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RESUMEN. Los cuerpos de agua continentales suelen ser receptores de efluentes de origen 
antrópico, que ocasionan perturbaciones ambientales que pueden manifestarse con cambios en 
la composición de las comunidades biológicas. Los moluscos pueden ser considerados excelentes 
indicadores de la salud de los ecosistemas acuáticos, debido a la sensibilidad que presentan ante 
las alteraciones en el ambiente. El objetivo del presente trabajo fue analizar el efecto del vertido de 
efluentes urbanos sobre el ensamble de moluscos en el río Chico (Santa Cruz, Argentina), a través 
de estudios de campo y de bioensayos en laboratorio. Se realizaron cuatro campañas de muestreo 
entre marzo de 2017 y marzo de 2019, en épocas con diferente caudal del río. Se establecieron 
seis estaciones de muestreo: dos estaciones control aguas arriba de la localidad de Gobernador 
Gregores y cuatro aguas abajo a distancias crecientes del centro urbano. En cada estación se 
midieron variables fisicoquímicas y se recolectaron cuatro muestras bentónicas utilizando una red 
manual tipo Surber con malla de 500 µm. Las variables ambientales y los datos de abundancia de 
los moluscos fueron analizados con métodos estadísticos multivariados. Además, se realizó un 
ensayo de toxicidad directa bajo condiciones controladas en laboratorio para evaluar el efecto 
sobre el crecimiento y la supervivencia de Pectinidens diaphanus (Lymnaeidae). Las respuestas 
de las especies de moluscos, en términos de distribución y abundancia, mostraron una fuerte 
relación con las diferentes condiciones ambientales en las estaciones de muestreo, diferenciándose 
de acuerdo con su grado de sensibilidad o tolerancia. Los cambios espaciales observados en la 
composición del ensamble de moluscos son una respuesta a la sumatoria de fuentes puntuales 
y difusas que aportan contaminantes al río. El bioensayo permitió evaluar aisladamente el efecto 
puntual del efluente cloacal de la localidad y demostrar su impacto negativo sobre la supervivencia 
de la especie bajo estudio. 
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INTRODUCCIÓN

Los efluentes provenientes de los sistemas 
cloacales, de la industria, de la actividad 
agropecuaria y de los sistemas de drenaje 
urbano, entre otros, son vertidos en los 
cuerpos de agua continentales, como ríos y 
lagos, alterando las condiciones fisicoquímicas 
naturales, con aumento de nutrientes, como 
fósforo y nitrógeno, variaciones en el pH y el 
aumento de la demanda de oxígeno debido al 
incremento de la descomposición biológica de la 
materia orgánica de origen antrópico (Cortelezzi 
et al., 2015; Gust et al., 2013). 
El efecto de los cambios en las condiciones 
naturales sobre los componentes bióticos de 
los cuerpos de agua puede ser evaluado desde 
diversas perspectivas, de acuerdo con el tipo e 
intensidad de la perturbación (Prat et al., 2009). Las 
perturbaciones de intensidad alta e intermedia 
pueden evidenciarse por las alteraciones en la 
composición de las comunidades biológicas, 
que generalmente presentan baja riqueza 
taxonómica y la dominancia de pocas especies 
tolerantes (Asueta et al., 2019; Miserendino & 

Pizzolón, 1999; Miserendino & Brand, 2009; Prat 
et al., 2009; Tagliaferro et al., 2019). En cambio, 
las perturbaciones de baja intensidad pueden 
no modificar la estructura de la comunidad de 
forma perceptible, pero sí dar lugar a cambios a 
nivel individual, como son las alteraciones en el 
comportamiento, el crecimiento, la maduración, 
los procesos fisiológicos o la expresión genética 
(Assef et al., 2014; Bianco et al., 2013; Miserendino 
et al., 2020; Prat et al., 2009; Thomsett Herbert 
et al., 2018). 
Los efluentes urbanos no tratados pueden 
generar cambios en la dinámica de nutrientes. 
Además, el vertido de sustancias químicas de 
uso cotidiano, como trazas de medicamentos, 
hormonas, esteroides, pesticidas, etc., pueden 
presentar efectos aditivos y sinérgicos capaces 
de producir alteraciones adversas a distintos 
niveles biológicos (individual, poblacional y de 
comunidad) (Clarke et al., 2009; Goudreau et 
al., 1993). A nivel individual, los bioensayos y 
particularmente los ensayos de toxicidad directa 
(DTA del inglés Direct Toxicity Assessment), 
también llamados ensayos de toxicidad total del 
efluente, permiten determinar la toxicidad aguda 
y/o crónica total de las descargas de aguas 
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residuales y el efecto integral de las descargas 
contaminantes sobre la biota (van Dam & 
Chapman, 2001). De esta forma, contemplan 
el efecto de los efluentes tal como llegan al 
ambiente y permiten generar estrategias de 
vigilancia (biomonitoreo) de la calidad del 
agua a partir de la respuesta de determinados 
organismos denominados centinela (Gust et 
al., 2013; Sabatini et al., 2011; Tallarico, 2015). 
Debido a la sensibilidad que presentan frente 
a los cambios en su entorno, los moluscos se 
pueden considerar excelentes indicadores de la 
salud de los ecosistemas en general, siendo los 
resultados de los bioensayos más susceptibles 
de extrapolación en los programas de evaluación 
de riesgos que los basados en taxones menos 
diversos y menos significativos numéricamente 
(Tallarico, 2015). Además, la facilidad de 
cría de algunas especies, principalmente de 
gasterópodos heterobranquios, los hacen 
particularmente prácticos para su utilización en 
estudios de toxicidad tanto aguda como crónica 
(Bianco et al., 2013; Oehlmann & Schulte-
Oehlmann, 2002). 
De acuerdo con Martins & Bianchini (2011), 
las especies nativas son, generalmente, más 
sensibles a los disturbios ambientales que 
las especies no nativas. Es por ello que se 
recomienda la utilización de especies nativas 
en los programas de monitoreo ambiental a 
escala regional (Tallarico, 2015). Sin embargo, a 
pesar de su importante rol ecológico y su utilidad 
como indicadores biológicos, los moluscos 
nativos generalmente son menos utilizados 
en los programas de evaluación de riesgos 
ambientales que otros taxones (Tallarico, 2015). 
Esto es especialmente cierto en el caso de los 
ensayos estándar de productos químicos, en los 
que se tienen en cuenta las especies de otros 
grupos de invertebrados, como los artrópodos, 
principalmente insectos y crustáceos, pero 
también nemátodos y anélidos (Oehlmann & 
Schulte-Oehlmann, 2002). La incorporación de 
moluscos como organismos centinela podría ser 
una herramienta útil para mejorar la capacidad 
de los diferentes programas de monitoreo de 
calidad de aguas en la región (Bianco et al., 2013).
El río Chico (Santa Cruz, Argentina), es un 
cuerpo de agua de gran importancia para la 
zona centro de la provincia, donde sus aguas 

son utilizadas tanto para la actividad agrícola-
ganadera como también para el suministro de 
agua potable de la localidad de Gobernador 
Gregores. Además, el río actúa como receptor 
de los efluentes generados por la localidad, 
cuya planta de tratamiento de líquidos cloacales 
se estaría acercando al límite de su capacidad 
operativa y no cuenta, por otra parte, con 
etapas que permitan reducir eficientemente 
la carga de nutrientes que se vierten en el río. 
Este aporte, sumado al proveniente de fuentes 
de contaminación difusas, como la actividad 
agropecuaria, le proporciona al río Chico un 
agregado de nutrientes y materia orgánica que 
podrían generar problemas de eutrofización 
y enriquecimiento orgánico, ocasionando 
importantes alteraciones en el ecosistema 
fluvial. 
Considerando la importancia del río Chico como 
recurso hídrico para la región y que el impacto 
antrópico sobre el río y sus comunidades 
biológicas no ha sido estudiado exhaustivamente, 
el objetivo del presente trabajo fue analizar 
el efecto del vertido de efluentes sobre el 
ensamble de moluscos, analizando la relación 
entre la abundancia y la distribución de las 
especies y las variables ambientales. Además, 
se realizó un ensayo de toxicidad directa (DTA) 
bajo condiciones controladas en laboratorio, 
con el objetivo de conocer el efecto del aporte 
de efluentes cloacales sobre la especie de la 
familia Lymnaeidae, Pectinidens diaphanus (P. P. 
King, 1832). Para abordar este último objetivo, 
se planteó como hipótesis que la exposición 
a efluentes cloacales tiene efectos negativos 
sobre P. diaphanus, reduciendo su crecimiento 
y supervivencia. Dicha especie fue seleccionada 
por su abundancia en el área de estudio, su 
amplia distribución en la provincia de Santa 
Cruz, su capacidad reproductiva y por contar 
con antecedentes en la familia Lymnaeidae 
de especies que han sido incorporadas en 
programas de biomonitoreo (Tallarico, 2015). 

MATERIALES Y MÉTODOS  

Área de estudio                                                                                                         

El río Chico, ubicado en el centro de la provincia 
de Santa Cruz (Argentina), recorre 600 km desde 
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sus nacientes, en la confluencia de los ríos Lista 
y Capitán en la Sierra de las Vacas, atravesando 
la meseta patagónica de oeste a este hasta 
su desembocadura en el Océano Atlántico 
(Figura 1). Este río se alimenta principalmente 
de los deshielos, llegando a un caudal máximo 
de 31,34 m3/s a mediados de primavera y a 
un caudal mínimo de 20,4 m3/s a finales del 
verano (Diaz, 2019). En el curso medio del río, 
en el departamento Río Chico, se encuentra 
la localidad de Gobernador Gregores (48°46′ 
S, 70°15′ O). Dicha localidad cuenta con una 
población aproximada de 6000 habitantes, 
cuyas principales actividades económicas 
son la ganadería extensiva, la agricultura 
a pequeña y mediana escala y la actividad 
minera (Godoy Manríquez, 2000; INDEC, 2022). 
Los efluentes urbanos generados en la localidad 
de Gobernador Gregores son vertidos en el río 
Chico, previo paso por la planta de tratamiento. 
El tratamiento de los líquidos cloacales se 
realiza mediante el proceso denominado 
barros activados con aireación extendida. La 
planta está diseñada para una población de 

Figura 1. Área de estudio y ubicación de las estaciones de muestreo en el río Chico, provincia de Santa Cruz. 
Flechas negras: dirección de la corriente del río.

Figure 1. Study area and location of the sampling stations in the Chico River, Santa Cruz province. Black arrows: 
river stream direction.

7000 habitantes, con una dotación unitaria de 
desagüe cloacal de 290 L/hab.día, concentración 
orgánica media del afluente de 200 mg DBO/L 
y una concentración de sólidos suspendidos 
totales del afluente de 200 mg SST/L (SPSE, 2022).

Muestreos bentónicos y análisis 
fisicoquímicos

Se realizaron cuatro campañas de muestreo 
sobre el curso medio del río Chico (entre 
48°45’6’’ S, 70°19’18’’ O y 48°50’8’’ S, 70°9’46’’ O) 
entre marzo de 2017 y marzo de 2019, en épocas 
del año contrastantes (marzo y noviembre) 
en función de la dinámica del caudal del río 
(Diaz, 2019). Se establecieron seis estaciones 
de muestreo, con dos estaciones control aguas 
arriba de Gobernador Gregores (estaciones 1 y 
2) y cuatro estaciones aguas abajo dispuestas a 
distancias crecientes de la localidad (estaciones 
3, 4, 5 y 6) (Figura 1). Luego del primer muestreo, 
la estación 5 original (5v) debió ser cambiada 
de ubicación, ya que en el momento de 



Biología Acuática 40 (2023)
ISSN 1668-4869

5

mayor caudal (noviembre) la estación quedó 
inaccesible para realizar el muestreo por el 
elevado nivel del agua.			 
En cada estación se tomaron in situ datos 
de pH, temperatura, conductividad, turbidez 
y concentración de oxígeno disuelto en 
agua mediante una sonda multiparamétrica 
Horiba U10. Asimismo, se midió el ancho del 
cauce, se registró la velocidad de la corriente 
con un correntómetro Tecmes TS 1001 a 
una profundidad de entre 30 y 50 cm y se 
colectaron muestras de agua para análisis 
fisicoquímicos en laboratorio: alcalinidad 
(APHA 403); concentración de calcio (Ca++) 
(APHA 311 C); concentración de fósforo total 
(P-total) (APHA 4500-P E); concentración de 
fosfatos (P-PO4) (APHA 4500-P E); concentración 
de nitratos (N-NO3) (APHA 4500-NO3

- E.); 
concentración de nitritos (N-NO2) (APHA 4500-
NO2

- B); concentración de amonio (N-NH4) 
(APHA 4500-NH3 F). Estas determinaciones 
se realizaron en el laboratorio de Análisis 
Fisicoquímicos y Bacteriológicos del Instituto 
de Limnología de La Plata (ILPLA) siguiendo los 
protocolos de APHA (2012) mencionados. Para 
determinar la concentración de sólidos totales 
y materia orgánica particulada en suspensión, 
las muestras de agua fueron filtradas utilizando 
filtros de fibra de vidrio de 1 µm de poro y 
bomba de vacío. Los filtros fueron secados 
en estufa a 70°C hasta peso constante y 
posteriormente pesados en balanza analítica. El 
contenido de materia orgánica fue determinado 
por diferencia de pesos luego de incinerar los 
filtros en mufla a 450°C por 6 h (Eleftheriou & 
McIntyre, 2005).
En cada campaña se tomaron cuatro muestras 
(réplicas) del macrobentos por estación (total 96 
muestras) utilizando una red manual tipo Surber 
con boca de 30 x 50 cm y malla de 500 µm, y 
un marco metálico para delimitar un área de 
muestreo de 0,25 m2 sobre el fondo (Martin et al., 
2014; Rivera Velasco et al., 2017). Las réplicas se 
tomaron en una transecta paralela a la margen 
del curso de agua en ambientes de correderas 
con lecho de grava, a una profundidad de entre 
30 y 50 cm. El sustrato en el interior del marco 
metálico fue removido con pala y en forma 
manual durante 2 minutos. Las muestras de 

macrobentos fueron fijadas in situ con solución 
de formol al 5% y posteriormente se guardaron 
en alcohol al 70% para su preservación (Martin et 
al., 2014). En el laboratorio, los moluscos fueron 
separados mediante lupa estereoscópica (Leica 
S9D), identificados y contabilizados.

Bioensayo en ambiente controlado 

Para evaluar el efecto del efluente mediante 
bioensayos de exposición, en marzo de 2017 se 
recolectaron individuos y puestas de P. diaphanus 
del río Chico para su acondicionamiento y cría 
bajo condiciones de laboratorio. En el laboratorio, 
los ejemplares fueron acondicionados y criados 
bajo condiciones similares a las observadas 
en el ambiente natural (temperatura: 17,17 ± 
1,77°C; pH: 7,46 ± 0,42; oxígeno disuelto: 10,30 
± 0,35 mg/L; saturación de oxígeno: > 90%; 
conductividad eléctrica: 157,40 ± 32,02 µS/cm).
Previo a la realización del ensayo de toxicidad 
directa (DTA), y con el fin de determinar la curva 
de crecimiento en condiciones de laboratorio, 
se seleccionaron 40 individuos de alrededor 
de una semana desde su eclosión, con un 
largo inicial (largo total de la concha) promedio 
de 1,9 mm (± 0,4). Los individuos fueron 
mantenidos en cuatro acuarios de plástico 
de aproximadamente un litro (10 ejemplares 
por acuario) con agua declorada y aireación 
continua. El agua fue renovada dos veces por 
semana y los individuos fueron alimentados ad 
libitum con hojas de lechuga fresca y una vez por 
semana con alimento escamado balanceado 
Shulet® de acuerdo con las recomendaciones 
planteadas por la OECD (2016) para otra especie 
de la familia Lymnaeidae, Lymnaea stagnalis 
(Linnaeus, 1758). Para confeccionar la curva 
de crecimiento, los individuos fueron medidos 
semanalmente con microscopio estereoscópico 
(Leica MZ6) con ocular graduado durante los 
primeros cinco meses y luego cada dos semanas 
hasta llegar al año (Figura 2).
Para la realización del ensayo de toxicidad 
directa se seleccionaron ejemplares criados en 
laboratorio de entre 4 y 5 semanas desde su 
eclosión, con tallas entre 4,5 y 5,6 mm, que se 
encontraron en el inicio de la etapa de mayor 
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crecimiento (Figura 2). Un total de 96 ejemplares 
fueron expuestos a tres tratamientos con 
una concentración creciente de efluente total 
en agua declorada: Control= 0%, T1= 10%, 
T2= 25% y T3= 50%, para evaluar el efecto 
sobre el crecimiento y la supervivencia. Cada 
tratamiento se realizó por cuadruplicado, con 
seis ejemplares de P. diaphanus por réplica. La 

Figura 2. Curva de crecimiento de Pectinidens 
diaphanus (largo total de la concha ±d.s.) en 42 
semanas (N inicial= 40). La flecha indica la edad de 
los individuos elegidos para el bioensayo de toxicidad 
directa.

Figure 2. Growth curve of Pectinidens diaphanus (total 
shell length ±d.s.) at 42 weeks (initial N= 40). The arrow 
indicates the age of the individuals chosen for the 
direct toxicity assessment.

muestra del efluente cloacal utilizada en cada 
tratamiento fue caracterizada in situ mediante 
sonda multiparamétrica (Horiba U10) (Tabla 
1), y tomada directamente del emisario, en 
la localidad de Gobernador Gregores, antes 
de ser vertido al cuerpo de agua. La duración 
del ensayo fue de 30 días, en condiciones 

Tabla 1. Valores promedio de las variables medidas en la solución de efluente total para cada tratamiento (T) y 
para el efluente total in situ. T1: con 10% de efluente, T2: con 25% de efluente, T3: con 50% de efluente, ET: Efluente 
total in situ, OD: concentración de oxígeno disuelto, CE: conductividad eléctrica, SDT: sólidos disueltos totales. 

Table 1. Average values of the variables measured in the total effluent solution for each treatment (T) and for 
the total effluent in situ. T1: with 10% effluent, T2: with 25% effluent, T3: with 50% effluent, ET: Total effluent in 
situ, OD: dissolved oxygen concentration, CE: electrical conductivity, SDT: total dissolved solids.

Análisis estadístico

Los datos de las variables ambientales 
medidas fueron transformados utilizando 
log10(x+1) y analizados utilizando análisis de 
componentes principales (Principal Component 
Analysis, PCA). Los datos de abundancia de 
las diferentes especies de moluscos fueron 
analizados mediante análisis multivariado, 
ut i l i zando técn icas  de  agrupamiento 
(Hierarchical Agglomerative Clustering, 
HAC) y de ordenamiento no paramétrico 
(Multidimensional Scaling, MDS), por medio del 
software PRIMER versión 6.1. Los datos fueron 

semiestáticas en acuarios de plástico con un 
volumen de 500 ml y renovación de la solución 
dos veces por semana. Los caracoles fueron 
alimentados ad libitum con hojas de lechuga 
fresca (OECD, 2016). La temperatura ambiente 
fue de aproximadamente 20°C y la cantidad de 
horas luz entre 9 y 10 horas. 
Las variables fisicoquímicas (pH, concentración 
de oxígeno disuelto, conductividad, sólidos 
disueltos totales y turbidez) de la solución 
de efluente se registraron mediante sonda 
multiparamétrica (Horiba U10) en el momento 
de realizar la renovación periódica en cada uno 
de los tratamientos (Tabla 1). La supervivencia 
de los caracoles fue testeada dos veces por 
semana durante la renovación de la solución 
de los tratamientos y el crecimiento se calculó 
como la diferencia entre la talla final y la inicial 
al comienzo de la experiencia. Cada ejemplar fue 
medido con microscopio estereoscópico Leica 
MZ6 con ocular graduado.
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RESULTADOS		  		

Variables ambientales

Se midieron un total de 17 variables ambientales 
in situ y en laboratorio (Tabla 2). Los valores 
de fósforo total (P Total), amonio (N-NH4) y 
conductividad alcanzaron su valor más alto en 
las estaciones 3 y 4 (aguas abajo de la localidad 
y más cercanas al punto de vertido de la planta 
de tratamiento de efluentes), al igual que el 
porcentaje de materia orgánica en suspensión. 
Los niveles más bajos de oxígeno disuelto se 
registraron en los muestreos de noviembre en 
las estaciones 3 y 4, mientras que los valores 
más altos se presentaron en las estaciones 
control (estaciones 1 y 2). 
El análisis de componentes principales (PCA) 
mostró el comportamiento de las variables 
ambientales medidas en las diferentes 
estaciones de muestreo. El aumento en los 
valores de concentración de nutrientes, de 
porcentaje de materia orgánica en suspensión 
y de conductividad en las estaciones de 

Tabla 2. Valores promedio de datos ambientales en cada estación de muestreo (E). CE: conductividad, TUR.: 
turbidez, OD: oxígeno disuelto, T.: temperatura, V.: velocidad de la corriente, A. Cauc.: ancho del cauce, STS: 
sólidos totales en suspensión, MOS: materia orgánica en suspensión.

Table 2. Average values of environmental data at each sampling station (E). CE: conductivity, TUR.: turbidity, OD: 
dissolved oxygen, T.: temperature, V.: current speed, A. Cauc.: channel width, STS: total solids in suspension, 
MOS.: organic matter in suspension.

previamente transformados utilizando raíz 
cuadrada y posteriormente se aplicó el índice 
de similitud de Bray-Curtis. Para poner a prueba 
la hipótesis de diferencias en la composición 
del ensamble de moluscos entre estaciones 
de muestreo se utilizó el test de permutación 
ANOSIM. La significancia estadística de los 
agrupamientos entre muestras fue corroborada 
mediante el análisis de similitud SIMPROF y para 
determinar la contribución de las diferentes 
especies a la similitud entre muestras se aplicó 
la rutina SIMPER (Clarke & Warwick, 2001).
Los datos de talla inicial y final, crecimiento y 
supervivencia de los individuos en el bioensayo 
de toxicidad directa fueron comparados entre 
tratamientos mediante análisis ANOVA y el test 
post-hoc de Bonferroni, utilizando el paquete 
estadístico InfoStat (Di Rienzo et al., 2015). La 
homogeneidad de varianzas fue previamente 
verificada utilizando la prueba de Levene 
y la distribución normal de los datos fue 
comprobada mediante el test de Shapiro-Wilks. 
El nivel de significancia utilizado en todos los 
casos fue de α=0,05.
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muestreo 3 y 4, en el cuadrante inferior 
derecho del diagrama, evidencian un mayor 
grado de alteración del ambiente por aguas 
residuales, tanto en noviembre como en marzo 
(Figura 3). Del lado izquierdo del diagrama 
de PCA se ubicaron las estaciones control 
(estaciones 1 y 2) y la estación más alejada aguas 
abajo de la localidad (estación 6), donde las 
concentraciones de nutrientes y el porcentaje de 
materia orgánica en suspensión disminuyeron, 
mostrando mejores condiciones ambientales. 
En el cuadrante inferior izquierdo del PCA se 
ubicaron las estaciones muestreadas durante el 
mes de noviembre, cuando el caudal del río fue 
mayor, mostrando un incremento en los valores 
de velocidad de la corriente, turbidez y sólidos 
totales en suspensión.
 

Ensamble de moluscos

Se contabilizó un total de 3920 moluscos, 

ident i f i cándose  cuatro  espec ies :  los 
g a s t e r ó p o d o s  P e c t i n i d e n s  d i a p h a n u s 
(Lymnaeidae) (2248 individuos), Chilina perrieri 
Mabille, 1884 (Chilinidae) (1238 individuos) y 
“Heleobia” hatcheri (Pilsbry, 1911) (Tateidae, de 
acuerdo con Koch et al., 2015) (39 individuos), 
y el bivalvo Musculium patagonicum Pilsbry, 
1911 (Sphaeriidae) (395 individuos). Pectinidens 
diaphanus fue la especie más abundante, 
alcanzando el mayor número de individuos 
por muestra en la estación 2 (control), tanto 
en marzo como en noviembre (Tabla 3). Su 
abundancia disminuyó bruscamente en la 
estación 3, ubicada aguas abajo y más cercana 
a la localidad, y aumentó gradualmente hacia 
las estaciones 4 y 5, principalmente en el mes 
de noviembre. Chilina perrieri fue la segunda 
especie en importancia y presentó su mayor 
abundancia por muestra en las estaciones 1 y 
2 (control) y las estaciones 5 y 5v más alejadas 
de la localidad. Musculium patagonicum presentó 
su mayor abundancia en las estaciones 3 y 4, 

Tabla 2 continuación. Valores promedio de datos ambientales en cada estación de muestreo %MO sólidos: 
porcentaje de materia orgánica en sólidos en suspensión, Alc.: alcalinidad, Ca: Calcio, P Tot.: Fósforo total, P-PO4: 
fosfatos, N-NO3: nitratos, N-NO2: nitritos, N-NH4: amonio.

Table 2 continuation. Average values of environmental data at each sampling station %MO solids: percentage of 
organic matter in solids in suspension, Alc.: alkalinity, Ca: Calcium, P Tot.: Total phosphorus, P-PO4: phosphates, 
N-NO3: nitrates, N-NO2: nitrites, N-NH4: ammonium.
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Figura 3. Análisis de componentes principales (PCA) 
de las variables ambientales. Triángulos: muestreos 
de marzo; círculos: muestreos de noviembre. M17: 
estaciones de muestreo marzo 2017; N17: estaciones 
de muestreo noviembre 2017; N18: estaciones de 
muestreo noviembre 2018; M19: estaciones de 
muestreo marzo 2019. OD: concentración de oxígeno 
disuelto; Cond: conductividad; Alcal: alcalinidad; 
AnchCauc: ancho de cauce; %MO Susp: porcentaje 
de materia orgánica en suspensión; Sól Susp: sólidos 
totales en suspensión; P TOT: fósforo total; Turb: 
turbidez; P-PO4: fosfato; N-NO2: nitritos; N-NO3: 
nitratos; N-NH4: amonio.

Figure 3. Principal component analysis (PCA) of 
environmental variables. Triangles: March samples; 
circles: November samples. M17: sampling stations 
March 2017; N17: sampling stations November 
2017; N18: sampling stations November 2018; M19: 
sampling stations March 2019. OD: dissolved oxygen 
concentration; Cond: conductivity; Alcal: alkalinity; 
AnchCauc: channel width; %MO Susp: percentage of 
organic matter in suspension; Sól Susp: total solids in 
suspension; P TOT: total phosphorus; Turb: turbidity; 
P-PO4: phosphate; N-NO2: nitrites; N-NO3: nitrates; 
N-NH4: ammonium.

aguas abajo y más cercanas a la localidad (Tabla 
3). Los análisis estadísticos multivariados de 
agrupamiento y de ordenamiento utilizando 
la abundancia de los moluscos permitieron 
identificar tres agrupamientos significativos de 
muestras (Figura 4, Tabla 4). El agrupamiento 
A, integrado por las muestras de las estaciones 
1, 5v y 6, estuvo caracterizado por C. perrieri, 
que contribuyó con el 90,66% a la similitud 
entre las muestras de este agrupamiento; el 
agrupamiento B, integrado por las muestras 
de la estación 2, una muestra de la estación 4 y 
dos de la estación 5, se encontró caracterizado 
por P. diaphanus, que contribuyó con el 
90,47% a la similitud entre las muestras, y el 
agrupamiento C, integrado por las muestras 
de las estaciones 3, 4 y 5, estuvo caracterizado 
principalmente por M. patagonicum, que aportó 
el 64,52% a la similitud entre las muestras de 
este agrupamiento, y en segundo término 
por P. diaphanus (Figura 4, Tabla 5). La Figura 
4 muestra también la abundancia promedio 
por muestra de cada especie de molusco y su 
asociación con los diferentes agrupamientos 
de muestras.

Ensayo de toxicidad directa con 
Pectinidens diaphanus

Al finalizar el ensayo de toxicidad directa, la 
talla final de los ejemplares en el tratamiento 
1 (T1) fue significativamente superior a la 
registrada en el Control, en el tratamiento 2 

Tabla 3. Abundancia promedio (individuos/muestra) de moluscos en cada estación de muestreo (E). 

Table 3. Average abundance (individuals/sample) of mollusks at each sampling station (E).
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(T2) y en el tratamiento 3 (T3), mientras que 
estadísticamente no se registraron diferencias 
entre T2, T3 y el Control (Figura 5 y Tabla 6). 
El crecimiento de los ejemplares en T1 (2,13 
± 0,59 mm) fue significativamente superior 
al registrado en el Control (0,48 ±0,38 mm), 
en T2 (0,78 ± 0,1 mm) y en T3 (0,4 ± 0 mm), 
mientras que estadísticamente no se registraron 
diferencias entre T2, T3 y el Control (Tabla 6).
La supervivencia fue significativamente inferior 
en T3 (12,5 ± 25%) con respecto al Control (100% 

Figura 4. Análisis de Escalamiento Multidimensional (Multidimensional Scaling, MDS) y Agrupamiento 
jerárquico aglomerativo (Hierarchical Agglomerative Clustering, HAC) de la abundancia promedio de 
moluscos en cada estación de muestreo, utilizando transformación raíz cuadrada, índice de similitud de Bray-
Curtis y ligamiento promedio. Los círculos indican la abundancia promedio de cada especie por muestra.
Figure 4. Multidimensional Scaling (MDS) and Hierarchical Agglomerative Clustering (HAC) analysis of the 
average abundance of mollusks at each sampling station, using square root transformation, Bray-Curtis 
similarity index, and average linkage. The circles indicate the average abundance of each species per sample.

± 0%), T1 (87,5 ± 25%) y T2 (95,83 ± 8,34%), los 
cuales no mostraron diferencias entre sí (Figura 
5 y Tabla 6).

Tabla 4.  Resultados de test ANOSIM entre 
agrupamientos de muestras.

Table 4. ANOSIM test results between sample groups.

Tabla 5. Análisis SIMPER. Especies que más 
contribuyeron a la similitud en cada grupo de 
muestras. S. P.: similitud promedio en el grupo; Ab. 
T. P. promedio de la abundancia transformada (√); 
% Cont.: porcentaje de contribución a la similitud; 
% Acumul.: porcentaje acumulado de contribución 
a la similitud. 

Table 5. SIMPER analysis. Species that most largely 
contributed to the similarity in each group of samples. 
S. P.: average similarity in the group; Ab. T. P.: average 
transformed (√) abundance; % Cont.: percentage 
contribution to similarity; % Acumul.: cumulative 
percentage of contribution to the similarity.
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Figura 5. Comparación de las tallas iniciales y finales (largo total en mm) y supervivencia de individuos de 
Pectinidens diaphanus (media ± d.s.) entre los diferentes tratamientos del bioensayo. Control: solución 0% de 
efluente, T1: tratamiento 1 con 10% de efluente, T2: tratamiento 2 con 25% de efluente, T3: tratamiento 3 con 
50% de efluente. * Diferencias significativas (p < 0,05).
Figure 5. Comparison of the initial and final sizes (total length in mm) and survival of individuals of Pectinidens 
diaphanus (mean ± d.s.) between the different bioassay treatments. Control: 0% effluent solution, T1: treat-
ment 1 with 10% effluent, T2: treatment 2 with 25% effluent, T3: treatment 3 with 50% effluent. * Significant 
differences (p < 0.05).

Tabla 6. ANOVA comparando las tallas al inicio y al 
final del bioensayo, el crecimiento y la supervivencia 
entre los diferentes tratamientos. Bonf., test post-hoc 
de Bonferroni.

Table 6. ANOVA comparing the sizes at the start 
and at the end of the bioassay, growth and survival 
between the different treatments. Bonf., Bonferroni 
post-hoc test.

DISCUSIÓN

La abundancia y distribución de las especies 
de moluscos del río Chico mostraron una 
fuerte relación con las distintas condiciones 
ambientales en las estaciones de muestreo, 
diferenciándose de acuerdo con su grado de 
sensibilidad o tolerancia. La mayor abundancia 
de Pectinidens diaphanus se registró asociada 
a la estación 2 (control), con altos valores de 
oxígeno disuelto y bajos valores de nutrientes, 
conductividad y materia orgánica en suspensión. 
Chilina perrieri también alcanzó su mayor 
abundancia en las estaciones control con bajo 

grado de alteración. A la inversa, el bivalvo 
Musculium patagonicum fue particularmente 
abundante en las estaciones con mayor grado de 
alteración ambiental, tanto en los muestreos de 
primavera como en los de verano, relacionadas 
a valores más altos de nutrientes, conductividad 
y materia orgánica en suspensión. Por su parte, 
“Heleobia” hatcheri fue el molusco de menor 
abundancia, encontrándose el mayor número 
de ejemplares en la estación de muestreo más 
impactada.
Los gasterópodos de la familia Lymnaeidae están 
ampliamente distribuidos en la provincia de 
Santa Cruz, siendo un componente abundante 
del macrobentos de diversos cuerpos de agua 
dulce. De acuerdo con la bibliografía disponible, 
esta familia es considerada de tolerancia media 
a alta en los principales índices de calidad 
biótica utilizados en Argentina (Miserendino & 
Pizzolón, 1999; Rodrigues Capítulo et al., 2001; 
Fernández et al., 2002; Prat et al., 2009). Muchas 
especies de Lymnaeidae presentan plasticidad 
ecológica, habitando diversos cuerpos de agua 
como arroyos pequeños, charcas temporales, 
manantiales, como también grandes lagos 
oligotróficos y ríos de la Patagonia austral 
(Castellanos & Landoni, 1981; Vinarski et al., 
2019). La amplitud térmica en donde esta 
familia puede crecer y reproducirse varía entre 
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10 y 30°C, y tienen la capacidad de resistir 
temperaturas frías y períodos de sequías 
disminuyendo su metabolismo e hibernando 
(Prepelitchi et al., 2011). Ciocco & Scheibler 
(2008) reportaron para la provincia de Mendoza 
que la familia Lymnaeidae se encuentra en 
cuerpos de agua con pH y conductividad que 
varían entre 6,26 y 8,22 y entre 96 y 721 μS/cm 
respectivamente y, en el caso particular de la 
especie Galba viator (d’Orbigny, 1835), puede 
tolerar valores de conductividad de hasta 1056 
μS/cm.
La familia Chilinidae es un grupo endémico 
de la Región Neotropical y, si bien muchas 
especies han sido catalogadas como sensibles 
a los cambios ambientales, principalmente 
a los relacionados con las deficiencias de 
oxígeno y el enriquecimiento orgánico 
(Gutiérrez Gregoric, 2008, 2019), en estudios 
realizados en el Río de la Plata (Darrigran, 
1999) se señala a Chilina fluminea (Maton, 
1809) como una de las especies más tolerantes 
en dicho ambiente. Para el caso de especies 
patagónicas, Cossi et al. (2015) describen que 
la especie Chilina gibbosa G. B. Sowerby I, 
1838 presenta una reducida capacidad para 
excretar distintos contaminantes, lo que podría 
provocar diferentes efectos negativos sobre los 
individuos, aún en ambientes con moderadas 
a bajas concentraciones de estos. Además, 
de acuerdo con Ciocco & Scheibler (2008), la 
familia presenta baja tolerancia a los aumentos 
de conductividad. Los resultados obtenidos 
por dichos autores muestran que la especie 
Chilina mendozana Strobel, 1874 es sensible al 
aumento de los valores de conductividad, lo 
cual coincide con los resultados obtenidos en 
el presente trabajo para C. perrieri. Es por ello 
que diferentes especies de la familia Chilinidae 
han sido propuestas como organismos centinela 
para medir el impacto de diversos compuestos 
químicos presentes en los ambientes acuáticos 
de la Patagonia, como insecticidas o fertilizantes 
de origen orgánico (Bianco et al., 2013; Cossi 
et al., 2015; Fernández San Juan et al., 2020; 
Herbert et al., 2017).
Para el caso de H. hatcheri y M. patagonicum, los 
resultados obtenidos en este estudio coinciden 
con las valoraciones de sensibilidad/tolerancia 
planteados en los principales índices de calidad 

biótica utilizados en Argentina (Fernández et 
al., 2002; Miserendino & Pizzolón, 1999; Prat 
et al., 2009; Rodrigues Capítulo et al., 2001), 
siendo clasificados como grupos taxonómicos 
tolerantes a las alteraciones ambientales. Sin 
embargo, los estudios de estos grupos se han 
centrado principalmente en su sistemática y 
patrones de distribución (Cazzaniga, 2011; de 
Lucía et al., 2021; Fuentealba-Jara et al., 2017; 
Ituarte, 2009, 2020; Parada et al., 2009), por 
lo que son necesarios nuevos estudios para 
comparar los resultados obtenidos. 
Los resultados de los ensayos realizados en el 
presente estudio mostraron que la exposición 
a baja concentración de efluente (10%) tuvo 
un efecto positivo sobre el crecimiento y la 
talla final de P. diaphanus, no observándose 
cambios significativos sobre la supervivencia 
con respecto al control. Esto podría deberse a 
un aporte extra de alimento a partir del efluente. 
En un estudio realizado por Watton & Hawkes 
(1984), los investigadores describieron que las 
poblaciones de Peregriana peregra (O. F. Müller, 
1774) (= Lymnaea peregra), presentaron valores 
de abundancia y biomasa significativamente 
mayores en los sitios con presencia de efluentes, 
comparados con sitios con aguas libres de 
efluentes. Los autores argumentan que sus 
resultados pueden deberse a una mejora en 
la disponibilidad de alimentos producto del 
aumento de las algas verdes filamentosas 
(principal alimento de la especie) en presencia 
de efluentes. Sin embargo, no observaron 
correlación estadística entre la cantidad de 
algas verdes filamentosas y la abundancia 
de P. peregra. Si bien, en la experiencia de 
laboratorio realizada en el presente trabajo no 
se registró el desarrollo de algas, si se pudo 
observar la decantación de detritos aportados 
por el efluente, que podrían ser utilizados por 
P. diaphanus como fuente extra de alimento.
Clarke et al. (2009), en un estudio sobre 
reproducción y desarrollo de Planorbarius 
corneus (Linnaeus, 1758) (Planorbidae) bajo la 
exposición de aguas residuales, encontraron 
que el tamaño y el peso (tanto de conchillas 
como de partes blandas) de los caracoles 
en todos los tratamientos con dosis de 
efluentes eran ligeramente mayores que las 
de los caracoles colectados en el río, aunque 
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en los análisis estadísticos no encontraron 
diferencias significativas en sus mediciones. 
Sin embargo, los autores señalan que las 
diferencias encontradas en el crecimiento y la 
reproducción no parecen deberse a un aporte 
extra de nutrientes, sino a otras propiedades del 
efluente (como la incorporación de hormonas 
u otras sustancias que alteren el crecimiento), 
ya que los niveles de proteínas del manto de 
los caracoles expuestos a un 100% de efluente 
fueron aproximadamente los mismos que en los 
caracoles del agua del río, lo que indicaría que el 
efluente no tuvo un efecto nutricional positivo 
significativo en los caracoles utilizados en dicho 
estudio. La presencia de sustancias aportadas 
por el efluente que aceleren el crecimiento de P. 
diaphanus no puede ser descartada como causa 
del incremento de la talla final en el tratamiento 
1 de nuestros bioensayos.
Los resultados del presente estudio mostraron 
que la exposición a concentraciones elevadas 
de efluente (50%) tuvo un efecto negativo 
sobre la supervivencia de los ejemplares 
de P. diaphanus, que puede estar vinculado 
a cambios en factores tales como el pH, la 
conductividad y la concentración de oxígeno 
disuelto o a la presencia de sustancias que a 
altas concentraciones podrían tener efectos 
nocivos para la especie en estudio. De acuerdo 
con Gust et al. (2013), los vertidos de efluentes 
cloacales en cuerpos de agua contribuyen 
no solo a los procesos de eutrofización por 
aumento en los niveles de nutrientes, sino 
que también liberan un gran número de 
contaminantes, como metales, hidrocarburos 
aromáticos policíclicos (HAP), productos 
farmacéuticos y de cuidado personal, así 
como hormonas (como el estradiol-17 y el 
etinilestradiol-17) que pueden afectar la salud 
de los organismos acuáticos. Los autores 
antes mencionados analizaron la respuesta 
inmunotoxicológica de ejemplares de L. stagnalis 
expuestos a distintas concentraciones de 
efluentes cloacales. De los resultados obtenidos, 
los autores concluyeron que la exposición 
al efluente tiene efectos importantes en los 
parámetros inmunológicos analizados, tanto a 
nivel celular como de expresión genética (Gust 
et al., 2013). Argumentaron que la respuesta 
observada es, al menos en parte, debido al 

aumento de la carga bacteriana del efluente, 
aunque no descartaron la posibilidad de los 
efectos de los xenobióticos (principalmente de 
los productos farmacéuticos) presentes en el 
efluente.
Los cambios observados en la composición del 
ensamble de moluscos en el área de estudio 
pueden ser una respuesta a la sumatoria 
de fuentes puntuales y difusas que aportan 
contaminantes al río. En este sentido, el 
bioensayo nos permitió aislar el efecto puntual 
del efluente cloacal de la localidad y demostrar 
que por sí solo tiene un efecto sobre P. 
diaphanus. Los bajos valores de abundancia 
de P. diaphanus en las estaciones de muestreo 
aguas debajo de la localidad y más próximas al 
sitio de vertido de efluentes cloacales en el río 
Chico podrían ser el resultado de las condiciones 
extremas de exposición al efluente durante las 
épocas de menor caudal del río. Sin embargo, 
para confirmar estos supuestos es necesario 
conocer los datos de caudal medio mensual 
del efluente vertido, para poder estimar la 
concentración del efluente en el ambiente 
natural en las épocas de menor caudal del río. 
Algunas especies de la familia Lymnaeidae 
han sido incorporadas en programas de 
biomonitoreo, principalmente en Europa, 
América del Norte y Asia (Tallarico, 2015). 
Una de las especies ampliamente utilizadas 
es Lymnaea stagnalis, la cual no sólo ha sido 
utilizada en estudios ecotoxicológicos, sino 
que también ha sido un organismo modelo en 
otros campos de investigación como la biología 
evolutiva, la biología del desarrollo, la genómica, 
las neurociencias, la parasitología y las ciencias 
de la salud, aportando al conocimiento y 
entendimiento de diversos procesos biológicos 
generales por más de 50 años (Fodor et al., 
2020). Tal es la importancia de esta especie 
que es el primer invertebrado acuático no 
artrópodo en ser reconocido como organismo 
modelo para evaluaciones de riesgo ambiental 
por la Organización para la Cooperación y 
el Desarrollo Económico (OCDE, 2016). En 
América del Sur, Tallarico (2015) menciona 
que las especies más relevantes en estudios 
ecotoxicológicos de la región son Biomphalaria 
glabrata (Say, 1818), B. tenagophila (D’Orbigny, 
1835), Chilina gibbosa y Pomacea canaliculata 
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(Lamarck, 1804). Aunque cabe destacar que 
diferentes especies de la familia Lymnaeidae 
han tenido relevancia en ensayos de laboratorio 
en la región, principalmente en el campo 
de la parasitología y la salud pública, al ser 
hospedadores intermediarios de parásitos 
que afectan la salud humana (Salomón y 
Rumi, 2013). Por su amplia distribución en 
América del Sur, los estudios sobre especies 
nativas de Lymnaeidae son importantes para 
identificar potenciales organismos modelo para 
el monitoreo de la calidad ambiental y para 
ensayos toxicológicos en general.

CONCLUSIONES

El vertido de efluentes de origen antrópico altera 
las condiciones fisicoquímicas del río Chico 
con el consecuente cambio en la composición 
del ensamble de moluscos. La respuesta de 
las diferentes especies estuvo relacionada 
con las distintas condiciones ambientales 
en las estaciones de muestreo, de acuerdo 
con su grado de sensibilidad o tolerancia a 
las alteraciones del ambiente. Los cambios 
espaciales observados en el ensamble de 
moluscos son una respuesta a la sumatoria 
de fuentes puntuales y difusas que aportan 
contaminantes al río. Mediante los ensayos 
realizados en este estudio se pudo conocer el 
efecto aislado del efluente cloacal, que altera 
de manera simultánea a múltiples variables 
ambientales del cuerpo de agua receptor, 
indicando que altas concentraciones del efluente 
disminuyen la supervivencia de Pectinidens 
diaphanus. Los resultados expuestos muestran 
que la especie P. diaphanus es un organismo 
adecuado para ser contemplado en el monitoreo 
de la calidad de aguas en la región patagónica, 
ya que es una especie relativamente sencilla de 
aclimatar a condiciones de laboratorio, con una 
alta capacidad reproductiva que permite hacer 
seguimientos de ciclos de vida bajo condiciones 
controladas. 
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