓN

El inicio del florecimiento invernal en la zona de estudio se atribuye a la 
alta disponibilidad de nutrientes (Popovich et al., 2008, Spetter et al., 2013), 
al aumento de la disponibilidad de radiación y de la relación zona fótica/zona 
de mezcla (Guinder, 2011), y a la disminución de la presión de pastoreo por 
las bajas temperaturas (Pettigrosso et al., 1997).

Los nutrientes se mantienen durante gran parte del año en niveles de 
concentración elevados (en promedio 8,0 ±13,6 µM para nitrato, 1,8 
±1,9 µM para nitrito, 32 ±25,8 µM para amonio, 1,83 ±2,25 µM para 
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fosfatos disueltos y 87 ±31,5 µM para silicatos), presentando importantes 
disminuciones en invierno y verano (producto del consumo del fitoplancton; 
Spetter et al., 2013). 

Por otro lado el colapso del florecimiento que se produce en Agosto-
Septiembre sería resultado de la limitación de nutrientes y la intensa predación 
de los copépodos (Spetter et al., 2013) particularmente de Eurytemora 
americana que domina el invierno tardío y primavera (Berasategui et al., 
2009), alimentándose casi exclusivamente de las diatomeas de la floración 
(Diodato y Hoffmeyer, 2008). 

El valor promedio de 0,46 m obtenido para la profundidad del disco Secchi 
durante el período estudiado es similar al histórico de 0,5 m registrado en 
esta estación de muestreo (Gayoso, 1998). La profundidad promedio de la 
capa fótica más elevada se presentó durante el invierno y fue calculada en 
2,5 ±0,2 m, representando el 40 % de la profundidad promedio total.  

A pesar de la elevada concentración de material en suspensión carac-
terística de la zona que está presente en la columna de agua durante gran 
parte del año la relación Zeu/Zm fue, en general, superior al valor crítico de 
0,16 propuesto por Alpine y Cloern (1988) para sustentar el crecimiento del 
fitoplancton, excepto en Marzo y Abril de 2011 que resultó menor a 0,10. 

Tanto las concentraciones de Cla como su distribución siguieron el com-
portamiento típico históricamente registrado (Freije y Marcovecchio, 2004; 
Freije et al., 2008), identificándose períodos de concentraciones máximas 
durante el florecimiento invernal, mínimos en otoño y valores intermedios 
con pequeños pulsos en verano. Sin embargo, el valor máximo 48,7 ±0,20 
µg.L-1 es mayor al de los últimos años, siendo comparable a los informados 
para los años 1980 (42,9 µg.L-1) y 2002 (44,0 µg.L-1; Fig. 6). 

0

10

20

30

40

50

60
1979
1980
1981
1982
1983
1984
1988
1989
1990
1991
1992
1993
1994
1995
1996
1997
1998
1999
2000
2002
2005
2006
2007
2008
2009
2011

Año

M
áx

 C
lo

ro
fil

a 
m

g 
m-3

Figura 6. Valores máximos de Clorofila a (en µg.L-1) de la zona interna (Puerto Cua-
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La tasa de pastoreo mínima fue obtenida antes del florecimiento, aportando 
evidencia a favor de la hipótesis que asocia la disminución de la presión de 
pastoreo como uno de los principales mecanismos asociados con el aumento 
de biomasa del florecimiento (Gayoso, 1999).  

La presión ejercida por el pastoreo estudiada en diversos ambientes coste-
ros y estuarinos indica que la producción de biomasa del fitoplancton puede 
ser consumida en porcentajes elevados por el microzooplancton (Calbet y 
Landry, 2004). Usualmente se registran porcentajes de remoción cercanos al 
100 % (Gifford, 1988; García-Pamanes y Lara-Lara, 2001; Noriega Cañar y 
Palomares García, 2008), con amplios rangos (38-209 %) como en el Golfo 
de México (Strom y Strom, 1996) o en el Mar de los Sargazos (84-512 %; 
Lessard y Murrell, 1998) o en el Estuario de Gironde (73-136 %; Sautour et 
al., 2000). Para el período estudiado en este trabajo se obtuvo un porcentaje 
de remoción de biomasa fitoplanctónica distribuido en un rango que varía 
entre 31-205 %. El mayor impacto del zooplancton se produjo durante el 
otoño (Marzo y Mayo 2011), cuando la biomasa algal es consumida casi en 
su totalidad a lo largo del mes de Mayo; mientras que el menor impacto fue 
producido  previo al florecimiento invernal.       

Los valores de PP para esta estación fueron informados por Freije et al. 
(1980) y Zavatti et al. (1983) con máximos valores de 250 mg C.m-3.h-1 en 
Junio de 1978, 247  mg C.m-3.h-1 en Julio de 1979, y 278 mg C.m-3.h-1 en 
Agosto de 1980. Estas estimaciones calculadas en mg C.m-3.h-1 conducen a 
una producción de 1200-1400 mg C.m-3.h-1, siendo del mismo orden que 
las obtenidas en el florecimiento del 2011.

Este trabajo representa el primer antecedente respecto de la implementa-
ción del método de las diluciones de Moigis y Gocke (2003) para el  estuario 
de Bahía Blanca.

CONCLUSIONES

La distribución de la producción fitoplanctónica in situ fue variable durante 
el ciclo muestreado, observándose un aumento desmesurado de la producción 
del fitoplancton, seguido de un aumento de la tasa de consumo que marcan 
el periodo del florecimiento invernal y que mantiene la tendencia histórica. 
La biomasa fitoplanctónica de la zona interna del estuario fue removida por 
pastoreo en un 105 % considerando el promedio del ciclo estudiado.
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Resumen: La sedimentación loéssica genera un depósito mantiforme por 
acumulación de diversos materiales transportados en suspensión eólica y que 
son entrampados por la cobertura vegetal e incorporados al ciclo pedogenético. 
Con el paso del tiempo y con la influencia directa de factores edafoclimáticos 
como el balance hídrico y el relieve, se pueden desarrollar diversos perfiles 
de suelos. En secuencias columnares de sedimentos loéssicos y loessoides de 
regiones semiáridas el registro de la materia orgánica es insuficiente para dis-
criminar etapas de mayor actividad paleo-pedogenética. Así mismo, presentan 
una homogeneidad de las características texturales y de color que dificultan las 
tareas de correlación estratigráfica y discriminación de niveles paleoedáficos. 
Por ello, se proponen y utilizan metodologías alternativas, como los análisis 
geobioquímicos y fitolíticos. El área de estudio corresponde a sedimentos 
loéssicos del piedemonte y pampas de altura de la Sierra de San Luis (Argen-
tina). Se realizó un análisis comparativo de sedimentos loéssicos, paleosuelos 
y suelos actuales en formación a partir de material particulado eólico desde 
el punto de vista mineralógico, textural, geoquímico y fitolítico. Ello permite 
definir niveles paleopedológicos, correlacionar estratigráficamente los perfiles, 
establecer condiciones edafoclimáticas y sus variaciones a través del tiempo y 
determinar posibles áreas de aporte. Para la correlación temporal de dichos 
niveles se cuenta con el apoyo de tres dataciones por C14 convencional. Una 
de restos de Megatherium americanum exhumados a -320 cm en el perfil de 
piedemonte (11.929±170 años A.P.) y dos de compuestos húmicos (a -115 
y -60 cm) en el perfil de pampa de altura (2910±90 y 1270±50 años AP, 
respectivamente). Se logró la identificación y discriminación de tres niveles 
paleoedáficos en el perfil representativo del piedemonte y dos en el de pampas 
de altura de la Sierra de San Luis. El análisis fitolítico de los perfiles evidencia 
morfotipos correspondientes con los de la vegetación actual de Jarava ichu 
Ruiz & Pav. var. ichu y Nassella tenuissima (Trin.) Barkworth.

Palabras clave: Paleoecología de pastizales, pedoestratigrafía, fitolitos.
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Paleo-Edaphoclimatic inferences in the finipleistocenic-Holocenic 
loessic sedimentation registry in foothill and high Pampa, San 

Luis Mountain (Argentina)

Abstract: Loessic sedimentation generates blanket-like deposits by the 
accumulation of different materials transported in wind suspension, being 
entrapped by the vegetal cover and incorporated into the pedogenetic 
cycle. Different soil profiles can be developed with time and the direct 
influence of edaphoclimactic factors such us hydric balance and relief. In 
columnar sequences of loessic sediments of semi-arid regions, the record 
of organic matter is insufficient to discriminate stages of higher paleo-
pedogenetic activity. In addition, they present homogeneity in textural 
characteristics and color which difficults the stratigraphic correlation and 
the discrimination among paleo-edaphic levels. Therefore, the use of alter-
native methodologies is proposed such as geobiochemical and phytolith 
analysis. The studied area corresponds to loessic sediments of the pied-
mont and high-elevation pampas of the Sierra de San Luis, Argentina. A 
comparative analysis of the loessic sediments, paleosoils and current soils 
in formation (from atmospheric particulate matter) is performed from the 
mineralogical, textural, geochemical and phytolith point of views to define 
paleo-pedogenetic levels, correlate stratigraphically the profiles, stablish 
edaphoclimactic conditions and its variations with time, and determine 
possible source areas. Three C14 datings were used to constrain the age 
of deposits: one of Megatherium americanum remnants exhumed at -320 
cm in the piedmont profile (11.929 ±170 años A.P.), and two of humic 
compounds at -115 and -60 cm in the high-elevation pampa profile (2910 
±90 y 1270 ±50 años AP, respectively). Three paleo-edaphic levels were 
identified in the piedmont profile and two in the high-elevation pampa 
profile of the Sierra de San Luis. The phytolith analysis of the profiles 
indicates that the morphotypes of the paleo-edaphic levels correspond 
to those of the actual vegetation of Jarava ichu Ruiz & Pav. var. ichu and 
Nassella tenuissima (Trin.) Barkworth.

Key words: Pasture paleoecology, pedostratigraphy, phytoliths.

INTRODUCCIÓN

La sedimentación loéssica genera un depósito mantiforme por acumulación 
de diversos materiales transportados en suspensión eólica y que son entram-
pados por la cobertura vegetal e incorporados al ciclo pedogenético. Con el 
paso del tiempo y con la influencia directa del Factor Clima (Balance Hídrico) 
y el Relieve se pueden desarrollar variados tipos de suelos. En regiones áridas 
y semiáridas los perfiles de sedimentos loéssicos y loessoides presentan un 
alto grado de homogeneidad en las características de campo, como textura, 
estructura y color. Esta uniformidad y el escaso registro de materia orgánica 
dificultan los trabajos de correlación estratigráfica y de discriminación de los 
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niveles guías para inferir etapas y/o condiciones ambientales de la actividad 
paleopedogenética. Frente a dicha problemática, resulta de interés el uso 
de metodologías alternativas de estudio como los análisis geobioquímicos y 
fitolíticos que contribuyen a la detección de límites, que en su mayoría son 
transicionales y difusos (Strasser et al., 2006; 2008a).

Por otra parte, el interés del conocimiento sobre el contenido mineral 
en los sedimentos loéssicos cuaternarios radica, principalmente, en la 
posibilidad de realizar diversas inferencias como caracterización de mine-
rales autóctonos y alóctonos, intensidad de los procesos de meteorización 
y condiciones paleoedafoclimáticas, así como las áreas de procedencia. 
La evaluación mineralógica de limos (50-4 µm) y arenas muy finas (62-50 
µm) mediante técnicas de microscopía óptica resulta muy dificultosa y el 
reconocimiento de los minerales mayoritarios es prácticamente imposible. 
Por ello, el análisis geoquímico cuantitativo con técnicas analíticas instru-
mentales adecuadas permite obtener resultados de la mineralogía normativa 
con peso analítico, apartados de la subjetividad e imposibilidad propia de 
la microscopía óptica.

En la zona de estudio las investigaciones geoquímicas y fitolíticas realizadas 
por nuestro grupo de trabajo han marcado un precedente en la temática. 
Strasser et al. (2004) utilizaron elementos que discriminan tipos de suelos y 
rocas mediante el análisis por redes neuronales de tipo Kohonen Network. 
A partir del uso del análisis multivariado de componentes principales (PCA) 
y el programa Unscrumbler 6.0 (Camiña et al., 2007) se logró una mejor 
interpretación del desarrollo de los procesos geobioquímicos ocurridos y 
recomendaron la utilización del análisis (PCA) para estudios de correlaciones 
paleoedáficas. Mediante la determinación del índice de alteración química 
(CIA) se logró la delimitación de niveles paleoedáficos y se tuvo una expre-
sión numérica relativa de la variabilidad de la intensidad de los procesos de 
pedogénesis pasados (Strasser et al., 2010). 

En esta contribución se efectúa un análisis comparativo desde el punto de 
vista mineralógico, textural, geoquímico y fitolítico de sedimentos loéssicos, 
suelos, paleosuelos y material particulado eólico en perfiles del piedemonte 
y pampa de altura de la Sierra de San Luis. De este modo se pueden definir 
niveles paleopedológicos y correlacionar estratigráficamente los perfiles, 
establecer condiciones edafoclimáticas y sus variaciones a través del tiempo y 
determinar posibles áreas de aporte. Se cuenta con el apoyo de tres dataciones 
por 14C convencional para realizar la correlación temporal de dichos niveles. 
Por lo expuesto, se desprende que es indispensable un enfoque interdiscipli-
nario que abarca la Química Analítica, la Quimiometría, la Geoquímica, la 
Sedimentología, la Pedología, la Biología y en particular el estudio de fitolitos 
para alcanzar estos objetivos. 
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MATERIALES Y MÉTODOS

Las investigaciones se realizan en el registro de la sedimentación loéssica 
finipleistocénica-holocénica (<14 ka) de la Sierra de San Luis, Argentina. 
A modo comparativo y de correlación se han seleccionado para el estudio 
cuatro perfiles representativos de los cuales dos cuentan con antecedentes 
publicados de hallazgo paleontológico y datación por C14 (Tognelli et al., 
1993; Chiesa et al., 1999). Los sitios de muestreo corresponden a los perfiles 
Arroyo Barranquita y El Volcán en el piedemonte, mientras que los perfiles 
Pancanta y La Cobrera están en la pampa de altura, ambos en la Sierra de 
San Luis. 

Se denominan como pampas de altura a sectores de la sierra ubicados 
a más de 1200 m (s.n.m.). Son llanuras ligeramente onduladas, de forma 
irregular, generalmente de poca extensión, con pendientes que no superan 
el 1 %, y desprovistas de vegetación arbórea autóctona.

La ubicación de los sitios de muestreo de los perfiles se realizó mediante el 
uso de Google Earth (2012). En la Fig. 1 se presenta un croquis altimétrico 
de ubicación. 
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Figura 1. Croquis altimétrico de ubicación (Sierra de San Luis, Argentina).

Sitios de muestreo
Los datos referenciales de los perfiles de suelos y su clasificación taxonó-

mica son transcritos de la Carta de Suelos de la República Argentina, Hoja 
San Luis (Peña Zubiate et al., 2007).



283

PerFileS rePreSentativoS del PiedeMonte

Perfil Arroyo Barranquita (33º 09’ S; 66º 06’ O; 1186 m s.n.m.). Este 
sitio es representativo de la sedimentación loéssica en el piedemonte sur de la 
Sierra de San Luis. Se realizó el muestreo sistemático de detalle con criterios 
estratigráficos-pedológicos para el posterior análisis textural, químico y minera-
lógico. Se lograron 20 muestras desde superficie hasta -500 cm de profundidad. 
Para la correlación temporal de los niveles investigados se cuenta con el apoyo 
de una datación por 14C convencional (11.929 ±170 años A.P.; LATYR, 2008) 
de restos de Megatherium americanum y que fueron exhumados a -320 cm.

El análisis fitolítico se efectuó sobre 12 muestras recolectadas en forma 
sistemática desde superficie hasta -510 cm. El análisis geobioquímico de las 
relaciones elementales de suelo rizosférico con el sistema radicular vegetal, 
parte aérea vegetal y fitolitos se realizó sobre ejemplares representantes de los 
pastizales de altura Jarava ichu Ruiz & Pav. var. ichu y Nassella tenuissima 
(Trin.) Barkworth. Éstas son hierbas perennes, cespitosas, de 60-90 cm de 
altura, con ciclo de crecimiento invernal, vía fotosintética C3 (Rosa et al., 2005). 
Una vez identificadas con los métodos clásicos de la sistemática los ejemplares 
recolectados se herborizaron. La nomenclatura actual fue corroborada con la 
versión on line de la Flora del Cono Sur del Instituto de Botánica Darwinion.

El suelo actual del perfil Arroyo Barranquita es clasificado como Haplustol 
éntico (Peña Zubiate et al., 2005; 2007). Posee un desarrollo incipiente del 
perfil (A-AC-C) coincidente con el régimen de humedad ústico y el de tem-
peratura térmico. El Balance Hídrico anual (1970-1980) se calculó con los 
datos de la Estación Meteorológica La Florida (33º 06’ S; 66º 00’ O; 1022 
m s.n.m.). Precipitación: 629 mm año-1. Evapotranspiración real: 654 mm 
año-1. Déficit: 176 mm (en 10 meses). Reserva calculada en el suelo: 19 a 
9 mm (en febrero y marzo). El cálculo de la evapotranspiración potencial 
(ETP) y de reservas en el suelo se realizó según Santanatoglia et al. (1983).

Perfil El Volcán (33º 14’ S; 66º 10’ O; 982 m s.n.m.). De este sitio sólo 
se tomó una muestra representativa de la capa cinerítica (-870 a -855 cm) 
que adquiere relevancia por su espesor y extensión lateral. Los suelos actuales 
y las condiciones climáticas de este perfil son las mismas que para el perfil 
Arroyo Barranquita.

PerFileS rePreSentativoS de PaMPa de altura

Perfil Pancanta (32º 51’ S; 66º 07’ O; 1616 m s.n.m.). Este sitio es 
representativo de la sedimentación loéssica en pampa de altura de la Sierra 
de San Luis. En el mismo se realizó el muestreo sistemático de detalle para 
el posterior análisis textural, químico, mineralógico y fitolítico. Se lograron 
14 muestras desde superficie hasta -400 cm de profundidad tomadas con 
criterios estratigráficos-pedológicos. En las profundidades de -115 y -60 cm 
se han datado los compuestos húmicos por 14C en una edad de 2910 ±90 
años AP y de 1270 ±50 años AP respectivamente (LATYR, 2010). 
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Para investigar geobioquímicamente las posibles relaciones elementales 
entre suelo rizosférico, sistema radicular, partes aéreas y registro fitolítico se 
recolectaron ejemplares de N. tenuissima.

El suelo actual desarrollado sobre material loéssico del perfil Pancanta se 
clasifica como Hapludol údico (Peña Zubiate et al., 2007). El Balance Hídrico 
anual (1993-2007) se calculó con los datos de la Estación Meteorológica Estancia 
Rama (32º 52’ S; 66º 06’ O; 1586 m s.n.m.) y la Estación pluviométrica Las 
Verbenas (32º 54’ S; 66º 06’ O; 1583 m s.n.m.). Precipitación: 794 mm; 
Evapotranspiración real: 677 mm año-1; Déficit: 16 mm (septiembre-octubre); 
Excedentes: 11 mm (diciembre-mayo); Reservas calculadas en el suelo: 25 
a 50 mm (en 10 meses). El cálculo de la evapotranspiración potencial (ETP) 
y de reservas en el suelo se realizaron según Santanatoglia et al., (1983).

Perfil La Cobrera (32º 59’ S; 66º 00’ O; 1278 m s.n.m.). De este sitio 
sólo se tomó una muestra representativa de la capa cinerítica (-865 a -850), 
por su espesor y extensión lateral. Los suelos actuales y las condiciones cli-
máticas de este perfil son similares a las del perfil Pancanta.

Muestras de polvos eólicos
Se tomaron muestras de eventos eólicos bajo condiciones meteorológicas 

distintas en el período entre el 6 de septiembre y el 11 de noviembre de 
2003 (Viento Zonda, Viento Sur y Viento Norte). El muestreo del material 
eólico en suspensión se realizó con un equipo que colecta material particu-
lado atmosférico reteniéndolo en un filtro de membrana con tamaño de poro 
definido de 0,45 µm.

Tipos de análisis

análiSiS textural

Se integran resultados mediante el tamizado en seco en las fracciones 
gruesas (> 50 µm), y densimétrico para las fracciones finas (< 50 µm). Se 
utiliza la representación gráfica de la distribución del tamaño de partículas 
mediante curvas de frecuencia acumulada y cálculo de parámetros esta-
dísticos como el diámetro medio (Scasso et al., 1997). Se propone como 
nueva metodología el uso de gráficos de parámetros de rango vs. profun-
didad. Éstos permiten visualizar en forma integral la variación textural de 
los perfiles, definiendo las clases texturales finas y gruesas con el límite de 
4,3 ø  equivalente a 50 µm.

análiSiS Mineralógico

La evaluación cuantitativa (% en peso) de trizas volcánicas se efectúa por 
a) separación densimétrica del material mineral liviano (δ < 2,4 g.cm-3) y su 
expresión porcentual en peso; y b) reconocimiento y evaluación porcentual 
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con microscopio petrográfico en la fracción de 125 a 74 µm. Se destaca 
que dentro de esta fracción se encuentran trizas volcánicas transportadas en 
suspensión eólica, permitiendo su tamaño el reconocimiento óptico.

análiSiS Fitolítico

La separación y concentración de los fitolitos del suelo rizosférico, como 
también de los sedimentos, se realizaron mediante técnicas y metodologías 
de extracción propuestas por Madella et al. (1998), Zucol et al. (2002) y 
Álvarez et al. (2008). El muestreo para la investigación fitolítica se efectuó 
en dos perfiles y se obtuvieron un total de 26 muestras (12 del perfil  Arroyo 
Barranquita y 14 del perfil Pancanta). De la fracción mineral fina se separó 
una submuestra que corresponde a la fracción de minerales livianos (δ<2,4 
g cm-3). En esta fracción se procedió al reconocimiento, clasificación y cuan-
tificación por recuento con microscopio óptico de los distintos morfotipos 
de fitolitos (Madella et al., 2005). Se destaca que en el material separado 
si bien se concentran los fitolitos, también lo hacen los biomorfos de sílice 
(diatomeas y quistes de crisostomatáceas), una cantidad significativa de formas 
indefinidas de ópalo organogénico y pulvículas volcánicas.

La obtención de fitolitos de las muestras de J. ichu y N. tenuissima (partes 
aéreas) se logró mediante la acenización húmeda, que consiste en una oxidación 
de la materia orgánica con una solución de mezcla concentrada en caliente de 
ácido nítrico- ácido sulfúrico- ácido perclórico (Chapman et al., 1973). Posterior 
al lavado y secado se procedió al reconocimiento óptico de los morfotipos para 
ser comparados con los fitolitos del suelo rizosférico y sedimentos.

análiSiS geoBioquíMico

Para realizar el estudio geoquímico se procesaron 42 muestras (20 del 
perfil Arroyo Barranquita, 14 del perfil Pancanta, 2 de las capas cineríticas 
y 6 de material particulado atmosférico actual). Los análisis se realizaron en 
las fracciones finas (<44 µm) y gruesas (entre 125 y 44 µm). Para eliminar 
los elementos solubles (productos de meteorización) se aplicaron tratamien-
tos de destrucción de materia orgánica (con peróxido de hidrógeno 20 vol.), 
eliminando carbonatos con solución de ácido clorhídrico (1:9) y con limpieza 
de pátinas de óxidos con solución de ácido oxálico (0.2 N). 

El análisis químico elemental de los suelos, sedimentos, cenizas volcánicas 
y de cenizas del material vegetal se realizó mediante espectrometría de fluo-
rescencia de rayos X dispersiva en longitud de onda (FRX-WDS). Se trabajó 
sobre las fracciones texturales finas (<44 µm) que corresponden a material 
mineral mayoritariamente alóctono. Las determinaciones se efectuaron 
sobre 150 mg de muestra sólida pulverizada, soportada en pastillas de ácido 
bórico para su posterior compactación (Perino et al., 1994; D’Angelo et al., 
2002). Se compararon contra curva de calibrado de patrones certificados 
de referencia internacional e internos. Se determinaron 22 elementos entre 
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mayoritarios, minoritarios y trazas. La acenización seca del material vegetal 
se efectuó mediante el secado en estufa a 105 oC, carbonización en mechero 
y calcinación a 550 ºC (Chapman et al., 1973).

El magnesio se analizó mediante espectrometría de emisión óptica con 
plasma acoplado por inducción (ICP-OES) y  el sodio por espectrometría de 
emisión atómica. La disgregación de las muestras para estas determinaciones 
se realizó en un sistema abierto con mezcla agua regia-ácido fluorhídrico-ácido 
perclórico (Merodio et al., 1990). 

El análisis de elementos de tierras raras (ETR) se efectuó sobre muestras 
de fitolitos de las poáceas actuales y de los fitolitos concentrados de niveles 
paleoedáficos mediante espectrometría de masas con plasma acoplado 
inductivamente (ICP-MS) en el Instituto de Ciencias de la Tierra J. Almera, 
ICTJA-CSIC, Barcelona, España (Strasser et al., 2008.b). Este análisis se 
obtuvo sobre la fracción textural fina (<44 µm), mayoritariamente alóctono.

El análisis de ETR sobre las cenizas volcánicas y paleosuelo del nivel 
fosilífero del perfil Arroyo Barranquita se efectuó mediante ICP-OES  en la 
fracción textural fina (<44 µm) que corresponden a material mineral mayo-
ritariamente alóctono.

A los efectos de comparar los datos de ETR de las cenizas volcánicas, 
niveles con mayores contenidos de pulvículas volcánicas y de fitolitos extraídos 
de N. tenuissima se utilizó un diagrama de concentración vs. número atómico, 
donde la concentración está normalizada al valor de condrito referencial, en 
escala logarítmica de base 10. Los ETR se normalizan respecto a condritos 
según Wakita et al. (1971). Se considera que las características geoquímicas 
de dicho material reflejan mejor la procedencia de rocas volcánicas interme-
dias a ácidas (similar a los materiales en estudio) mediante la típica anomalía 
negativa del Eu (Strasser et al., 2008b). 

Para inferir geoquímicamente la intensidad de los procesos de meteori-
zación pasados, correlacionarlos estratigráficamente y compararlos con las 
condiciones edafoclimáticas actuales (definidas por el balance hídrico) se 
recurre al cálculo del índice de alteración química

CIA = Al2O3 / (Al2O3 + CaO + Na2O + K2O3) x 100

propuesto por Nesbitt y Joung (1982), y adoptado por Scasso et al. (1997). 
El cálculo de este índice se realiza en la fracción textural gruesa (125 a 53 
µm) que corresponden a material con predominio autóctono, y que mejor 
refleja las condiciones locales de meteorización. 

Para discriminar y clasificar niveles en función del contenido de cenizas 
volcánicas se propone el uso del programa GCDkit 2.3 (Janoušek et al., 
2006), que clasifica a las rocas volcánicas mediante dos tipos de relaciones 
diferentes: a) Winchester y Floyd (1977) según la relación SiO2/(Zr/TiO2); 
y b) Le Bas et al. (1986) según la relación (Na2O + K2O)/SiO2. En esta 
investigación se adopta la primera relación. Se trabajó sobre de la totalidad 
de muestras de los cuatro perfiles y en la fracción de finos. 
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RESULTADOS

a. Análisis textural
El diámetro medio de los niveles loéssicos y capas cineríticas se determinó 

en base a las respectivas curvas de frecuencia acumulada. Los resultados 
integrados del análisis textural de los perfiles representativos (piedemonte y 
pampa de altura) se reflejan en los gráficos de parámetros de rango vs. pro-
fundidad. Éstos exhiben la distribución del tamaño de partícula y la tendencia 
a definir la fracción gruesa y fina (Fig. 2). 

Figura 2. Análisis textural. Parámetros de rango vs. profundidad. Perfiles Aº. Barran-
quita y Pancanta (Sierra de San Luis, Argentina).
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En el perfil Arroyo Barranquita se desprende que el 75 % corresponde a 
tamaños de partículas menores a 50 µm (limo y arcilla textural). El diámetro 
medio (Mzø) es equivalente a 27 µm. En el perfil Pancanta el 84 % es menor 
de 50 µm (limo y arcilla textural). El diámetro medio (Mzø) es equivalente a 
16 µm. En el perfil El Volcán, de la muestra tomada en la capa cinerítica, el 
80 % es menor a 50 µm, mientras que el diámetro medio (Mzø) es equiva-
lente a 22 µm. En el perfil La Cobrera, de la muestra tomada en la capa 
cinerítica, el 79 % es menor a 50 µm, mientras que el diámetro medio (Mzø) 
es equivalente a 33 µm.

b. Análisis mineralógico
 En el perfil Arroyo Barranquita el reconocimiento y recuento óptico de 

las trizas volcánicas se realizó sobre un total de 20 muestras en la fracción 
de 125 a 74 µm. Los resultados indican que desde la superficie a -150 cm 
poseen contenidos desde 10 a 23 % de triza volcánicas y en progresivo 
aumento. Desde -150 cm a profundidad tienen contenidos variables de 23 
a 28 %. Se destaca el nivel fosilífero (-350 cm) con un valor 26 % (Fig. 3).

No se realizó el análisis óptico de las muestras del perfil Pancanta, teniendo 
en cuenta que el 84 % del material es menor de 50 µm (limo y arcilla textural) 
y el diámetro medio (Mzø) es equivalente a 16 µm. Estas fracciones no poseen 
tamaños adecuados para este tipo de estudio por lo que se caracterizaron 
mediante análisis geoquímicos. 

Figura 3. Porcentaje total de trizas volcánicas vs. profundidad del perfil Arroyo 
Barranquita.
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c. Análisis fitolítico 

PerFil arroyo Barranquita

Se reconocieron y cuantificaron fitolitos con respecto al porcentaje total 
de la fracción, determinándose contenidos entre el 1 y 9 %. Se identificaron 
17 morfotipos, resultando en general el predominio de células cortas como 
Rondel, seguidos por Bilobate short cell y, dentro de éstos, existen niveles 
con abundantes bilobados tipo Stipa de extremos convexos. En la secuencia 
de todo el perfil, se destacan tres niveles de mayor abundancia de fitolitos, 
además del nivel superficial (Fig. 4). Por niveles se obtuvo:

– Nivel I (0 a -10 cm). Este nivel superficial presenta un 6 % de fitolitos 
con respecto al total de material concentrado. El 43 % corresponde a 
Rondel y Bilobate short cell.

– Nivel II (-100 a -140 cm). Posee un 7% de fitolitos respecto del total 
y tiene el 27% de Rondel y Bilobate short cell.

– Nivel III (-180 a 210 cm). Tiene el 4 % de fitolitos respecto del total y 
un 28 % corresponde a Rondel y Bilobate short cell.

– Nivel IV (-300 a -350 cm). Es coincidente con el nivel fosilífero datado. 
Presenta un 9 % de fitolitos con respecto al total. El 42 % corresponde 
a Rondel y Bilobate short cell.

PerFil Pancanta

Los contenidos de fitolitos respecto del total de la fracción presentaron 
valores entre el 4 y 15 %. Se destacan tres niveles de mayor abundancia de 
fitolitos, además del nivel superficial (Fig. 4). Al igual que en el perfil Arroyo 
Barranquita (piedemonte) se identifican los mismos morfotipos. En general, 
y a lo largo de todo el perfil, se destaca la presencia de biomorfos de sílice. 
Se obtuvo por niveles:

– Nivel I (0 a -10 cm). Este nivel superficial presenta un 15 % de fitolitos 
con respecto al total y un aumento de biomorfos de sílice. El 38 % 
corresponde a Rondel y Bilobate short cell.

– Nivel II (-80 a -100). Posee un 9 % de fitolitos con respecto al total. El 
50 % corresponde a Rondel y Bilobate short cell.

– Nivel III (-230 a -270). Tiene un 7 % de fitolitos con respecto al total. 
El 42 % corresponde a Rondel y Bilobate short cell.

– Nivel IV (-280 a -330 cm). Presenta un 7 % de fitolitos respecto del total 
con los morfotipos descriptos y con mayor abundancia de biomorfos 
de sílice.
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Figura 4. Concentración total de fitolitos vs. profundidad. Perfiles Arroyo Barranquita 
y Pancanta (niveles paleoedáficos inferidos).

d. Análisis geobioquímicos
Los datos analíticos de suelos rizosféricos de cenizas de N. tenuisima, J. 

ichu y de sus respectivas relaciones se exhiben en la Tabla 1. Se observa que 
las relaciones planta/suelo resultan mayores para SiO2, CaO, K2O, P2O5, 
Ni, Cu, Zn, tanto en la parte aérea como en sus partes radiculares. Coinci-
dentemente Ni, Cu, Zn se concentran en los niveles paleoedáficos inferidos 
por la abundancia de fitolitos (Fig. 5).
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Figura 5. Relación Zn/Ni, y porcentaje de fitolitos vs. profundidad en el perfil Pancanta.
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Tabla 1. Datos de análisis químico y relaciones respectivas de suelos rizosféricos, 
cenizas de Nassella tenuissima y Jarava ichu.

Elemento SR1 SR2 CZN1 CZN2 CZJ1 CZJ2
CZN1/

SR1
CZN2/

SR1
CZJ1/
SR2

CZJ2/
SR2

SiO2 (%) 68,1 69,4 79,3 61,2 80,2 71,6 1,16 0,9 1,15 1,03

Al2O3 (%) 13,1 13,2 6,2 7,8 1,6 2,5 0,47 0,59 0,12 0,19

Fe2O3 (%) 5,36 6,06 0,38 1,17 1,1 3,4 0,07 0,22 0,18 0,56

TiO2 (%) 0,87 0,98 0,12 0,19 0,1 0,3 0,14 0,22 0,1 0,31

MnO (%) 0,09 0,09 0,03 0,08 0,03 0,11 0,33 0,89 0,33 1,22

CaO (%) 3,1 3,1 4 10,08 4,2 9,3 1,3 3,25 1,35 3

K2O (%) 2,6 2,6 5,6 11,33 8,4 7,2 2,15 4,36 3,23 2,77

P2O5 (%) 0,25 0,26 0,41 0,46 1,05 1,1 1,64 1,84 4,04 4,23

Cs (ppm) 6 7 vest. 7 vest. vest. - - - -

Rb (ppm) 76 79 29 58 47 43 0,38 0,76 0,59 0,53

Ba (ppm) 520 543 57 201 113 177 0,11 0,39 0,21 0,32

Sr (ppm) 292 313 135 322 128 117 0,46 1,1 0,41 0,37

Ni (ppm) 14 13 51 147 34 44 3,64 10,5 2,61 3,38

Zn (ppm) 90 88 150 528 126 533 1,66 5,86 1,43 6,05

Cu (ppm) 24 24 73 224 98 176 3,04 9,33 4,08 7,33

Pb (ppm) 27 25 37 81 13 127 1,37 3 0,52 5,08

Cr (ppm) 50 58 18 35 9 18 0,36 0,7 0,15 0,31

Ga (ppm) 15 19 8 8 7 8 0,53 0,53 0,37 0,42

Zr (ppm) 293 368 vest. vest. 60 104 - - 0,16 0,28

En la Tabla 2 se presentan los datos analíticos de los elementos trazas 
obtenidos por FRX. Corresponden a los perfiles El Volcán, La Cobrera, 
Arroyo Barranquita, Pancanta y material particulado atmosférico. De ella se 
desprende que la concentración de estos elementos es similar tanto en los 
perfiles, como para el material particulado atmosférico. 

Los datos analíticos obtenidos por ICP-MS de elementos trazas en dos 
muestras de concentrados fitolíticos de los niveles paleoedáficos seleccionados 
(Perfiles Arroyo Barranquita y Pancanta) son similares. Lo mismo ocurre entre 
los concentrados fitolíticos de N. tenuissima de los dos sitios muestreados y 
que se presentan en la Tabla 3. 
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Tabla 2. Datos analíticos de los elementos trazas en los perfiles El Volcán, La 
Cobrera, Arroyo Barranquita, Pancanta y polvos eólicos.

Elemento Volcán PBprom. PMS15 Cobrera PPprom Polvos

Cs (ppm) 8 6 4 8 5 vest.

Rb (ppm) 59 98 104 55 151 87

Ba (ppm) 613 566 607 645 689 297

Sr (ppm) 310 347 348 307 146 352

Ni (ppm) 5 16 15 5 26 13

Zn (ppm) 87 84 85 84 110 357

Cu (ppm) 56 40 52 26 52 126

Pb (ppm) 34 46 51 41 4 60

Cr (ppm) 11 49 45 13 60 39

Ga (ppm) 19 20 19 18 18 11

Zr (ppm) 182 393 386 189 244 236

Tabla 3. Datos analíticos de los elementos trazas en concentrados fitolíticos de los 
Perfiles Arroyo Barranquita, Pancanta y de Nassella tenuisima.

Elemento Nass B Nass P Meg10 Panc4

Cs (ppm) 0,3 0,35 10,03 11,45

Rb (ppm) 8,31 7,66 100,66 112,22

Ba (ppm) 37,79 38,41 557,13 442,61

Sr (ppm) 18,57 14,56 253,42 104,07

Ni (ppm) 9,69 4,63 6,04 10,1

Zn (ppm) 39,54 54,51 63,35 71,64

Cu (ppm) 10,37 11,61 14,8 23,62

Pb (ppm) 5,57 3,53 10,34 11,83

Cr (ppm) 8,52 5,19 16,41 34,88

Ga (ppm) 1,16 1,01 12,97 14,76

Zr (ppm) 9,46 11,71 91,44 72,61
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Los resultados de los análisis de ETR obtenidos por ICP-OES e ICP-MS 
sobre fitolitos de N. tenuissima y concentrados fitolíticos (fracción liviana) 
de cuatro niveles paleoedáficos (dos del perfil Arroyo Barranquita y dos del 
perfil Pancanta) de las capas cineríticas (El Volcán y La Cobrera) y del nivel 
fosilífero del perfil Arroyo Barranquita se exhiben en la Tabla 4.

De ella se desprende que la sumatoria de ETR livianas y pesadas oscilan en 
el orden de 5 µg g-1 para los fitolitos de las partes aéreas de N. tenuissima. 
Los cuatro niveles paleoedáficos presentan valores de concentración variable 
entre 46 y 69 µg g-1. Las capas cineríticas dan concentraciones de 74 µg g-1 
(El Volcán) y 82 µg g-1 (La Cobrera); el nivel fosilífero da 74 µg g-1.

Tabla 4. Concentración de ETR en fitolitos, capas cineríticas y niveles paleoedáficos. 

Elemento Nass B Panc4 Panc14 Meg4 PMS15 Meg10 Volcán Cobrera

La 0,99 14,41 11,51 10,22 29 11,86 23,9 30

Ce 1,99 28,83 21,45 18,89 - 22,1 - -

Pr 0,21 3,29 2,45 2,08 - 2,44 - -

Nd 0,75 12,3 8,8 7,29 28 8,43 29 31

Sm 0,15 2,33 1,63 1,31 6 1,5 5,9 6

Eu 0,04 0,52 0,49 0,37 0,52 0,38 0,86 0,72

Gd 0,17 2,32 1,77 1,4 5,2 1,6 7,1 7,7

Tb 0,03 0,33 0,26 0,22 - 0,24 - -

Dy 0,19 1,84 1,69 1,39 - 1,49 - -

Ho 0,04 0,32 0,33 0,28 - 0,29 - -

Er 0,12 1,01 1,09 0,92 3,7 0,94 3,3 3,3

Tm 0,02 0,14 0,16 0,14 - 0,14 - -

Yb 0,12 0,96 1,09 0,94 1,5 0,96 3,3 2,4

Lu 0,02 0,15 0,17 0,15 0,53 0,15 0,67 0,67

Total(ppm) 4,85 68,75 52,89 45,6 74,45 52,52 74,03 81,79

Con los datos de ETR normalizados a condrito se efectúan las relaciones 
discriminatorias de procedencia (livianos vs. pesados) y sus resultados se 
presentan en la Tabla 5.

Se observa que las capas cineríticas (El Volcán, La Cobrera) y el material 
loéssico del perfil Arroyo Barranquita poseen un predominio de livianos.

La Fig. 6 muestra la comparación de los datos de ETR normalizados a 
condrito de las cenizas volcánicas, niveles con mayores contenidos de pulví-
culas volcánicas y de fitolitos de N. tenuissima. Se observa que los patrones 
normalizados son muy semejantes, con la típica anomalía negativa de Eu.
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Tabla 5. Relaciones de ETR discriminatorias de procedencia (livianos vs. pesados).

Muestra La/Lu La/Yb La/Sm Eu/Sm AN.de Eu

 Nass B 49,5 8,25 6,6 0,27 0,76

Panc4 96,06 15 6 0,22 0,68

Pan14 67,7 10,56 7 0,3 0,87

Meg4 68,13 10,87 7,8 0,28 0,82

Meg10 79,06 12,35 7,9 0,25 0,74

PMS15 54,72 19,3 4,8 0,09 0,27

Volcán 35,67 7,24 4 0,14 0,41

Cobrera 44,78 12,5 5 0,12 0,33
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Figura 6. Comparación de patrones de ETR normalizados.
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Del cálculo del índice de alteración química (CIA) y de su representación 
gráfica vs. profundidad se obtiene que en el perfil Arroyo Barranquita apa-
recen tres niveles con valor CIA = 61 %, igual al del nivel superficial actual 
(Fig. 7). En el mismo perfil, se visualizan tres niveles con valores máximos 
relativos de CIA = 65 a 66 %. En el Perfil Pancanta se detectan dos niveles 
con valor CIA = 63 %, igual al del nivel superficial actual, y tres niveles con 
valores máximos relativos de CIA = 65 a 67 %.
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La discriminación de niveles en función del contenido de cenizas volcáni-
cas, obtenidos mediante el programa GCDkit 2.3 (Janoušek et al., 2006), 
de acuerdo a la propuesta de Winchester y Floyd (1977), se presentan en 
la Fig. 8.

Se observa que las cenizas volcánicas (La Cobrera, El Volcán) y los niveles 
de mayor contenido en pulvículas (Arroyo Barranquita y Pancanta) se agrupan 
en el campo de composición dacítica. 
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Figura 8. Discriminación de material cinerítico mediante el programa GCDkit 2.3.

DISCUSIÓN

Los resultados de los análisis texturales presentados de acuerdo a la nueva 
propuesta metodológica con el uso integrado de gráficos de parámetros de 
rango vs. profundidad permiten identificar etapas de sedimentación, erosión y 
pedogénesis. En el gráfico la contracción simétrica de las curvas a la mediana 
(ø50) permite interpretar que durante la sedimentación se han dado condi-
ciones de estabilidad y equilibrio de los procesos. Los picos con tendencia a 
las fracciones gruesas indican etapas de erosión y removilización. Aquellos 
con tendencias a finos se interpretan como condiciones de mayor intensidad 
de pedogénesis. Se distinguen en el perfil Arroyo Barranquita tres niveles de 
estabilidad de los procesos y tres de mayor intensidad de pedogénesis. En el 
perfil Pancanta dos de estabilidad y dos de máxima intensidad.

La presencia de trizas volcánicas detectadas por microscopía óptica en 
la fracción de 125 a 74 µm en el perfil Arroyo Barranquita indica que en la 
secuencia del mismo hubo aporte, reciclado y mezcla del material cinerítico. 
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 El estudio fitolítico permite inferir que en ambos perfiles, además del 
superficial, existen tres niveles caracterizados por morfotipos similares a la 
actual cobertura de poáceas. Los niveles de mayor concentración de fitolitos 
exhiben una coincidencia en profundidad con los texturales de mayor inten-
sidad pedogenética.

Los valores de concentración promedio de los elementos trazas en los 
perfiles Arroyo Barranquita, Pancanta y en los polvos eólicos son muy simi-
lares al de las capas cineríticas de El Volcán, La Cobrera y el nivel fosilífero 
PMS15. Esto permite inferir que el reciclado del material volcánico en sus-
pensión eólica fue continuo. El incremento de las concentraciones de Zn y 
Cu en el material particulado atmosférico se asocia a la época del año en que 
se realizó el muestreo, donde aumenta la suspensión del material orgánico 
particulado; estos elementos son nutrientes esenciales de las plantas.

El predominio de ETR livianas en las muestras de los cuatro perfiles 
indican que el aporte cinerítico, transportado en suspensión eólica, es de 
composición mesosilícica a ácida y se corresponde a las zonas de margen 
continental activo (cordillera de los Andes). Existe similitud de los patrones 
normalizados a condritos entre las cenizas volcánicas, niveles con mayores 
contenidos de pulvículas volcánicas y de fitolitos de N. tenuissima, con la 
típica anomalía negativa de Eu. Se puede aseverar que las cenizas de El Vol-
cán y La Cobrera corresponden al mismo evento volcánico. De igual modo 
se destaca que los fitolitos de N. tenuissima, mantienen la forma dentro de 
concentraciones menores. 

La determinación del CIA se considera como una herramienta útil para 
determinar el grado de alteración química mediante una expresión numérica 
relativa en rocas, suelos y sedimento de la corteza terrestre. Este índice permite 
inferir la intensidad de los procesos de meteorización pasados y compararlos 
con las condiciones edafoclimáticas actuales, definidas por el balance hídrico 
en el piedemonte y en pampas de altura de la Sierra de San Luis. Nesbitt y 
Joung (1982) consideraron que el material lábil de la corteza superior está 
constituido en un 75 % de feldespatos y vidrio volcánico. Valores entre 45 
y 55 % indicarían que no existe potencialmente meteorización química. El 
valor 100 corresponde al mineral de arcilla caolinita. 

En el perfil Arroyo Barranquita aparecen tres niveles con valor CIA = 61 
%, igual al del nivel superficial actual. Se infiere que estos niveles paleoed-
áficos se desarrollaron bajo condiciones de balance hídrico negativo, y con 
suelos similares a los actuales (Haplustoles énticos). Los tres niveles con 
valores máximos relativos de CIA = 65 a 66 %, indican que los procesos 
de pedogénesis han sido de mayor intensidad que los actuales, y se pueden 
definir como paleosuelos. 

En el Perfil Pancanta, se detectan dos niveles con valor CIA = 63 %, igual 
al del nivel superficial actual. Se deduce que se desarrollaron bajo condiciones 
de balance hídrico positivo y con suelos similares a los actuales (Hapludoles 
údicos). Los tres niveles con valores máximos relativos de CIA = 65 a 67 % 
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indican que los procesos de pedogénesis han sido de mayor intensidad que 
los actuales y se pueden definir como paleosuelos.

En base a lo expuesto se pueden realizar correlaciones de los distintos 
niveles e inferir condiciones edafoclimáticas dominantes durante el desarro-
llo de los perfiles representativos de piedemonte y pampa de altura. Si bien 
en ambos el número de niveles determinados por los diferentes análisis es 
variable se han seleccionado aquellos que presentan mayor intensidad de las 
propiedades graficadas en función de la profundidad. 

A la profundidad de -350 a -300 cm existe en ambos perfiles una coin-
cidencia de niveles texturales de concentración de fitolitos y del CIA con el 
nivel fosilífero del perfil Arroyo Barranquita. Por ello, estos niveles se corre-
lacionan y se le asignan una edad de 11.929±170 años AP. Las condiciones 
edafoclimáticas fueron de mayor intensidad de pedogénesis que las actuales.

El Nivel III de concentración fitolítica (-300 a -200 cm) es coincidente en 
ambos perfiles y se corresponde texturalmente a una etapa de condiciones 
de estabilidad en equilibrio de los procesos de deposición, erosión y pedo-
génesis. Refuerza esta inferencia la preservación y ensamblado de algunos 
fitolitos encontrados. Las condiciones edafoclimáticas fueron semejantes a 
las actuales en ambos sitios.

Durante el desarrollo de ambos perfiles, entre los -200 y -100 cm, se 
definen distintos niveles. Se destaca que la intensidad de meteorización 
química ha sido mayor que en la actualidad en el perfil Arroyo Barranquita, 
mientras que en el perfil Pancanta se dieron condiciones similares a las de 
su correspondiente nivel superficial. En la profundidad -115 cm del perfil 
Pancanta han sido datados los compuestos húmicos por 14C en una edad de 
2910 ±90 años AP (LATYR, 2010). 

Entre los -100 y -20 cm de profundidad existe coincidencia textural y de 
CIA en ambos perfiles. En el perfil Pancanta, a la profundidad de -60 cm, 
han sido datados los compuestos húmicos por 14C en una edad de 1270 ±50 
años AP (LATYR, 2010). 

De la comparación de los diagramas de discriminación y de los patrones 
de ETR normalizados a condritos se desprende que las capas de cenizas vol-
cánicas corresponden a un mismo evento de composición dacítica, al igual 
que los niveles cineríticos inferidos. 

En el perfil Pancanta, al haber tenido mayor intensidad los procesos de 
meteorización las muestras, han quedado enriquecidas en cuarzo y se ven 
discriminadas en el correspondiente diagrama (Fig. 8). La capa de ceniza 
del perfil La Cobrera y el nivel cinerítico inferido del perfil Pancanta se han 
preservado de esas condiciones de meteorización, viéndose agrupadas con 
las muestras del perfil Arroyo Barranquita.
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CONCLUSIONES

–Las capas cineríticas El Volcán y La Cobrera son de composición dacítica. 
La forma de sus respectivos patrones de elementos de tierras raras normali-
zadas es prácticamente coincidente. Por ello y por su posición estratigráfica, 
se deduce que ambas pertenecen al mismo evento eruptivo.

–Se infiere la capa cinerítica en el perfil Arroyo Barranquita (-327 a -350 
cm) y en el perfil Pancanta (-304 a -308 cm) por la discriminación geoquímica 
lograda mediante el uso de la relación SiO2/(Zr/TiO2).

–La evaluación óptica de trizas volcánicas en el perfil Arroyo Barranquita 
desde superficie a profundidad oscila entre 0,6 y 1,4 % p/p. La presencia 
en todos los niveles indica que el aporte, mezcla y removilización del material 
volcánico transportado en suspensión eólica fue continuo durante la historia 
deposicional de los mantos loéssicos del piedemonte. Se infiere la misma 
situación para la pampa de altura.

–El nivel cinerítico inferido en los perfiles Arroyo Barranquita y Pancanta, 
por su elevado contenido en trizas volcánicas, quimismo y posición estrati-
gráfica es coincidente con el nivel fosilífero del Megatherium americanum, 
lo que permite deducir que son sincrónicos con una edad de 11.929 ±170 
años AP. Éstos, a su vez, se correlacionan con las capas de cenizas volcánicas 
de los perfiles de El Volcán y La Cobrera.

–En ambos perfiles se determinan además del superficial tres niveles 
caracterizados por morfotipos representativos de la vegetación actual, con 
predominio de pajonales de Nassella tenuissima y Jarava ichu. 

–Se definen niveles paleopedológicos en función de los valores del índice 
de alteración química. Se realizan inferencias paleoedafoclimáticas cotejando 
este valor con el balance hídrico actual del sitio. En el perfil Arroyo Barranquita 
se determinan tres niveles paleoedáficos similares al superficial actual y dos en 
el perfil Pancanta. A su vez, en el perfil Arroyo Barranquita se identificaron 
tres niveles de mayor intensidad de pedogénesis y dos en el perfil Pancanta.

–En el perfil representativo de pampa de altura, se dataron por el método 
C14 convencional dos niveles paleoedáficos: Panc3 (-60 cm) de 1270 ±50 
años AP y Panc5 (-90 cm) de 2910 ±90 años AP.

–En general, las condiciones paleoedafoclimáticas en pampa de altura 
han sido de mayor intensidad pedogenética, con vegetación de poáceas más 
tupida que en el piedemonte. En ambos sitios se distinguen niveles cuyas 
condiciones pedogenéticas han sido similares a las actuales y otros de mayor 
intensidad. Esto queda evidenciado a partir de los valores mayores en CIA y 
en el abundante contenido de fitolitos.

–Mediante la nueva propuesta metodológica de integración de análisis 
texturales, geobioquímico y fitolíticos se logró una mejor aproximación para 
correlacionar y reconstruir la historia de los procesos paleopedológicos 
durante la sedimentación loéssica en el piedemonte y en la pampa de altura 
de la Sierra de San Luis (Argentina).
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Resumen: El transporte atmosférico y el intercambio en la interfase 
aire-agua son mecanismos importantes de movilización en el ciclo global 
del mercurio. Los sedimentos actúan como trampas eficientes de Hg y, al 
mismo tiempo, como fuentes secundarias, liberándolo a la solución bajo 
condiciones ambientales adecuadas. El objetivo de este trabajo es carac-
terizar las concentraciones de Hg en la cuenca del Río Suquía, usando 
las concentraciones determinadas en sedimentos actuales del lecho del 
río y del fondo de las Lagunas de Mar Chiquita y del Plata (Argentina). 
El registro histórico de este elemento se analizó en un testigo de la 
Laguna del Plata donde desemboca el río. La determinación de Hg total 
particulado (HgTp) se realizó mediante espectrometría de absorción ató-
mica, obteniéndose valores que variaron entre 2-131 µg.kg-1. Se observó 
además que la concentración de Hg total es aproximadamente 7 veces 
mayor en la fracción limosa que en la fracción arenosa de los sedimentos. 
Las mayores concentraciones se encuentran en los ríos de las cabeceras de la 
cuenca donde se encuentran vetas mineralizadas con sulfuros metálicos, por lo 
que es de esperar que estos minerales sean transportados aguas abajo durante 
la meteorización de las rocas y acumulados en el dique San Roque y en los 
ríos que nacen de él. En el testigo se observa que las mayores concentraciones 
de Hg total particulado se registraron en los períodos de máximos niveles, lo 
cual tiene estrecha relación con el modelo de transporte actual. De acuerdo 
con la dinámica hidrológica actual en períodos más lluviosos el transporte de 
sedimentos es mayor desde las cabeceras de la cuenca. En estas condiciones 
el Hg alcanza la laguna probablemente adsorbido en óxidos de Fe y Mn y se 
libera a la solución como consecuencia de los elevados valores de salinidad del 
agua. En períodos de mayor aridez el Hg liberado pudo haberse incorporado 
a los sedimentos coprecipitado con carbonatos o adsorbido, mientras que en 
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períodos más húmedos la mayor actividad biológica en la laguna favoreció la 
asociación del Hg con la materia orgánica. 

Palabras clave: Contaminación, Laguna del Plata, Registro sedimen-
tario, extracciones selectivas.

Historical mercury record in the Suquía River basin,  
Córdoba (Argentina)

Abstract: Exchange at the air-water interface and atmospheric mobi-
lization are important features in the global mercury cycle. Sediments 
can represent efficient Hg traps and archives of past contamination and 
act as secondary sources, releasing Hg again into solution under suitable 
environmental conditions. The aim of this work is to characterize mercury 
concentrations determined in present riverbed sediments and Laguna del 
Plata and Mar Chiquita Lakes bottom sediments (Argentina). The historical 
record of this element was performed in the Laguna del Plata sediment 
core, where Suquía river mouths. Total particulate mercury (HgTp) was 
analyzed by cold vapour atomic absorption spectrometry and the mea-
sures threw values between 2-131 µg/kg. It was observed that total Hg 
concentrations are ~7 times higher in the silty fraction of the sediments 
than in the sandy one. The higher concentrations are located in the basin 
headwater rivers where it is possible to find metallic sulphur in mineralised 
veins, therefore it is expected that these minerasl are carried downstream 
during rocks weathering and accumulated in the San Roque dam and riv-
ers that start in it. On the sediment core the higher total particulate Hg 
concentrations are registered in the periods with maximum lake levels, 
which has a close relationship with the actual transport model. According 
to the actual hydrological dynamics, in rainy periods, sediment transport 
from the basin headwaters is higher. Under these conditions, Hg reaches 
the lake probably adsorbed onto Fe and Mn (hydr)oxides, and released 
to the solution as a consequence of the high water salinity. In more arid 
periods, the released Hg could have been incorporated to the sediments 
as co-precipitated with carbonates or adsorbed, while in more humid 
periods the higher biological activity in the lake favours Hg association 
with organic matter.

Key words: Contamination, Laguna del Plata, Sedimentary record, 
Selective extractions.

INTRODUCCIÓN

El mercurio es un contaminante natural de origen volcánico (Fitzgerald y 
Lamborg, 2003) cuyo ciclo puede verse afectado por actividades humanas 
tales como la combustión de carbón, industrias y actividades mineras. Estas 
alteraciones son responsables de las acumulaciones observadas en sedimen-
tos del Hemisferio Norte que resultan entre tres a cinco veces mayores que 
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en tiempos preindustriales (Selin, 2009). El mercurio particulado puede 
explicar más del 90 % del Hg total en sistemas de agua dulce, estuarios o 
zonas costeras (Fitzgerald y Mason, 1997; Balcom et al., 2004; Schäfer et 
al. 2006) donde aparece asociado a las partículas en suspensión. Por ello 
los sedimentos de esos sistemas acuáticos constituyen trampas efectivas de 
Hg, convirtiéndose a lo largo del tiempo en registros óptimos de antiguas 
contaminaciones (Gagnon et al., 1997; Castelle et al., 2007).

En países como Canadá, Francia, Suiza y China las mayores concentraciones 
de Hg se observan a comienzos del siglo XIX debido al crecimiento industrial 
y poblacional. Los períodos de altas concentraciones suelen coincidir con 
algunos períodos históricos donde hubo un marcado desarrollo industrial tales 
como la “era del oro” de 1860, la Segunda Guerra Mundial (1935-1945), 
el desarrollo de actividades mineras no controladas en Francia (1986) y con 
algunos accidentes industriales (por ejemplo, Canadá, finales de 1960). Estos 
acontecimientos fueron responsables de la liberación y acumulación en los 
sedimentos de grandes concentraciones de este metal.

Desde mediados del siglo XX se han tratado de adoptar medidas tendien-
tes a reducir las cantidades de Hg liberadas al medioambiente, las cuales 
incluyeron  la implementación de tecnologías limpias, la mejora en los sis-
temas de tratamiento de aguas residuales y, sobre todo, aplicación de leyes 
ambientales más estrictas. A pesar de todo esto las concentraciones de Hg 
son aún hoy 2 a 3 veces más elevadas que en tiempos preindustriales en 
el Hemisferio Norte (Von Gunten et al., 1997, Johannessen et al., 2005, 
Castelle et al., 2007). China es un caso particular, ya que con la Revolución 
Cultural (que comenzó en ese país en 1970) las concentraciones de Hg en 
sedimentos se multiplicaron por 7 hasta alcanzar actualmente concentra-
ciones 16 veces superiores a las registradas durante la época preindustrial 
(Liu et al., 2012).

En el Hemisferio Sur, por el contrario, las concentraciones de Hg están 
asociadas a la explotación minera del oro. En Colombia, Brasil, Bolivia y Perú 
se han encontrado altas concentraciones de Hg en sedimentos de ríos, lagos, 
suelos, peces y cabellos humanos en poblados cercanos a las explotaciones 
mineras. En Brasil el auge minero se desarrolló entre 1979-1995, pero 
en la actualidad siguen detectándose altos niveles de Hg. Esto se debe a la 
removilización de sedimentos y cambios en la utilización del suelo como, por 
ejemplo, conversión de bosques en pastizales (Olivero et al., 2002; Rodrígues 
Bastos et al., 2006).

Estudios llevados a cabo en el Río de la Plata (Argentina) en sedimentos 
de costas uruguayas muestran que las concentraciones de Hg y otros metales 
pesados están relacionadas a efluentes municipales, desechos industriales y 
una refinería de petróleo, entre otros. Los valores más elevados corresponden 
a sedimentos más cercanos a las costas (Muniz et al., 2004).

En Argentina De Marco et al. (2006) realizaron un estudio de las concen-
traciones de Hg total en sedimentos y biota en tres sistemas estuarinos de la 
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costa bonaerense entre los años 1980-2005. De acuerdo con lo observado 
por estos investigadores los valores de Hg total disminuyeron significativa-
mente (p <0,001) en los últimos 25 años y esta tendencia se atribuye a la 
mejora en las prácticas industriales de la región.

En la cuenca del Río Suquía (ubicada en la región Central de Argentina) 
la calidad del agua del río disminuye desde sus nacientes hasta regiones 
próximas a su desembocadura en la laguna del Plata (Pesce y Wunderlin, 
2000; Wunderlin et al., 2001; Monferrán et al., 2011; Pasquini et al., 
2011) como consecuencia de vertidos urbanos e industriales tratados en 
forma inadecuada.

Asimismo, algunos estudios han incluido el análisis de los sedimentos de 
fondo tomados en distintos puntos a lo largo de la cuenca y han observado 
también un incremento en las concentraciones de metales aguas abajo (Gaiero 
et al., 1997; Merlo et al., 2011). Los niveles de metales en sedimentos no 
resultan demasiado elevados cuando se los compara con materiales simila-
res tomados en ciudades del hemisferio Norte donde el nivel de desarrollo 
industrial es mucho mayor y más prolongado en el tiempo. 

En este trabajo se analiza la distribución espacial y temporal (últimos 
80 años) de las concentraciones de Hg en sedimentos de la cuenca del Río 
Suquía, como así también las posibles fuentes de aporte de este elemento. 
Esta cuenca resulta particularmente interesante debido a que está sujeta a un 
desarrollo industrial incipiente y es altamente sensible a los cambios climáticos 
registrados en el Sur de Sudamérica. 

MATERIALES Y MÉTODOS

Área de estudio
El río Suquía es uno de los mayores cursos de agua superficial en la pro-

vincia de Córdoba. Sus nacientes se encuentran en las Sierras Pampeanas de 
Córdoba, donde existen mineralizaciones metalíferas variadas (por ej., Mutti et 
al., 2005) y desemboca en la Laguna del Plata (situada en el margen suroeste 
de la Laguna Mar Chiquita). En su recorrido, el río atraviesa de Oeste a Este 
la ciudad de Córdoba, la segunda ciudad más poblada de Argentina (con 
1,3 millones de habitantes) y que cuenta con numerosas industrias de tipo 
automotriz, manufacturera, alimenticia, de pinturas, entre otras. El río cruza 
también la depresión loésica de la Llanura Chacopampeana caracterizada 
por ser una de las zonas agrícolas más importante del país.

El área de Mar Chiquita está compuesta por la Laguna del Plata, la Laguna 
Mar Chiquita y los bañados del río Dulce y ha sido declarada sitio Ramsar 
por las Naciones Unidas (Bucher et al., 2006; <http://ramsar.wetlands.org>) 
debido a que hospeda muchas especies amenazadas y algunas emblemáticas, 
así como también una abundante y diversa fauna de aves playeras. Tres ríos 
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son los que descargan sus aguas en la laguna: Suquía, Xanaes y Dulce, siendo 
este último el que produce el mayor aporte.

En los primeros 75 años del siglo XX Mar Chiquita estuvo caracterizada 
por períodos de niveles bajos, intercalados con estadíos altos, el último de 
los cuales se produjo entre los años 1999 y 2005 (Leroy et al., 2009). A 
partir de ese momento los niveles comenzaron a ser decrecientes hasta la 
actualidad. Los niveles bajos y altos están definidos como inferiores o supe-
riores al nivel medio de la laguna (66,5 m.s.n.m.) los cuales son sincrónicos 
con la disminución o el aumento de las precipitaciones medias regionales 
(Piovano et al., 2002). Como consecuencia de las fluctuaciones en los 
niveles de la laguna se produjeron variaciones en los niveles de salinidad 
desde valores máximos de 360 g.L-1 registrado en 1911 (Frank, 1915) o 
270 g.L-1 registrado en 1970 (Martínez, 1991) a un valor mínimo de 35 
g.L-1 registrado en 1989 (Martínez et al., 1994). Incluso en los períodos de 
extrema sequía la laguna nunca estuvo seca gracias a la recarga proveniente 
de aguas subterráneas (Piovano et al., 2002, 2004 a,b) pero sí tuvo una 
desconexión de la Laguna del Plata alrededor del año 1970 (Reati et al., 
1997). Esta desconexión se vio reflejada en una alteración en la tasa de 
sedimentación de la laguna del Plata debido a que la misma disminuye en 
períodos de alto nivel, cuando una parte de los sedimentos puede alcanzar 
el cuerpo de agua principal y aumenta en períodos de bajo nivel cuando 
los sedimentos aportados por el río Suquía quedan retenidos totalmente 
en la Laguna del Plata. 

El clima en el área de estudio es típicamente continental, semihúmedo a 
semiárido, donde el 80 % de las precipitaciones se concentran entre Octu-
bre y Marzo (Pasquini et al., 2011) coincidiendo con el verano austral. Las 
máximas descargas del río Suquía se registran también durante este período. 
La temperatura media anual es de 16 °C con máximas de 40 °C en verano 
y mínimas de 0 °C en invierno. 

Muestreo y preparación de las muestras
Con el fin de analizar la distribución espacial de las concentraciones de 

Hg en los sedimentos de cauce de los ríos de la cuenca del Río Suquía se 
seleccionaron un total de 16 estaciones de muestreo, cuya ubicación se 
muestra en la Fig. 1.

Además de muestras de sedimentos, en cada estación se tomaron mues-
tras de agua. En un sector próximo a la desembocadura del río Suquía en 
la laguna del Plata se extrajo un testigo de 1,2 m de longitud (LP11-1- 30° 
51’ 43.3’’ S, 62° 40’ 47.4’’ W) con un muestreador manual Eijkelkamp. 

Las muestras de sedimento de cauce se almacenaron en bolsas plásticas 
hasta el posterior tratamiento en el laboratorio. Los testigos se conserva-
ron cerrados en cámara fría a 4 °C hasta su traslado al laboratorio EPOC 
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(Environnements et Paléoenvironnements Océaniques et Continentaux) 
de la Université de Bordeaux 1 (Francia).

 Una vez en el laboratorio se abrió el testigo cortándolo longitudinalmente 
a fin de realizar la descripción sedimentológica correspondiente y tomar las 
muestras necesarias para los posteriores análisis químicos y mineralógicos. 
Previo a la toma de muestras se tomaron radiografías utilizando un equipo 
de rayos X acoplado a un amplificador de energía de alto brillo y una cámara 
con dispositivos de carga acoplada que permite obtener una imagen SCOPIX 
de alta resolución de 256 niveles de grises.

La toma de muestras para análisis químicos y mineralógicos se realizó 
con una resolución de 0,5 cm. Las muestras de sedimentos de río fueron de 
secadas a estufa a 50 °C y tamizadas a fin de separar las fracciones granulo-
métricas correspondientes a partículas menores a 3 mm (fracción arenosa) 
y 62 µm (fracción limosa) respectivamente. 

Tanto las muestras de sedimentos de fondo como las extraídas desde el 
testigo fueron molidas en mortero de ágata previo a la realización de las 
determinaciones.

Figura 1. Área de estudio y localización de los puntos de muestreo.
 El diámetro de los círculos es proporcional a la concentración de Hg en la fracción limosa 

de los sedimentos de cauce.
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Determinaciones analíticas en testigos y sedimentos de fondo
La concentración total de mercurio (Hg total particulado) fue determinada 

en alícuotas de 70-100 mg de sedimento seco por espectrometría de absorción 
con vapor frío (vapor de O2) previa incineración y amalgamación, utilizando 
un analizador directo de mercurio (Direct Mercury Analyzer – DMA 80, 
MILESTONE). Con este método se analizaron las muestras de sedimentos de 
lecho del río Suquía y sus tributarios, los sedimentos de fondo de las Lagunas 
del Plata y Mar Chiquita y los sedimentos del testigo LP. En los sedimentos 
de fondo las medidas de Hg se realizaron tanto en la fracción arenosa 
como limosa.

La calidad analítica de los resultados se verificó sistemáticamente con 
sedimentos de referencia certificados internacionalmente (LKSD-4, IAEA 
433, 1646a). Las lecturas de los patrones de referencia se realizaron 
cada cinco muestras y las concentraciones medidas fueron expresadas 
en µg.kg-1 de peso seco. 

Además del análisis de Hg en el testigo se hicieron determinaciones 
continuas de fluorescencia de RX, midiéndose las concentraciones de Al, 
Si, S, Cl, K, Ca, Ti, Mn, Fe, Sr y Zr. Las determinaciones fueron realizadas 
con un scanner Avaatech XRF sobre una de las mitades del testigo con una 
resolución de 1 mm. Las medidas se realizaron usando un voltaje de 58 kV 
y una corriente de 10 mA. Los valores obtenidos mediante este método se 
normalizaron a la concentración de Al a fin de corregir las variaciones relativas 
producidas por los componentes litogénicos de los sedimentos (Löwemark 
et al., 2011, Liang et al., 2012) y por factores sedimentarios adicionales 
que influencian las mediciones de XRF (Böning et al., 2007, Tjallingii et al., 
2007; Weltje y Tjallingi, 2008).

Determinaciones isotópicas
A fin de determinar la edad de los niveles reconocidos en el testigo se 

midieron las actividades de 210Pb, 232Th, 226Ra y 137Cs  usando un detector 
g de bajo fondo y alta eficiencia (CANBERRA; Schmidt et al., 2009). La 
calibración del detector g se realizó utilizando materiales certificados de refe-
rencia (IAEA-RGU-1; IAEA-RGTh; SOIL-6). Las actividades se expresaron 
en mBq.g-1 y los errores están basados en conteos estadísticos de 1 SD. El 
exceso de 210Pb (210Pbxs) se calculó sustrayendo la actividad soportada por 
su isótopo padre, 226Ra, de la actividad total del 210Pb en el sedimento. Los 
errores en 210Pbxs fueron calculados por propagación de los errores en el par 
correspondiente (210Pb y 226Ra).  

Extracciones selectivas
Las extracciones selectivas se utilizan para determinar la asociación de 

elementos traza con diferentes fases mineralógicas u orgánicas presentes en 
suelos y sedimentos (por ej., Tessier et al., 1979, Audry et al., 2005). A fin 
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de determinar las fases portadoras de Hg en el testigo estudiado se realizaron 
extracciones selectivas de tres pasos, tal como se describe en Castelle et al., 
(2007). Los esquemas de extracciones paralelas similares al utilizado en este 
trabajo evitan limitaciones tales como (i) la transferencia de metales de una fase 
a la otra (Bemond, 1992); (ii) múltiples riesgos de contaminación de muestras 
por los sucesivos reactivos usados (Quevauviller, 1998); (iii) posibles cambios 
en la especiación elemental durante las sucesivas  extracciones; y (iv) cambios 
o pérdidas de especies elementales durante el lavado del residuo (Rosenberg 
y Ariese, 2001). Además este método no muestra riesgos en la pérdida de 
muestras por lo que un error producido durante una de las extracciones no 
compromete a la secuencia entera (Tack et al., 1996).

Todas las soluciones utilizadas en los ensayos y determinaciones analíticas 
se prepararon a partir de reactivos de Grado Analítico y agua Milli-Q®. Todo 
el material de laboratorio en contacto con las muestras fue lavado previamente 
con HCl 10 % durante 3 días, enjuagado con agua Milli-Q® y secado bajo 
campana con flujo laminar. 

El proceso de extracción selectiva comprendió las siguientes etapas: 

– Extracción con ascorbato (Hg asociado a la fracción reducible) 
Este procedimiento permite extraer los elementos traza asociados con 

óxidos de Mn y la fracción más reactiva de los óxidos de Fe (por ej., óxidos 
amorfos; Kostka y Luther, 1994; Audry et al., 2006). La metodología consiste 
en suspender 200 mg de sedimento seco en 12,5 mL de solución 0,11M 
de ascorbato (5:5:2 citrato de sodio/bicarbonato de sodio/mezcla de ácido 
ascórbico; J.T. Baker). Se agita durante 24 h y luego se separa el residuo 
sólido mediante centrifugación. El residuo se enjuaga con agua Milli-Q®, se 
seca a 50 °C y se muele en mortero de ágata. El Hg contenido en el residuo 
(la fracción no extraída por el ascorbato) se analiza utilizando la metodología 
descrita en el apartado correspondiente. La fracción correspondiente al Hg 
reducible corresponde a la diferencia entre la concentración de Hg total 
particulado y el Hg determinado en el residuo.

– Extracción con H2O2 (Hg asociado a la fracción oxidable)
El lavado de los sedimentos con H2O2 permite extraer los metales aso-

ciados con la materia orgánica y sulfuros minerales (Tessier et al., 1979). El 
método modificado por  Ma y Uren (1995) y Audry et al. (2006) consiste 
en suspender 250 mg de sedimento seco en 8 mL de una solución de H2O2  
al 30 % cuyo pH se fija en 5 mediante el agregado de HNO3. La suspen-
sión resultante se calienta a 85 °C durante 5 h. Al cabo de 3 h se agregan 
3 mL de H2O2 30 % y 5 mL de acetato de amonio 5M mientras continúa 
calentándose. Cumplidas las 5 h, la suspensión se agita nuevamente durante 
30 min y se centrifuga. El resido sólido se lava con agua Milli-Q®, se seca y 
se muele en mortero de ágata. La concentración de Hg se determina en el 
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residuo utilizando la metodología descrita en el apartado correspondiente. La 
fracción de Hg asociada a la materia orgánica y sulfuros se calcula restando a 
la concentración de HgTP la concentración de Hg determinada en el residuo 
resultante de esta extracción (Sahuquillo et al., 2003; Castelle et al., 2007).

– Extracción con HCl (Hg asociado a la fracción soluble en ácido)
La fracción soluble en ácido fue diseñada empíricamente para extraer 

la mayor parte de los metales traza potencialmente biodisponibles (Bryan y 
Langston, 1992; Langston et al., 1999) y comprende a los metales asociados 
con óxidos de Mn y Fe amorfos y cristalinos, carbonatos y silicatos de Al 
hidratados (Huerta-Díaz y Morse 1990, 1992). Esta fracción no incluye los 
productos de la oxidación de monosulfuros como goethita y hematita (Raiswell 
et al., 1994). Para esta extracción se suspenden 200 mg de sedimento seco 
en 12,5 mL de HCl 1N y se agita durante 24 h. El residuo sólido se separa 
por centrifugación, se lava con agua Milli-Q®, se seca a 50°C y se muele 
en mortero de ágata. La concentración de Hg se determina en el residuo 
utilizando la metodología descrita en el apartado correspondiente. La con-
centración de Hg asociada a la fracción soluble se calcula como la diferencia 
entre la concentración de HgTP y la concentración de Hg determinada en el 
residuo resultante de esta extracción (HgHCl; Castelle et al., 2007).

RESULTADOS

Distribución espacial y granulométrica del Hg en sedimentos de fondo 
actuales y el agua

En la fracción limosa de los sedimentos de cauce los valores de Hg total 
varían entre 18 y 180 µg Hg.kg-1 mientras que en la fracción más gruesa, 
los valores están comprendidos entre 2 y 26 µg Hg.kg-1. La muestra de 
sedimento de fondo de la Laguna del Plata presenta un valor medio de 38 
µg Hg.kg-1 mientras que en la Laguna Mar Chiquita la concentración de Hg 
determinada es inferior a 19 µg Hg.kg-1. 

Analizando la distribución espacial de los contenidos de Hg total en los 
sedimentos se observa que las mayores concentraciones se encuentran 
en sedimentos ubicados en las cabeceras de la cuenca. Esta tendencia se 
mantiene en las dos fracciones granulométricas analizadas (Fig. 1) Ade-
más, las concentraciones de Hg total en la fracción más fina son unas siete 
veces mayores que las determinadas en la fracción total. Comparando los 
sedimentos de fondo de las lagunas del Plata y Mar Chiquita se observa 
que las concentraciones de Hg en la primera son dos veces mayores que 
las determinadas en la segunda.
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Perfiles de Hg en el  testigo de la Laguna del Plata

deScriPción SediMentológica y geoquíMica del teStigo 

El testigo de la Laguna del Plata (LP) se caracteriza por la alternancia 
de laminaciones en tonos grises claros y oscuros (Fig. 2.a y b). Los 
mayores valores de porosidad (75 % - Fig. 2.c) se determinaron cerca 
de la superficie del testigo, mientras que los más bajos (~40%) fueron 
registrados en la porción inferior. Los valores de Carbono Orgánico (Corg) 
varían entre 0,5 y 2,8 %. Las mayores concentraciones se encuentran en 
los primeros 15 cm del testigo y entre los -40 y -60 cm de profundidad. 
En el resto del testigo los valores permanecen más o menos constantes 
entre 0,6 y 0,9 %.

Figura 2. Propiedades del testigo sedimentario LP; a) radiografía SCOPIX, b) foto-
grafía, c) porosidad expresada en porcentaje, d) concentración del Carbono 
orgánico expresado en porcentaje, e) perfil de Ca obtenido por medio del 
análisis XRF, las mediciones están dadas en cps (conteos por segundo), f) 
Variación del nivel de la Laguna Mar Chiquita.
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La línea sólida corresponde a valores medidos mientras, que la línea pun-
teada corresponde a valores reconstruidos (Piovano et al., 2006).

Las concentraciones de Ti, Fe, S, Zr, K, Si, Sr y Ca normalizadas a Al 
muestran perfiles similares en todos los casos. El pico más importante de 
todos estos elementos se observa entre los -47 y -50 cm de profundidad. 

Perfil de Hg Particulado Total
Las concentraciones de Hg total particulado (HgTP) medidas en interva-

los de 0,5 cm a lo largo del testigo de la Laguna del Plata varían entre 13 
y 131 µg Hg.kg-1 (Fig. 3.a). Desde la superficie hasta aproximadamente 
los -74 cm de profundidad; las concentraciones de Hg total son variables, 
mostrando picos significativos de 73,6, 131,0 y 89,0 µg Hg.kg-1 respecti-
vamente. Entre los -4 a 5-75 cm de profundidad los valores de HgTP son 
similares a los determinados en la parte superficial del testigo (40-60 µg 
Hg.kg-1), mientras que en la parte más profunda del testigo (entre -75 a 
-120 cm) se midieron las concentraciones más bajas y constantes (~17 ± 
1,6 µg Hg.kg-1). 

Figura 3. Concentraciones de mercurio en el testigo LP; a) concentraciones de 
Hg total, Hg asociado a la fracción oxidable (Hg H2O2) y Hg asociado a 
la fracción soluble en ácido (Hg HCl), b) relación entre Hg asociado a la 
fracción soluble en ácido y Hg total, c) relación entre Hg asociado a la 
fracción oxidable y Hg total, d) concentraciones de Fe extraídos junto con 
el HgHCl (línea sólida) y Hg asc (línea de puntos),  e) concentraciones de 
Mn extraídos junto con el HgHCl (línea sólida) y Hg asc (línea de puntos).
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Dataciones radimétricas del testigo 
El 210Pb (T1/2 = 22,3 años) es un radionucleido natural que es liberado 

continuamente a la atmósfera por decaimiento radiactivo (Saari et al., 2010) 
y se combina rápida y fuertemente a la materia orgánica. Este 210Pb es deno-
minado 210Pb en exceso (210Pbxs) para diferenciarlo del isótopo que se origina 
dentro de las partículas por el decaimiento de su isótopo padre, el 226Ra. A 
diferencia del 210Pb, el 137Cs (T1/2 = 30 años) es un radionucleido artificial: 
su aparición en el medio ambiente es principalmente el resultado del polvillo 
radiactivo de los ensayos de armas nucleares realizados en los años sesenta, 
y al accidente en Chernobyl de 1986 (UNSECAR, 2000). En la actualidad, 
los flujos atmosféricos de 137Cs son casi insignificantes (Quintana, 2011). El 
232Th existe de forma natural y debido a que posee una larga vida media se 
lo considera generalmente asociado a la fracción detrítica (van der Klooster 
et al., 2011). Por lo tanto, los cambios en sus actividades pueden indicar 
diferentes proporciones o fuentes litológicas. 

El uso de 210Pb ha sido ampliamente utilizado para calcular períodos cor-
tos (años a décadas) de tasas de sedimentación en ambientes continentales 
y oceánicos desde hace cuarenta años (Appleby, 2001). La edad se calcula 
utilizando el exceso de 210Pb (210Pbxs). Una vez incorporado al sedimento, el 
210Pb decae con el tiempo en la columna sedimentaria, según la ecuación (1): 

             
(1)

En donde 210Pbxs(0) y 210Pbxs(0) representan el exceso de 210Pb en la inter-
face sedimento-agua o en la base de la capa mezclada a una profundidad z, 
l es la constante de decaimiento de 210Pb (0,0311 año-1) y t es la edad en 
años. Se han desarrollado varios modelos para calcular la edad o la tasa de 
acumulación: CIC: Concentración Inicial Constante; CRS: (Constant Rate of 
Supply) Flujo Constante; CFCS: Flujo Constante-Sedimentación Constante 
(Sánchez-Cabeza y Ruiz-Fernández, 2012, entre otros). El modelo CIC en el 
cual los sedimentos tienen una concentración de 210Pb constante sin tener en 
cuenta las tasas de sedimentación (Appleby, 2001) se descartó rápidamente 
debido a que la Laguna del Plata ha sufrido conexiones y desconexiones de 
la Laguna Mar Chiquita alternantes, influenciando la cantidad y la naturaleza 
del material sedimentado (Piovano et al., 2002). Por esto se eligió el modelo 
CFCS para calcular las tasas de sedimentación y la edad para la Laguna del 
Plata teniendo en cuenta dos suposiciones: La deposición de  210Pb atmosférico 
es constante al igual que la tasa de masa acumulada (MAR) que se expresa 
en g.cm-2 a-1 y puede ser calculada mediante la ecuación (2)

          
(2)



315

Donde m (z) es la masa seca acumulada por de área (g.cm-2) a la profun-
didad z.

Para compensar el efecto de cambios en la composición del sedimento, 
las actividades de 210Pbxs se normalizaron utilizando las concentraciones de 
232Th, medidas simultáneamente para limitar errores. La MAR se calculó de la 
regresión exponencial de 210Pbn

xs graficada con respecto a la masa acumulada 
(Fig. 4.a). El promedio de la tasa de masa acumulada es 1 g.cm-2 año-1. El 
tiempo de deposición (en años) se calculó dividiendo la masa seca acumulada 
por unidad de área por la tasa de la masa acumulada, permitiendo determinar 
las tasas de sedimentación (Fig. 4.b). El año de deposición esperado para 
cada capa de sedimento se estimó considerando el año de muestreo (2011) 
y la interfase agua-sedimento como la capa superficial de referencia para 
establecer la cronología.

Robins y Eddington (1975) mostraron que es necesario confirmar la pre-
cisión del modelo basado en 210Pb usando un marcador cronoestratigráfico 
independiente tal como el de 137Cs. El pico de 137Cs que se observa en el 
testigo LP corresponde al año 1966 (Fig. 4.c), que se correlaciona con el 
polvillo atmosférico anual de 137Cs registrado en Buenos Aires desde 1960 
(Quintana, 2011). En general, el registro de 137Cs se correlaciona con la 
validación cronológica derivada del 210Pb.

Figura 4. Perfil de datación. A) Tasa de masa acumulada. B) Tiempo de deposición 
(en años). C) Medición de 137Cs como marcador cronoestratigráfico inde-
pendiente.
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Extracciones selectivas
Los perfiles de Hg asociados a las distintas fracciones analizadas mediante 

ensayos de extracciones selectivas se muestran en la Fig. 3.a. La concen-
tración de Hg asociado a la fracción reductible es despreciable en tanto que 
las fracciones de Hg soluble en ácido y oxidable explican en gran medida los 
valores de Hg Total particulado medido en los sedimentos.

Cuando se compara la relación entre las fracciones de Hg soluble y total 
(HgHCl/Hgtot – Fig. 3.b) pueden observarse a lo largo del testigo dos com-
portamientos distintos: 1) desde la superficie hasta los -80 cm la fracción 
soluble explica en promedio del 22 % del Hg PT; 2) a partir de los -80 cm 
hasta el final del testigo esta fracción explica en promedio 65 % del Hg PT.  
Este comportamiento sugiere que por debajo de los 80 cm de profundidad 
la dinámica del Hg estuvo dominada por procesos de adsorción sobre las 
superficies de óxidos de Fe y Mn y de minerales de las arcillas. Esto explica, 
además, los altos niveles de Fe y Mn extraídos junto con el Hg HCl y Hg asc en 
la base del testigo (Fig. 3.d). De acuerdo con el perfil hidrológico de la laguna 
(Fig. 2.f) ese momento correspondió a un período de niveles bajos en los 
cuales el predominio valores de pH más alcalinos del agua favorecieron la 
adsorción sobre pátinas de (hidr)óxidos de Fe y Mn de los complejos que el 
Hg (II) suele formar con iones Cl- y OH- en las aguas naturales. Numerosos 
trabajos señalan la mayor afinidad de los complejos de Hg por las superficies 
de los óxidos de Fe a valores de pH alcalinos (por ej., Reed et al., 2000; 
Tiffreau et al., 1995; Schuster, 1991). 

La relación HgH2O2/Hgtot de la Fig. 3.c muestra una importante asociación 
de Hg con la fracción oxidable (materia orgánica + sulfuros) por debajo de los 
-40 cm, aunque no llega a ser tan importante como la fracción del Hg soluble, 
sobre todo por debajo de los -80 cm de profundidad. Por el contrario, por 
encima de este nivel la relación HgH2O2/Hgtot es significativamente mayor que 
la relación HgHCl/Hgtot.   Esto sugiere que en la porción más superficial del 
testigo hay una mayor afinidad del Hg por la materia orgánica. Esta tendencia 
está además en consonancia con la variación en el nivel de la laguna, dado 
que las mayores concentraciones del Hg asociado con la materia orgánica y 
sulfuros secundarios se registran durante el período de niveles más altos de 
la laguna (a partir de 1970).

El perfil de Hg total muestra bajas concentraciones de este metal desde 
los -74 cm hasta la base del testigo. Hacia la superficie se observa un creci-
miento significativo en las concentraciones que podría estar relacionado al 
aumento del nivel de la laguna registrado a partir de 1972 y al aumento de 
las precipitaciones regionales.
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DISCUSIÓN

Fuentes y distribución de Hg en sedimentos actuales de la cuenca del 
Rio Suquía

Los niveles de Hg medidos en sedimentos actuales y pasados acumulados 
en la cuenca del Río Suquía son unas 200 veces inferiores a los determina-
dos en sedimentos tomados en áreas fuertemente contaminadas de Francia 
(Castelle et al., 2007, Larrose et al., 2010) o China (Streets et al., 2005).

La presencia de concentraciones de Hg total mayores en el sector NO de 
la cuenca (Fig. 1), sugiere que la fuente de este metal en sedimentos actua-
les estaría fuertemente relacionada con la mineralización de sulfuros que se 
encuentra en las zonas serranas (Mutti et al., 2005). Se infiere además que 
el aporte antrópico en el resto de la cuenca es despreciable dado que los 
niveles de Hg se mantienen más o menos constantes hasta la desembocadura 
del río en la Laguna del Plata. 

Registro histórico de Hg  en la cuenca del Río Suquía
Las variaciones en los niveles de Hg observadas en  el testigo de la Laguna 

del Plata parecieran responder a cambios los hidrológicos registrados en el 
sistema en los últimos 80 años más que a eventos de contaminación pun-
tuales. Los sedimentos acumulados en la laguna antes de 1970 presentan 
concentraciones de Hg marcadamente constantes en consonancia con el 
predominio de condiciones de mayor aridez en la región y, consecuentemente 
con niveles bajos de la laguna. Bajo estas condiciones aproximadamente el 79 % 
del Hg total se encuentra principalmente adsorbido sobre arcillas y pátinas de 
(hidr)óxidos de Fe y Mn y/o coprecipitado con carbonatos, mientras que el 
resto se encuentra asociado con la materia orgánica y sulfuros secundarios.

En la parte superior del testigo, que corresponde a sedimentos acumulados 
después de 1970, las concentraciones de Hg total particulado aumentan en 
relación con los niveles más antiguos. Esta situación coincide con el inicio 
de un período más húmedo en la región que se tradujo en un aumento en 
los niveles de las lagunas estudiadas. En esta porción del testigo el Hg se 
encuentra principalmente asociado con la materia orgánica de los sedimen-
tos y, en menor medida, como especies adsorbidas en arcillas y pátinas de 
(hidr)óxidos de Fe y Mn. 

En el perfil de Hg total que se muestra en la Fig. 3.a se observa un pico 
de 131 µg Hg.kg-1 asociado a sedimentos acumulados aproximadamente 
entre los años 1985-1992. Estos niveles de Hg  no pueden ser totalmente 
asignados al Hg asociado con la materia orgánica ni con la fracción soluble, 
lo cual sugiere que existe alguna otra fase portadora de este elemento que no 
puede determinarse mediante los métodos de extracción selectiva utilizados. 
Entre las diferentes fuentes de Hg descritas en sistemas naturales se menciona 
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el aporte desde emisiones volcánicas (por ej., Fitzgerald y Lamborg, 2005; 
Selin, 2009). Debido a la proximidad del sistema volcánico andino y a su cono-
cida influencia sobre el área de estudio (por ej., Gaiero et al., 2007; Osores 
et al., 2011) es posible pensar que los niveles más importantes registrados 
en el testigo puedan ser consecuencia de aportes por erupciones volcánicas 
producidas en los últimos 100 años. El registro de estas erupciones indica 
que la más cercana al momento en que se registró el pico fue la erupción del 
volcán Hudson. Este volcán (ubicado a los 45° 54S y 72° 58’ O) hizo erupción 
en Agosto de 1991 en dos fases (Wilson et al., 2011). Esta explosión fue 
una de las más grandes del siglo XX produciendo 4,3 km3 de material. Las 
cenizas de la primera explosión se movieron principalmente con dirección 
NNE a NE (Kratzmann et al., 2008 y 2010) y podrían haber llegado hasta 
la Laguna del Plata. Lamentablemente no es posible definir claramente los 
límites de la pluma debido a su bajo contenido de cenizas (Constantine et 
al., 2000). Si efectivamente la pluma de cenizas alcanzó el área de estudio, 
entonces el Hg asociado a estas partículas podría haberse depositado en 
forma de precipitación seca o húmeda, aumentando la señal y explicando 
parte del gran pico de Hg medido en los sedimentos de la Laguna del Plata 
que se acumularon a comienzos de los noventa entre los -37,2 y -30,2 cm. 

CONCLUSIONES

Los niveles de Hg medidos en sedimentos actuales y pasados acumulados 
en la cuenca del Río Suquía son bajos en relación con niveles medidos en otras 
regiones del mundo altamente industrializadas. La distribución espacial de 
las concentraciones de Hg determinadas en los sedimentos de lecho del Río 
Suquía y sus tributarios revela que las mayores concentraciones se encuen-
tran en los ríos de las cabeceras. La presencia de vetas mineralizadas con 
sulfuros metálicos a lo largo de las Sierras de Córdoba ha sido ampliamente 
documentada por lo que es de esperar que estos minerales sean transportados 
aguas abajo durante la meteorización de las rocas y acumulados en el dique 
San Roque y en los ríos que nacen de él. Aguas abajo del dique, las con-
centraciones del Hg en los sedimentos del lecho permanecen más o menos 
constantes (alrededor de 27 µg Hg.kg-1), incluso tras atravesar la ciudad de 
Córdoba, lo cual sugiere que no existe un aporte antrópico significativo de 
este elemento en todo el resto de la cuenca. 

Las importantes variaciones en los niveles de Hg observadas en el testigo 
extraído de la laguna del Plata parecieran responder a cambios los hidroló-
gicos registrados en el sistema en los últimos 100 años más que a eventos 
de contaminación puntuales.

Correlacionando los niveles de Hg total particulado con los niveles de la 
laguna se observa que las mayores concentraciones del metal se registraron 
en los períodos de máximos niveles, lo cual tiene estrecha relación con el 
modelo de transporte actual. De acuerdo con la dinámica hidrológica actual, 
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en períodos más lluviosos, el transporte de sedimentos desde las cabeceras 
de la cuenca es mayor. En estas condiciones el Hg alcanza la laguna pro-
bablemente adsorbido en óxidos de Fe y Mn, y se libera a la solución como 
consecuencia de los elevados valores de salinidad del agua. En períodos de 
mayor aridez, el Hg liberado pudo haberse incorporado a los sedimentos 
coprecipitado con carbonatos o adsorbido, mientras que en períodos más 
húmedos la mayor actividad biológica en la laguna favoreció la asociación 
del Hg con la materia orgánica. 

Si bien la asociación del Hg con oxo(hidr)óxidos de Fe y Mn y materia 
orgánica puede explicar en gran medida la distribución de este elemento a 
lo largo del testigo, existe un pico de 131 µg Hg.kg-1 asociado a sedimentos 
acumulados aproximadamente entre los años 1985-1992 que no puede 
ser explicado totalmente por estas fases. La erupción del volcán Hudson en 
esas fechas sugiere que ese pico de Hg podría deberse al aporte de cenizas 
volcánicas originadas en esa erupción y cuya pluma podría haber alcanzado 
el área de la laguna. 
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Resumen: Plaguicidas, metales pesados y surfactantes cohabitan los mis-
mos medios naturales; su movilidad en el ambiente y, por ende, la posibilidad 
de contaminar aguas naturales está íntimamente relacionada con procesos de 
adsorción-desorción sobre la superficie de minerales constituyentes del suelo. 
Poco se conoce acerca de cómo influye su presencia simultánea frente a una 
superficie. El objetivo de este trabajo es presentar un estudio de la influencia 
del surfactante catiónico cloruro de bencildimetildodecilamonio (BAC+) sobre 
la adsorción del plaguicida paraquat (PQ2+; dicloruro de 1,1´-dimetil-4,4´-
bipiridinio) y de Cd(II) sobre Na-Montmorillonita. Las isotermas de adsorción 
de BAC+, PQ2+ y mezclas de ambos en Na-Montmorillonita y las medidas de 
movilidades electroforéticas indican que en el intervalo de concentraciones 
estudiadas las interacciones en la adsorción del plaguicida PQ2+ y del surfactante 
BAC+ sobre la arcilla presentan una importante componente electrostática. 
Se puede concluir también que el plaguicida y el surfactante compiten por los 
sitios superficiales por un mecanismo de intercambio catiónico. Las isotermas 
de adsorción de BAC+, Cd(II) y mezclas de ambos en Na-montmorillonita 
muestran que el surfactante posee mayor afinidad por la superficie que el 
ion Cd2+. En este sistema otras interacciones están presentes además de las 
electrostáticas. Para las mezclas BAC+/PQ2+ y BAC+/Cd(II) se observó que 
la presencia del surfactante disminuye la adsorción del plaguicida y de Cd(II) 
sobre Na-montmorillonita. Esto indica que en medios naturales la presencia 
de este tipo de surfactantes puede modificar el comportamiento de paraquat 
y Cd(II) frente a una superficie. Si la superficie posee mayoritariamente carga 
negativa la presencia de BAC+ puede favorecer el retorno del plaguicida y del 
catión Cd2+ a la solución del suelo y aumentar así su movilidad.

Palabras clave: Adsorción competitiva, plaguicida, metal pesado, surfactante. 

The effect of a cationic surfactant of widespread use on the adsorption 
of the herbicide paraquat and Cd(II) at the surface of clays

Abstract: Pesticides, heavy metals, and surfactants can be found 
together in the environment. The environmental fate of this kind of 
pollutants depends on adsorption-desorption processes on different 
components of the soil solid phase, such as clays and other minerals. 
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Reports about the behaviour of different contaminants when they 
are adsorbed together and compete for the same adsorption sites are 
scarce. The aim of this chapter is to present a study of the effects of 
the cationic surfactant benzyldimethyldodecylammonium chloride (BAC+) 
on the adsorption behaviour of the herbicide paraquat (PQ2+; 1,1′-dimethyl-
4,4′-bipyridinium dichloride) and Cd(II) species  on Na-montmorillonite. 
Adsorption isotherms of BAC+, PQ2+, mixtures BAC+/ PQ2+ and electropho-
retic mobility measurements indicate that the interaction of both substances 
with the montmorillonite surface has an important electrostatic component. 
It can be concluded that the pesticide and the surfactant compete for the 
same surface sites by a cation exchange mechanism. Adsorption isotherms 
of BAC+, Cd(II) and mixtures BAC+/ Cd(II) indicate that the surfactant has 
higher affinity for the montmorillonite surface than Cd(II). In this system 
other interaction besides electrostatic interaction are involved. In both cases, 
the presence of surfactant decreases the pesticide and metal ion adsorption 
on montmorillonite. This implies that in clayed-soils surfactants can be 
responsible of increasing the environmental mobility of these pollutants.

Key words: competitive adsorption, plaguicide, heavy metals, 
surfactant.

INTRODUCCIÓN

La presencia de contaminantes en cuerpos de aguas subterráneos y super-
ficiales, como también su acumulación en animales y plantas, es un tema que 
preocupa desde el punto de vista ecológico, ambiental, etc.

Las fuentes de contaminación de aguas subterráneas y cuerpos de agua 
natural pueden ser de lo más variadas. Dentro de la gran variedad de sustan-
cias que la actividad humana hace ingresar al ambiente se encuentran: a) los 
plaguicidas, que ingresan mayoritariamente por la actividad agrícola (Bedmar, 
2011; Ferraro y Rositano, 2011); b) los surfactantes, provenientes del amplio 
uso como agentes de limpieza y desinfectantes (Van de Voorde et al., 2012), 
como coadyuvantes en las formulaciones comerciales de los plaguicidas e 
incluso como disipantes en derrames de petróleo (Salehian et al., 2012); y 
c) los metales pesados que, en su origen antropogénico, pueden provenir 
de los efluentes de refinerías de petróleo, de curtiembres o de industrias que 
manufacturan baterías, papel, fertilizantes, etc. (Fu y Wang, 2011).

Contaminantes orgánicos e inorgánicos pueden compartir el mismo sistema 
ambiental. Así, Feng et al. (1998) y Li et al. (2010) detectaron la presencia 
de ciertos surfactantes catiónicos y metales pesados en la cuenca inferior del 
río Hudson (USA). En Argentina, Merlo et al. (2011) determinaron en el río 
Suquía (Provincia de Córdoba) la presencia de metales pesados como Zn, 
Pb, Ni, Cd, etc., junto con una gran cantidad de contaminantes orgánicos. 
Aunque muchos de estos contaminantes no han podido ser identificados, los 
grupos funcionales detectados pueden pertenecer tanto a pesticidas, como 
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a surfactantes, compuestos orgánicos volátiles, hidrocarburos aromáticos 
policíclicos, etc. También se ha informado en la literatura la presencia en 
nuestro país de plaguicidas organofosforados, organoclorados y piretroides 
en diferentes cuerpos de agua (Marino y Ronco, 2005; Loewy et al., 2011, 
González et al., 2012) y se han encontrado metales tales como Cd, Zn y 
Pb en concentraciones mayores a las permitidas en diferentes suelos de la 
provincia de Córdoba destinados a la agricultura (Salazar et al., 2012).

Queda de manifiesto que las diferentes actividades humanas hacen que 
en cuerpos de agua, suelos y sedimentos coexistan diferente tipo de sustan-
cias químicas de origen antropogénico, tales como pesticidas, surfactantes 
y metales pesados. La contribución de estas sustancias al deterioro de las 
aguas puede deberse a su toxicidad intrínseca o porque pueden favorecer la 
movilidad de otra especie contaminante en el ambiente. 

Un contaminante (tanto orgánico como inorgánico) presente en el ambiente 
puede encontrarse en varios estados: Disuelto en el agua o unido al material 
particulado de un suelo o sedimento (ya sea adsorbido sobre la superficie 
de los minerales); o unido a la materia orgánica. Las arcillas y los óxidos de 
aluminio, hierro y manganeso juegan un rol extremadamente importante en 
este sentido (Sparks, 2003). Los equilibrios de adsorción-desorción de los 
contaminantes sobre la superficie de estos minerales constituyen uno de los 
procesos básicos que gobierna su movilidad en el ambiente, ya que determinan 
su retención, su liberación y su migración. Si bien se conoce bastante sobre 
estos procesos aún no se posee suficiente información acerca de cómo influye 
la presencia simultánea de surfactantes, plaguicidas y metales pesados en los 
mecanismos responsables de su movilidad en el ambiente. En particular, los 
estudios de adsorción de este tipo de contaminantes orgánicos e inorgánicos 
sobre montmorillonita son de interés ya que esta arcilla es un componente 
común en suelos y, además, se utiliza en tecnologías de remediación como 
adsorbente de estas sustancias.

Debido a que las arcillas del tipo de la montmorillonita poseen cargas 
estructurales negativas las sustancias cargadas positivamente poseen afinidad 
por la superficie de estos sólidos (Sposito, 1984; Sparks, 2003). Si bien hay 
información del comportamiento individual de metales pesados (Zhu et al., 
2011), colorantes (Rytwo et al., 2002), plaguicidas (Rytwo et al., 2004) 
y surfactantes (Xu y Boyd, 1995) en la superficie de montmorillonita está 
muy poco documentada la influencia que puede ejercer sobre la adsorción 
de cada una de ellas la presencia de otra u otras sustancias (Ikhsan et al., 
2005; Pateiro-Moure et al., 2010; Zhao et al., 2012). Un estudio de la 
adsorción de Zn(II) y varias aminopiridinas sobre montmorillonita demuestra 
que en condiciones ácidas la adsorción de Zn(II) se encuentra afectada por 
la presencia de la sustancia orgánica, mientras que a pH alcalinos eso no 
ocurre (Ikhsan et al., 2005). Además, Undabeytía et al. (1999) informaron 
que la adsorción de Cd(II) sobre montmorillonita se modifica por la presencia 
del plaguicida Chlordimeform.
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Se conoce también  que los surfactantes pueden afectar la  adsorción 
de plaguicidas sobre suelos (Hernández-Soriano et al., 2012). Un  estudio 
realizado por Chappell et al. (2005) mostró que a bajas concentraciones de 
un surfactante no iónico se inhibe la adsorción de atrazina sobre una arcilla 
del tipo de las bentonitas, pero la situación se invierte a altas concentraciones 
de surfactante. En el caso de los surfactantes catiónicos la mayoría de los 
estudios relacionados con adsorción están focalizado en su capacidad para 
sintetizar “organoarcillas” con el objeto de ser utilizadas como materiales 
adsorbentes (Kovacević et al., 2011), pero no hay demasiada información 
acerca su influencia sobre los mecanismos de adsorción de plaguicidas y 
metales pesados en concentraciones similares a las ambientales. Esumi et 
al. (1998) informaron sobre la posible adsorción competitiva de surfactantes 
catiónicos y el plaguicida paraquat sobre laponita.

El surfactante catiónico bencildimetildodecilamonio (BAC+) es uno de los 
componentes mayoritarios de la mezcla conocida como cloruro de benzalconio 
y se encuentra ampliamente distribuido en el ambiente. Se utiliza en el mundo 
entero como desinfectante de agua de piscinas, en la limpieza de hogares, 
hospitales, etc. Ferrer y Furlong (2002) postularon que en medios naturales 
se encuentran asociados predominantemente a los sólidos más que disueltos 
en agua. Hay información reciente en la literatura donde mencionan la pre-
ocupación ambiental relacionada con este surfactante (Clara et al., 2007; 
Martínez-Carballo et al., 2007; Sütterlin et al., 2008; Kümmerer, 2009; 
Sarkar et al., 2010; Van de Voorde et al., 2012). Si bien en Argentina aún 
no hay disponibles muestreos y análisis que cuantifiquen su presencia en el 
ambiente, su amplio uso permite suponer que se moviliza fácilmente para 
alcanzar aguas naturales. En esa movilización podría influir en la interacción 
de plaguicidas y metales pesados sobre la superficie de sólidos y afectar así 
su retención. 

El objetivo de este capítulo es presentar un estudio sobre la influencia del 
surfactante catiónico bencildimetildodecilamonio (BAC+) en la adsorción del 
plaguicida paraquat (PQ2+) y de Cd(II) sobre la arcilla Na-Montmorillonita en 
medios acuosos.

MATERIALES Y MÉTODOS

Reactivos 
Se utilizaron en el experimento Paraquat (99 %, Supelco), cloruro de 

bencildimetildocecilamonio (99 %, Aldrich) y Cd(NO3)2.4H2O (≥99 %, Riedel 
de Häen). El resto de los reactivos utilizados fueron de calidad analítica. La 
fórmula estructural de PQ2+ y BAC+ se muestran en la Fig. 1.

La montmorillonita utilizada fue una Na-Montmorillonita proveniente de un 
depósito de bentonita del Lago Pellegrini (provincia de Río Negro, Argentina). 
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Capacidad de intercambio catiónico de la montmorillonita (CEC)
Se determinó por la adsorción del complejo de Cu(II) con tetraetilenpen-

tamina siguiendo el método de Meier y Kahr (1999). El resultado obtenido 
fue de 0,91 mEq.g-1.

Concentración micelar crítica (CMC) del surfactante 
La CMC de BAC+ se determinó a partir del tamaño de partícula en un 

equipo Malvern Zetasizer ZS90. Los resultados obtenidos fueron 1,25 mM y 
3,69 mM en soluciones 0,02 M de NaNO3 y 0,02M de NaCl, respectivamente. 

Figura 1. Estructura molecular de BAC+ y PQ2+ (a) PQ2+ ; (b) BAC+.

Sistema Surfactante-Plaguicida
Isotermas de Adsorción

Para todos los experimentos se preparó una suspensión stock de Na-
Montmorillonita dispersando 5,00 g en 1 litro de solución de NaCl 0,02M. 
Se ajustó el pH a 6,0 por la adición de HCl. 

Se realizaron isotermas de adsorción de BAC+ y PQ2+ sobre montmorillo-
nita a partir de experimentos tipo “batch”. Para ello se colocaron en tubos 
de polipropileno de 50mL: 1,25 mL de suspensión de arcilla y volúmenes 
adecuados de solución de NaCl 0,02M y de solución de BAC+ o PQ2+ para 
cubrir un intervalo de concentraciones iniciales de 0,025-0,725 mEq.L-1 y 
0,050-0,600 mEq.L-1 para BAC+ y PQ2+, respectivamente. El volumen final 
de cada tubo fue de 20 mL. Los tubos conteniendo BAC+ se agitaron durante 
25 min mientras que los que contenían PQ2+ se agitaron durante 10 min. 
Experimentos preliminares demostraron que estos tiempos fueron suficientes 
para llegar al equilibrio de adsorción. Tras la agitación se centrifugó a 3000 
rpm (1558 g) por 15 min. El herbicida y el surfactante presentes en el sobre-
nadante se cuantificaron por espectroscopía UV-Vis con un espectrofotómetro 
UV-Visible Agilent 8453. En el caso del herbicida se utilizó su máximo de 
absorción a 258 nm, mientras que para el surfactante se utilizó un método 
colorimétrico desarrollado por Few y Ottewill (1956).
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Estos experimentos se llevaron a cabo también para mezclas de surfactante 
y herbicida (BAC++PQ2+) a diferentes relaciones de concentraciones iniciales 
en mEq.L-1 de cada uno de ellos (BAC+/PQ2+=0,1; 0,5; 1,0; 2,0 y 3,0). El 
intervalo de concentraciones iniciales correspondiente a la mezcla de ambos 
compuestos orgánicos (BAC++PQ2+) fue 0,075-0,625 mEq.L-1.

Movilidad Electroforética
Se realizaron medidas de movilidad electroforética con el fin de monito-

rear el efecto de la adsorción de BAC+ y PQ2+ sobre el potencial Zeta (z) de 
la montmorillonita. Las mediciones se realizaron con un Malvern Zetasizer 
NanoZS90. A una suspensión de montmorillonita de 0,1043 g.L-1 en NaCl 
0,02M se le añadieron pequeños volúmenes sucesivos de solución normali-
zada de BAC+ o PQ2+ para cubrir un intervalo de concentraciones iniciales 
de 0,017-0,205 mEq.L-1. El sistema se mantuvo en agitación constante y 
con burbujeo de N2. El pH se ajustó a 6,0 por la adición de HCl o NaOH.

Las medidas de movilidad electroforética se llevaron a cabo para la arcilla 
en ausencia de las especies catiónicas y luego de cada agregado de solución 
stock de BAC+ o PQ2+. Para asegurar que el sistema alcance el equilibrio de 
adsorción el tiempo transcurrido luego de cada adición de solución normali-
zada fue de 25 min para BAC+ y de 10 min para PQ2+. 

Sistema Surfactante-Cd(II)
Isotermas de Adsorción

Para todos los experimentos se preparó una suspensión normalizada de 
Na-Montmorillonita dispersando 5,00 g en 1,00 L de solución de NaNO3 
0,02M. Se ajustó el pH a 5,0 por la adición de HNO3. El pH se ajustó a 5,0 
para asegurar que Cd2+ sea la única especie de Cd(II) presente.

Se realizaron isotermas de adsorción de BAC+ y Cd(II) sobre montmorillo-
nita a partir de experimentos tipo “batch”. Para esto se colocaron en tubos 
de polipropileno de 50 mL: 1,25 mL de suspensión de arcilla y volúmenes 
adecuados de solución de NaNO3 0,02M y de solución stock de BAC+ o Cd(II) 
para cubrir un intervalo de concentraciones iniciales de 0,025-0,725 mEq.L-1 
y 0,025-1,0 mEq.L-1 para BAC+ y Cd(II), respectivamente. El volumen final 
de cada tubo fue de 20 mL. Los tubos conteniendo BAC+ fueron agitados 
durante 25 min mientras que los que contenían Cd(II) se agitaron durante 
60 min, los cuales fueron suficientes para llegar al equilibrio de adsorción. 
Luego de la agitación se centrifugó a 1558 g por 15 min.

El surfactante presente en el sobrenadante se cuantificó como se mencionó 
anteriormente. Para la determinación de Cd(II) se utilizó espectrofotometría 
de absorción atómica con un equipo Perkin Elmer AAnalyst 200.
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En las mismas condiciones se llevaron a cabo isotermas de adsorción de 
Cd(II) en un intervalo de concentraciones iniciales de 0,025-0,725 mEq.L-1 en 
presencia de diferentes cantidades iniciales constantes de BAC+: 0,025; 0,075; 
0,125; 0,175; 0,225; 0,275 y 0,325 mEq.L-1. Por otro lado también se estudió 
la adsorción de una mezcla de (BAC++Cd(II)) en una relación de concentracio-
nes 1:1 cuyo intervalo de concentraciones iniciales fue 0,025-0,750 mEq.L-1.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Efecto de la presencia de BAC+ en la adsorción de PQ+2

En la Fig. 2 se muestran las isotermas de adsorción de BAC+ y PQ2+ sobre 
Na-Montmorillonita, donde Qads corresponde a la cantidad adsorbida (mEq.g-1). 

La máxima cantidad adsorbida para ambas especies es de alrededor de 0,91 
mEq.g-1 de sólido (valor que corresponde a la CEC de la arcilla) lo que sugiere 
una importante interacción electrostática entre la montmorillonita negativamente 
cargada y los adsorbentes catiónicos. Esta máxima adsorción ocurre a bajas 
concentraciones tanto para el herbicida como para el surfactante (alrededor de 
0,02 mEq.L-1), concentración que es mil veces inferior a la concentración de 
Na+ presente como ion intercambiable y como electrolito soporte, indicando 
no sólo que estas especies presentan alta afinidad por la superficie de la arcilla 
sino que también son mucho más afines que los iones Na+.

Figura 2. Isoterma de adsorción de BAC+ y PQ2+ sobre Na-Montmorillonita  BAC+-
Montmorillonita;  PQ2+-Montmorillonita.
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La Fig. 3 muestra la variación del potencial Zeta de la Na-Montmorillonita 
a diferentes concentraciones iniciales de BAC+ y PQ2+. z varía desde -40 
mV en ausencia de las especies hasta 5 mV en presencia del surfactante y 
hasta -15 mV en presencia del plaguicida. Esta disminución de z a medida 
que aumenta la concentración de BAC+ y PQ2+ confirma que en el intervalo 
de concentraciones iniciales de trabajo (interacciones de tipo electrostáticas) 
están presentes en la adsorción de estas especies sobre la montmorillonita.

En el caso del surfactante se observa a altas concentraciones una inver-
sión de z. Esto ocurre posiblemente debido a que las moléculas de surfac-
tante tienen capacidad de formar micelas o hemimicelas superficiales por 
interacción entre sus cadenas carbonadas, dejando así expuestas las cargas 
positivas e invirtiendo de esta manera la carga de las partículas. Este es un 
comportamiento típico de este tipo de sustancias en una superficie cargada 
negativamente (Zadaka et al., 2010).

Se mostró que la afinidad del PQ2+ y de BAC+ por la superficie de la 
arcilla es alta y que las interacciones más importantes de ambas sustancias 
con la superficie del sólido son fundamentalmente electrostáticas. El interés 
es también conocer el comportamiento del herbicida frente a la superficie de 
la arcilla en presencia del surfactante.

Figura 3. Variación del potencial Zeta (z) de Na-Montmorillonita en función de las 
concentraciones iniciales de BAC+ y PQ2+  BAC+-Montmorillonita;  
PQ2+-Montmorillonita.
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Así, la Fig. 4 muestra los resultados de las isotermas de adsorción de PQ2+ 
para diferentes mezclas BAC++PQ2+ a diferentes relaciones de concentracio-
nes iniciales BAC+/PQ2+.

A todas las relaciones BAC+/PQ2+ estudiadas la cantidad máxima adsor-
bida de PQ2+ es inferior a 0,91 mEq.g-1, lo cual indica que en presencia del 
surfactante la retención del plaguicida es menor. Además, puede observarse 
que a medida que la concentración de surfactante aumenta en la mezcla (lo 
cual se representa en un aumento en la relación BAC+/PQ2+) la cantidad de 
PQ2+ adsorbido disminuye, indicando que PQ2+ y BAC+ compiten por los 
mismos sitios de adsorción. 

Figura 4. Influencia de la presencia de BAC+ en la adsorción de PQ2+ sobre Na-
Montmorillonita a diferentes relaciones de concentraciones iniciales BAC+/
PQ2+ PQ2+;  BAC+/PQ2+= 0,1;  BAC+/PQ2+= 0,5;  BAC+/PQ2+= 
1;  BAC+/PQ2+= 2;  BAC+/PQ2+= 3.

La Fig. 5 muestra la isoterma de adsorción tanto de PQ+2 como de BAC+ 
para la mezcla (BAC++PQ2+) en la relación BAC+/PQ2+=1. Se observa que 
tanto BAC+ como PQ2+ se adsorben en menor cantidad en la mezcla que de 
manera individual. 
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Es importante notar que la suma de las cantidades adsorbidas de ambas 
especies en la mezcla resulta igual al máximo adsorbido para ambas especies 
individuales (que es igual a la CEC). Este resultado indica que a las concen-
traciones estudiadas BAC+ y PQ2+ compiten a través de un mecanismo de 
intercambio catiónico por los sitios de adsorción de la montmorillonita. Si 
bien hay escasa información acerca de procesos de intercambio iónico entre 
especies de este tipo, está bien documentada para cationes tales como K+, 
Ca2+ y Mg2+ (Sparks, 2003; Agbenin et al., 2006). De esta manera se puede 
proponer el siguiente equilibrio de competencia entre BAC+ y PQ2+ por los 
sitios de la arcilla: 

2BAC+
(ac)  +  PQ2+

(ads)        PQ2+
(ads)  +  2BAC+

(ac)

donde los subíndices (ac) y (ads) denotan a las especies en solución y adsor-
bidas, respectivamente.

Figura 5. Adsorción de (BAC++PQ2+) sobre Na-Montmorillonita para la relación 
de concentraciones iniciales BAC+/PQ2+=1  BAC+-Montmorillonita; 

 PQ2+-Montmorillonita   BAC+-Montmorillonita en (BAC++PQ2+);  
PQ2+-Montmorillonita en (BAC++PQ2+); : suma de BAC+-Montmorillonita 
en (BAC++PQ2+) y  PQ2+-Montmorillonita en (BAC++PQ2+).
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Efecto de la presencia de BAC+ en la adsorción de Cd(II)
Las Figura 6 muestra las isotermas de adsorción de Cd(II) y BAC+ sobre 

Na-Montmorillonita. Se observa, en ambos casos, un aumento en la cantidad 
adsorbida a medida que aumenta la concentración. Se observa también que 
BAC+ alcanza la CEC (0,91 mEq.g-1) a una concentración de 0,05 mEq.L-1 
mientras que a esa concentración la cantidad adsorbida de Cd(II) es aun 
muy baja (0,10 mEq.g-1). Las concentraciones de cadmio llegan a valores 
que exceden los encontrados en el ambiente y aun así en todo el intervalo 
de concentraciones estudiadas la adsorción no alcanza la CEC de la arcilla. 
Esto demuestra que el surfactante posee una mayor afinidad por la arcilla 
que el ion cadmio. A concentraciones mayores de 0,05 mEq.L-1 la adsor-
ción de BAC+ supera la CEC. Se observa también que la cantidad máxima 
adsorbida de BAC+ es diferente en la Figura 2 que en la Figura 6, esto se 
debe a que el electrolito es diferente y eso modifica la CMC del surfactante. 
En NaNO3 el valor de la CMC es prácticamente 3 veces menor que en NaCl 
lo cual indica que el surfactante tiene mayor capacidad de forman micelas a 
concentraciones más bajas en NaNO3.

Figura 6. Isotermas de adsorción de BAC+ y Cd(II) sobre Na-Montmorillonita  
BAC+-Montmorillonita;  Cd(II)-Montmorillonita.

La Fig. 7 presenta las isotermas de adsorción de Cd(II) con diferentes 
concentraciones iniciales constantes de BAC+. A medida que la concentración 
inicial de BAC+ aumenta, la adsorción de Cd(II) disminuye gradualmente, lo 
que evidencia también la competencia entre el ión metálico y el surfactante 
por los sitios de adsorción. La mayor afinidad del surfactante por la superficie 
hace que desplace significativamente al ion Cd(II) de los sitios de adsorción.
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Comportamientos similares han sido observados por Undabeytía et al. 
(1999) en un estudio de la adsorción competitiva del plaguicida catiónico 
Chlordimeform y Cd(II) sobre montmorillonita. En este trabajo se concluye 
que la mayor afinidad del chlordimeform por la montmorillonita se debe a que, 
a pesar de que el Cd(II) posee carga positiva mayor, el catión se encuentra 
hidratado y su carga estaría apantallada por las moléculas de agua. Proba-
blemente causas similares a éstas sean las responsables de la mayor afinidad 
de la superficie por el BAC+ que por el Cd(II).

La Fig. 8 muestra las isotermas de adsorción de BAC+ y Cd(II) en la mezcla 
(BAC+ + Cd(II)) para la relación de concentraciones iniciales BAC+/Cd(II) = 1,0. 

La cantidad adsorbida de BAC+ es prácticamente la misma que en ausencia 
de Cd(II), mientras que la cantidad adsorbida del catión Cd2+ disminuye drásti-
camente. A diferencia de lo observado en la Fig. 5 la suma de las cantidades 
adsorbidas en la mezcla no se corresponde con la CEC de la montmorillonita. 
En este caso otros mecanismos, además del de intercambio catiónico, deben 
estar presentes. 

Figura 7. Influencia de la presencia de BAC+ en la adsorción de Cd(II) sobre Na-
Montmorillonita a diferentes concentraciones iniciales de BAC+ Concen-
traciones iniciales de BAC+:    0 mEq/L;   0,025 mEq/L;   0,075 
mEq/L;   0,125 mEq/L;  0,175 mEq/L;  0,225 mEq/L;  0,275 
mEq/L;  0,325 mEq/L.
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Figura 8. Adsorción de (BAC++Cd(II)) sobre Na-Montmorillonita para la relación de 
concentraciones iniciales BAC+/Cd(II)=1  BAC+-Montmorillonita; 

 Cd(II)-Montmorillonita; : BAC+-Montmorillonita en (BAC++Cd(II)); 
 Cd(II)-Montmorillonita en (BAC++Cd(II)).

CONCLUSIONES

Este trabajo demuestra que la presencia de surfactantes en el ambiente 
puede modificar en gran medida la retención tanto de pesticidas como de 
iones metálicos en la superficie de minerales constituyentes del suelo.

La presencia de surfactantes catiónicos modifica fundamentalmente la 
adsorción de iones metálicos y plaguicidas cargados positivamente sobre 
minerales con carga negativa como las arcillas. Esto se debe a que este tipo 
de surfactantes posee una alta afinidad por la superficie de las arcillas y 
compite con las otras especies por los sitios de adsorción. Las interacciones 
predominantes de estas especies con la superficie de la arcilla son fundamen-
talmente electrostáticas.

Se puede decir que en un sistema ambiental donde estas especies coexis-
tan el surfactante puede ser capaz de desplazar al plaguicida y a los cationes 
Cd2+, retornándolos así a la solución del suelo y favoreciendo su migración 
en el ambiente.
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