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Resumen 

Los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) son compuestos hidrófobicos 
que forman parte de la compleja mezcla del petróleo. Poseen un alto factor de 
bioconcentración, y propiedades tóxicas, cancerígenas y mutagénicas en 
organismos acuáticos. El estudio de los sedimentos de los cuerpos de agua, 
así como de los suelos circundantes, puede aportar información relevante 
referida a la identificación de áreas afectadas por estos compuestos. Por otro 
lado, el fitoplancton es utilizado como bioindicador de contaminación, siendo 
una de las técnicas utilizadas, en este sentido, los bioensayos en microcosmos 
con sedimentos. Asimismo, el manejo de sitios contaminados con HAPs, 
requiere del uso de estrategias de remediación siendo la oxidación química in 
situ (ISCO) una de las técnicas más estudiadas. Entre los oxidantes más 
utilizados se pueden mencionar el reactivo de Fenton (FN), el ión persulfato 
(PS) y el ión permanganato (PM). Luego de la aplicación estos procesos de 
remediación, el fitoplancton puede resultar útil también como indicador 
biológico de la eficiencia del tratamiento de degradación de un contaminante. 

La presente tesis se desarrolló en el embalse Los Barreales, situado en el área 
de Vaca Muerta, Provincia del Neuquén, una de las principales cuencas 
hidrocarburíferas del país. El desarrollo de esta industria incrementa, 
considerablemente, los riesgos ambientales de la región. El objetivo del 
presente trabajo fue estudiar el efecto que los HAPs sobre sedimentos y suelos 
del embalse, así como sobre las poblaciones de microalgas autóctonas. 
Además, analizar el potencial uso de las microalgas tanto como indicadores 
biológicos de contaminación como de eficiencia de remediación con ISCO. 

Se realizó una caracterización fisicoquímica del ambiente, así como el análisis 
de la composición del fitoplancton y su variación estacional (Capítulo I). El 
embalse se clasificó como monomíctico templado, mesotrófico, de pH alcalino, 
y conductividad elevada en comparación a la mayoría de los ambientes 
acuáticos de Patagonia Norte. La influencia de la sedimentación de los sólidos 
aportados por el río Neuquén se reflejó en la baja transparencia de la columna 
de agua y en las elevadas concentraciones de fósforo. La composición 
estacional de grupos algales mostró una predominancia de diatomeas en 
verano, y de criptofitas y clorofitas el resto del año. Los sedimentos y suelos del 
ambiente, presentaron una textura arenosa, con fracciones de fósforo 
asociadas principalmente al calcio.  

Se realizaron, en primer término, ensayos de contaminación (Capítulo II) 
utilizando agua del embalse, sedimentos/suelos con agregado de diferentes 
HAPs: antraceno (Ant), pireno (Pir), fenantreno (Fen) ó benzo(a)antraceno 
(BaA); ó con petróleo crudo, y algas autóctonas aisladas del ambiente. Los 
resultados indicaron que: 1) La contaminación con HAPs condujo a una menor 
concentración de nutrientes en solución; 2) La abundancia algal y la clorofila “a” 
disminuyeron en los tratamientos con Fen. La especie Scenedesmus 
quadricauda resultó sensible a la contaminación con Fen, por lo que se 
seleccionó y aisló para los bioensayos posteriores; 3) El crecimiento de S. 
quadricauda se vió afectado para aquellos tratamientos con sedimentos 
contaminados con Pir, Fen ó BaA, y suelos con Fen; 4) En el bioensayo sin 
sedimentos/suelos, se observó una disminución en la abundancia de S. 



 

 

 

quadricauda para todos los HAPs; y 5) La abundancia de S. quadricauda luego 
de las incubaciones con sedimentos con agregado de petróleo crudo mostró 
efectos negativos para todas las concentraciones ensayadas. Dentro de las 
especies que componen la comunidad fitoplanctónica del embalse, la clorofita 
S. quadricauda fue sensible, en ensayos de laboratorio, a la contaminación por 
HAPs y petróleo crudo en sedimentos y suelos del ambiente. 

En segundo término se llevaron a cabo ensayos de remediación de los 
sedimentos y suelos previamente contaminados (Capítulo III), utilizando tres 
tratamientos oxidantes (reactivo de fenton, ión persulfato, ión permanganato), y 
realizando incubaciones con agua del embalse y S. quadricauda. La aplicación 
de técnicas de oxidación química in situ sobre los sedimentos y suelos del 
embalse resultó en diferente efectividad de degradación de los HAPs 
contaminantes de acuerdo con el oxidante aplicado: para FN, sólo fue > 50% 
cuando se realizó sobre sedimentos; en el caso de PS la eficiencia fue 
intermedia; y el PM resultó el oxidante más eficaz. Asimismo, este último 
oxidante permitió mantener las condiciones de pH alcalinas propias del cuerpo 
de agua en estudio. La aplicación de PS produjo los menores crecimientos de 
S. quadricauda, FN tuvo variaciones dependientes del HAP contaminante, y la 
oxidación con PM resultó en el mejor desarrollo del indicador. En este sentido, 
este último oxidante representó la mejor opción para la remediación de 
sedimentos y suelos del embalse Los Barreales contaminados con Fen y BaA, 
permitiendo la utilización de S. quadricauda como bioindicador de efectividad 
de remediación. 

La caracterización del embalse Los Barreales descripta en el Capítulo I 
permitió establecer una línea base de calidad, su estado trófico y el aporte de 
nutrientes de la cuenca y la composición de la comunidad fitoplanctónica a lo 
largo de las estaciones del año. Los resultados obtenidos en el Capítulo II 
indicaron que los bioensayos con especies de algas autóctonas son útiles para 
detectar el efecto de la contaminación por HAPs en los sedimentos/suelos del 
embalse, y constituyeron el primer enfoque para crear una herramienta de 
monitoreo rápido para evaluar el efecto de los derrames de petróleo en la 
cuenca de Vaca Muerta. En el Capítulo III, S. quadricauda demostró también 
ser útil como indicadora de efectividad de remediación química de 
sedimentos/suelos del embalse, obteniéndose los resultados más promisorios 
para el caso de la aplicación de PM como oxidante, tanto para el desarrollo del 
indicador algal como para la degradación del contaminante. 



 

 

 

Summary 

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are hydrophobic compounds that are 
part of the complex mixture of petroleum. They have a high bioconcentration 
factor and toxic, carcinogenic and mutagenic properties on aquatic organisms. 
The study of water bodies’ sediments, as well as of the surrounding soils, can 
provide relevant information regarding the identification of areas affected by 
these compounds. On the other hand, phytoplankton is used as a bioindicator of 
contamination, being one of the techniques used, in this sense, bioassays in 
microcosms with sediments. Likewise, the management of PAH contaminated 
sites requires the use of remediation strategies, being in situ chemical oxidation 
(ISCO) one of the most studied techniques. Among commonly used oxidants, 
the Fenton reagent (FN), the persulfate ion (PS) and the permanganate ion 
(PM) can be mentioned. After applying these remediation processes, 
phytoplankton can also be useful as a biological indicator of the efficiency of the 
pollutant degradation treatment. 
 
This thesis was developed in Los Barreales reservoir, located in Vaca Muerta 
area, Neuquén Province, one of the main hydrocarbon basins of the country. 
The development of this industry considerably increases the environmental risks 
in the region. The objective of this work was to study the effect of PAHs on 
reservoir sediments and soils, as well as on the populations of native 
microalgae, in addition to their potential use as biological indicators of 
contamination and of the remediation efficiency with ISCO. 
 
A physicochemical characterization of the environment was carried out, as well 
as the analysis of the phytoplankton composition and its seasonal variation 
(Chapter I). The reservoir was classified as temperate monomictic, 
mesotrophic, with alkaline pH, and a high conductivity in comparison to most of 
Northern Patagonia aquatic environments. The influence of the sedimentation of 
the solids contributed by the river Neuquén was reflected in the low 
transparency of the water column and in the high phosphorus concentrations. 
The seasonal composition of algal groups showed a predominance of diatoms 
in summer, and cryptophytes and chlorophytes the rest of the year. The 
sediments and soils of the environment presented a sandy texture, with 
phosphorus fractions mainly associated with calcium. 
 
At first place, contamination assays were carried out (Chapter II) using reservoir 
water, sediments/soils with the addition of different PAHs: anthracene (An), 
pyrene (Py), phenanthrene (Ph) or benz(a)anthracene (Ba ); or with crude oil, 
and native algae isolated from the environment. The results indicated that: 1) 
Contamination with PAHs led to a lower concentration of nutrients in solution; 2) 
The algal abundance and chlorophyll "a" concentrations decreased in the 
treatments with Ph. The species Scenedesmus quadricauda was sensitive to 
contamination with Ph, therefore it was selected and isolated for the subsequent 
bioassays; 3) The growth of S. quadricauda was affected for sediments 
contaminated with Py, Ph or Ba, and soils with Ph; 4) In a bioassay without 
sediments/soils, a decrease in the abundance of S. quadricauda was observed 
for all PAHs; and 5) The abundance of S. quadricauda after incubations with 
sediments with added crude oil showed negative effects for all concentrations 



 

 

 

tested. Among the species that are part of the reservoir phytoplankton 
community, the chlorophyte S. quadricauda was sensitive, in laboratory tests, to 
contamination by PAHs and petroleum in sediments and soils of the 
environment. 
 
Second, remediation tests on previously contaminated sediments and soils were 
carried out (Chapter III), by using three different oxidant treatments (fenton 
reagent, persulfate ion or permanganate ion), and incubating with reservoir 
water and S. quadricauda. The application of ISCO techniques on reservoir 
sediments and soils resulted in different PAH degradation effectiveness 
according to the oxidant applied: For FN, it was only > 50 % when it was carried 
out on sediments; in the case of PS, the efficiency was intermediate; and PM 
was the most effective oxidant. Likewise, this last oxidant allowed maintaining 
the alkaline pH conditions typical of the water body under study. The application 
of PS produced the lowest growth of S. quadricauda, FN had variations 
dependent on the contaminating PAH, and oxidation with PM resulted in the 
best development of the indicator. In this sense, this last oxidant represented 
the best option for the remediation of sediments and soils of Los Barreales 
reservoir contaminated with Ph and Ba, allowing the use of S. quadricauda as a 
bioindicator of remediation effectiveness. 
 
The characterization of Los Barreales reservoir described in Chapter I made it 
possible to establish a quality baseline, its trophic status and the contribution of 
nutrients from the basin, the presence of PAHs in its different compartments, 
and the seasonal composition of the phytoplankton community. The results 
obtained in Chapter II indicated that bioassays with native algae species are 
useful to detect the effect of PAH contamination on reservoir sediments/soils, 
and thus to serve as a rapid monitoring tool to evaluate the effect of oil spills in 
Vaca Muerta basin. In Chapter III, S. quadricauda also proved to be useful as 
an indicator of chemical remediation effectiveness of reservoir sediments/soils, 
with promising results in the case of the application of PM as an oxidant, both 
for the development of the algal indicator as for pollutants degradation.
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1. Introducción general 

1.1. Contaminación de ambientes acuáticos 

La contaminación de un ambiente acuático se define como la alteración 

de las condiciones ecológicas del mismo debido al aporte masivo de sustancias 

orgánicas o inorgánicas, tanto de origen autóctono como alóctono, lo cual 

puede derivar en la afectación de cualquiera de sus usos (consumo humano, 

industria, agricultura, pesca y actividades recreativas) así como de la biota 

autóctona del propio ambiente (Ringuelet, 1967). El aporte de sustancias 

alóctonas ocurre cuando éstas son vertidas directamente al cuerpo de agua, o 

indirectamente en el suelo o la atmósfera, llegando finalmente al ambiente 

acuático a través de escorrentías o precipitaciones. Está relacionada 

fuertemente con la actividad antrópica, siendo las fuentes principales las 

industrias, la agricultura y ganadería, y los desechos domésticos y urbanos 

(Wetzel, 2001). 

Un adecuado sistema o modelo de seguimiento de los parámetros 

ambientales adquiere relevancia al momento de evaluar la contaminación de 

los cuerpos de agua (Håkanson y Jansson, 1983). Varios parámetros físicos y 

químicos (tales como turbidez, pH, oxígeno disuelto, nitrógeno, fósforo y 

sólidos suspendidos) y biológicos (por ejemplo niveles de clorofila, algas, 

producción primaria, zoobentos y zooplancton), pueden ser utilizados para 

determinar el estado trófico de los cuerpos de agua (OECD, 1982; Horne y 

Goldman, 1994; Wetzel, 2001; Schindler et al., 2008). Sin embargo, estos 

parámetros suelen presentar fuertes fluctuaciones estacionales que dificultan la 

categorización de un cuerpo de agua. Por ejemplo, una variación en la 

concentración de nutrientes esenciales tales como fósforo (P) y nitrógeno (N) 

en la columna de agua y en el agua intersticial de los sedimentos de los 

ambientes acuáticos, debido al aumento de la biomasa fitoplanctónica y la 

temperatura, que a su vez acrecienta la descomposición microbiana y la 

intensidad de los procesos de difusión en los sedimentos (Maassen et al., 

2005; Wetzel, 2001). 
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1.1.2. Rol de los sedimentos y suelos 

Aunque la importancia de los sedimentos en los ambientes acuáticos se 

conoce desde hace bastante tiempo (Böstrom et al., 1982; Søndergaard et al., 

2003; Jeppesen et al., 2005), ha adquirido mayor relevancia en las últimas 

décadas (Lee-Hyung et al., 2003; Gao et al., 2005; Bai et al., 2009;; Temporetti 

et al., 2013; Temporetti et al., 2014), debido a su demostrada capacidad de 

retener o liberar los contaminantes, actuando como nuevas fuentes de 

contaminantes, muchos años después de que el proceso de contaminación ha 

sido detenido (Golterman, 2004). En este sentido, el estudio de los sedimentos 

puede aportar información relevante referida, entre otros aspectos, a la 

diferenciación de áreas contaminadas y sin contaminar, tipo de sustancias 

contaminantes, concentraciones, patrones de dispersión de los mismos 

(Håkanson y Jansson, 1983) y determinación del estado trófico del ambiente 

(Bai et al., 2009; Temporetti et al., 2014). Uno de los aspectos más destacados 

de los sedimentos es que constituyen un eslabón significativo en el ciclo de los 

nutrientes en los lagos. Los nutrientes son transportados al fondo por 

sedimentación, y a partir de diversos y complejos procesos mecánicos, físicos, 

químicos y biológicos, una fracción puede hacerse disponible y retornar a la 

columna de agua (Forsberg, 1989). Håkanson y Jansson (1983) proponen que 

esta recirculación puede ser muy importante cuando los elementos 

involucrados son nutrientes esenciales tales como el P y N, proceso que en la 

bibliografía se menciona como “carga interna” (Böstrom et al., 1982; 

Golterman et al., 1983; Håkanson y Jansson, 1983; Istvánovics et al., 2004; 

Nürnberg, 2009; Chorus et al., 2020). 

El P es el nutriente que tiene mayor importancia respecto al N para este 

proceso, dado que el estado trófico del cuerpo de agua puede ser 

sustancialmente influenciado por la liberación de P desde los sedimentos 

(Carey y Rydin, 2011). Debido a que el P constituye un serio problema en 

muchos ambientes acuáticos, enriquecidos en nutrientes, ya que las medidas 

de restauración generalmente son bastante costosas, la necesidad de 

comprender los procesos del ciclo de nutrientes en estos ambientes es crítica, 

particularmente cuando son elegidas medidas de restauración específicas, por 

ejemplo, la oxidación química de los sedimentos (Håkanson y Jansson, 1983). 
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Por otro lado, los suelos son también depósitos de un amplio rango de 

contaminantes generados por la actividad humana. Los contaminantes 

presentes en suelos pueden ingresar a los ambientes acuáticos cercanos a 

través de escorrentía, superficial y/o subterránea, afectando de esta forma a los 

organismos acuáticos y su hábitat (Wang et al., 2009). La evaluación del riesgo 

ambiental de suelos contaminados es llevada a cabo frecuentemente mediante 

análisis fisicoquímicos. Estos análisis resultarían insuficientes para inferir su 

influencia biológica, debido a que no permiten considerar efectos sinérgicos o 

antagonistas entre diferentes compuestos para establecer la toxicidad general 

sobre los organismos del ambiente. Por lo tanto, es de gran utilidad una 

aproximación biológica que permita complementar las determinaciones 

fisicoquímicas e integrar los efectos de todos los contaminantes biodisponibles 

y sus interacciones (Eom et al., 2007). 

1.1.3. Bioindicadores 

La caracterización química de los sedimentos y la composición química 

de los lixiviados de los mismos permiten, a través de técnicas analíticas 

estándares, obtener datos químicos útiles. Sin embargo, no suministran 

información relativa a la toxicidad y la biodisponibilidad de los contaminantes 

para los organismos que habitan en la columna de agua y los sedimentos. 

Alvarez y Pena (2004), definen a los bioindicadores como especies o 

comunidades cuya presencia indica una condición medioambiental definida, y 

responden fisiológica o conductualmente a un amplio espectro de substancias y 

concentraciones tóxicas de las mismas, sean éstas de origen orgánico o 

inorgánico, natural o antrópico. Por lo tanto, una vez conocido y caracterizado 

un ecosistema acuático, la presencia y proporción de ciertas especies 

constituye una unidad de referencia acerca de las condiciones cualitativas de 

un cuerpo acuático (Ptacnik et al., 2008). 

1.1.4. Fitoplancton como bioindicador 

Los organismos autótrofos que forman parte del plancton han 

demostrado ser indicadores sensibles del estrés contaminante de sistemas 

acuáticos. Estos indicadores resultan útiles debido a que sus tiempos de 

reproducción son cortos, y por lo tanto la respuesta de la comunidad es 

relativamente más rápida que la de otras comunidades acuáticas (Bellinger y 
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Sigee, 2015). Las técnicas más usadas para evaluar la toxicidad de sedimentos 

ó suelos contaminados son los bioensayos con especies del fitoplancton 

(Munawar y Munawar, 1987; Eichel et al., 2014; Diaz et al., 2015). 

1.2 Explotación petrolera y contaminación 

1.2.1. Petróleo 

El petróleo es una mezcla muy compleja de composición variable de 

hidrocarburos de diversos puntos de ebullición y estados sólido, líquido y 

gaseoso, que se disuelven unos en otros para formar una solución de 

viscosidad variable. Contiene principalmente hidrocarburos saturados, 

etilénicos, acetilénicos, cíclicos y bencénicos o aromáticos, dentro de los cuales 

encontramos los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs), junto con 

algunos compuestos oxigenados, sulfurados y nitrogenados. Dependiendo del 

número de átomos de carbono y de la estructura de los hidrocarburos que 

integran el petróleo, las propiedades que los caracterizan y determinan definen 

su comportamiento como combustibles, lubricantes, ceras o solventes (IAPG, 

2001). 

Entre otras propiedades que diferencian a los distintos compuestos que 

constituyen el petróleo, es de especial importancia su volatilidad. Al calentarse 

el petróleo, se evaporan preferentemente los compuestos ligeros (de estructura 

química sencilla y bajo peso molecular), de tal manera que conforme aumenta 

la temperatura, los componentes más pesados van incorporándose al vapor. 

De esta forma, se generan curvas de destilación que permiten diferenciar el 

tipo de petróleo y los rendimientos que se pueden obtener de los productos por 

separación directa, de acuerdo con su densidad API (parámetro internacional 

del Instituto Americano del Petróleo) (IAPG, 2001). 

En la Argentina predominan las siguientes clases de petróleo conforme 

al tipo de hidrocarburos que predominan: Petróleo de base asfáltica, son 

negros, viscosos y de elevada densidad (0,95 g mL-1), ricos en compuestos 

cíclicos y en hidrocarburos aromáticos; petróleo de base parafínica: de color 

claro, fluidos y de baja densidad (0,75 – 0,85 g mL-1), con mayor proporción de 

hidrocarburos lineales; y petróleo de base mixta, con características y 

rendimientos comprendidos entre las otras dos variedades principales (IAPG, 
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2001).  Alvaro et al. (2017) analizaron una muestra de petróleo de la cuenca 

Neuquina mediante cromatografía gaseosa acoplada a espectrometría de 

masas, por el método ASTM D-5739/00. La gravedad específica del petróleo 

fue de 38 grados API, densidad 0,84 g mL-1 y se clasificó como ligero. De 

acuerdo con el peso molecular de los hidrocarburos, aquellos de hasta 14 

átomos de carbono correspondieron al 94,1 % y los de quince o más átomos de 

carbono 5,9 %. Los hidrocarburos parafínicos representaron un 32,0 (± 0,2) %, 

los nafténicos y de mayor PM un 28,2 (± 0,2) %, los monoaromáticos 5,40 (± 

0,2) % y los isoparafínicos 34,4 (± 0,2) %. 

1.2.2. Hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) 

Los HAPs son compuestos orgánicos formados por anillos aromáticos 

simples fusionados, lo que los convierte en compuestos hidrofóbicos, poco 

solubles en agua y con un alto factor de bioconcentración (Fetzer, 2000), y 

poseen propiedades tóxicas, mutagénicas y cancerígenas (IARC, 1983; Upham 

et al., 1998). Se han identificado aproximadamente 130 HAPs en la naturaleza, 

de los cuales, la Agencia de Protección Ambiental de los Estados Unidos 

(USEPA) identifica a 16 (Figura 1) como contaminantes prioritarios (Peluffo, 

2016). 

Los HAPs son contaminantes que pueden entrar en el medio ambiente a 

través de la combustión incompleta de la materia orgánica (como la madera) y 

de los combustibles fósiles (como el petróleo y el carbón). Se ha estimado que 

más del 90 % de HAPs totales liberados al medio ambiente se acumulan en el 

suelo (Wild y Jones, 1995). La vida media calculada de los HAPs en suelos y 

sedimentos es variable y responde a diferencias en los parámetros ambientales 

del sitio (temperatura, pH, nutrientes, disponibilidad de oxígeno y agua, 

salinidad y tipo de suelo o sedimento), y a componentes biológicos (Cerniglia, 

1993). Los HAPs se clasifican como de bajo peso molecular (HAPs-BPM), si 

estan formados por dos o tres anillos aromáticos, y como de alto peso 

molecular (HAPs-APM) si poseen cuatro o más anillos (Wick et al., 2011). Los 

HAPs-BPM son más susceptibles a la degradación y volatilización en 

comparación con los HAPs-APM, ya que con el aumento del peso molecular 

aumenta la hidrofobicidad, disminuye la solubilidad en agua y la presión de 

vapor disminuye, lo que hace que la estructura sea más recalcitrante. Por 

https://es.wikipedia.org/wiki/Aromaticidad


20 

 

ejemplo, Alegbeleye et al. (2017) han demostrado que la vida media promedio 

del fenantreno (HAP-BPM de tres anillos) varía de 16 a 126 días en el suelo, 

mientras que para el benzo(a)pireno (HAP-APM de cinco anillos) la vida media 

puede variar de 229 a 1500 días. A su vez, las moléculas con una disposición 

lineal tienden a ser menos solubles que las moléculas angulares. Por ejemplo, 

el antraceno es menos soluble que el fenantreno y el naftaleno es menos 

soluble que el criseno o el benzo(a)antraceno (Okere y Semple, 2012). Debido 

a la alta complejidad de la mezcla de HAPs en el petróleo, y a las diferencias 

en la biodegradación entre HAPs de distinto peso molecular, es necesario en 

estudios de degradación el empleo tanto de HAPs-BPM como de HAPs-APM. 

 

Figura 1: Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (HAPs) de bajo y alto peso molecular listados 

como los 16 HAPs de estudio prioritario según la EPA. Los HAPs encuadrados en azul 

representan los utilizados en el presente trabajo. 
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1.2.3. Legislación 

En el año 1993 se promulgo la Ley Nacional 24051 de Residuos 

Peligrosos, cuyo Decreto reglamentario (número 831/93) cita las 

concentraciones de distintos contaminantes permitidas en suelos con distintos 

usos: agrícola, residencial e industrial. Aunque esta ley fue derogada en 2002 

por la Ley 25612, que establece un nuevo régimen penal por el uso de 

Residuos Industriales, ésta última tuvo un veto parcial pero no fue 

reglamentada, por lo que no se cuenta con nuevos valores de concentraciones 

permitidas. Por lo tanto, al no contar con una ley reglamentada, se sigue 

aplicando la ley 24051. En la Tabla 1 se pueden observar los niveles guías de 

calidad de suelo para los HAPs que se propone estudiar en este proyecto. La 

provincia del Neuquén, mediante el decreto 2263, establece que son de 

aplicación subsidiaria en el territorio provincial los niveles guía mencionados 

para la Ley Nacional 24051. 

Tabla 1: Niveles guías en suelos para los HAPs utilizados en este trabajo, valores (en ppm de 

suelo seco: ppmss) permitidos para sus distintos usos (Ley 24051 de residuos peligrosos, 

Decreto 831/93). 

Contaminante Uso Agrícola (ppmss) Uso Residencial (ppmss) Uso Industrial (ppmss) 

Antraceno * * * 

Pireno 0,1 10 100 

Fenantreno 0,1 5 50 

Benzo(a)antraceno 0,1 1 10 

(*) No figura en la lista de Residuos peligrosos de dicha Ley. 

En el caso de los sedimentos, no existe en Argentina una ley que 

establezca valores guía. Sin embargo, es posible considerar los criterios 

propuestos por la Guía de Calidad de Sedimentos propuesta por la USEPA 

(Swartz, 1999), cuyos valores de Límite de Efecto observable (TEC, del inglés: 

Threshold effect concentration) y Máximo Efecto Observable (HAET, del inglés: 

Highest apparent effect threshold) sobre organismos acuáticos se muestran en 

la Tabla 2. 
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Tabla 2: Valores de concentraciones en sedimentos (en ppm de sedimento seco: ppmss) para el 

Límite de Efecto observable (TEC) y el límite superior de efecto aparente (HAET) sobre 

organismos acuáticos propuestos por la USEPA, para cada uno de los HAPs utilizados en el 

presente trabajo. Datos obtenidos de Swartz (1999). 

Contaminante TEC (ppmss) HAET (ppmss) 

Antraceno 0,025 6,50 

Pireno  0,075 8,00 

Fenantreno  0,045 3,45 

Benzo(a)antraceno 0,035 2,55 

1.2.4. Antecedentes 

1.2.4.1. Contaminación 

El impacto de la explotación petrolera sobre el medio ambiente tiene una 

nutrida historia internacional, que ha ocupado las primeras planas en 

numerosas ocasiones, principalmente debido a grandes derrames en 

ambientes marinos que produjeron lo que se conoce como “mareas negras”. 

Entre los derrames de hidrocarburos más representativos encontramos el del 

buque “Torrey Canyon” en 1967, que contaminó las costas de Francia con 

miles de toneladas de petróleo; la pérdida del “Amoco Cadiz” en 1978 frente a 

Galicia, que liberó aproximadamente 230.000 toneladas de petróleo a lo largo 

de 100km de costa, el desastre del Ixtoc I en 1979 en el Golfo de México, el 

siniestro del “Exxon Valdez” en 1989 en Alaska, que derramó 37.000 toneladas 

de crudo, el derrame de la Guerra del Golfo en 1991, considerado el más 

grande de la historia,  el del buque Prestige en 2002 en las costas de Galicia, y 

la explosión de la plataforma Deepwater Horizon en 2010, nuevamente en el 

Golfo de México (Libes, 2009). 

En Argentina uno de los casos más importantes registrados fue el 

derrame de hidrocarburos en Caleta Córdova, a 20 km de Comodoro 

Rivadavia, en 2007, donde se derramaron 300 m3 de petróleo crudo en la costa 

marítima (https://opsur.org.ar/2017/10/12/petroleo-y-medioambiente-el-caso-de-

argentina/). Por otro lado, para el caso de ambientes de agua dulce, en 1999 se 

produjo la colisión de dos buques en Magdalena, provincia de Buenos Aires, 

generando un derrame estimado en 5.000 m3 de crudo, lo que posteriormente 
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sería considerado el mayor derrame de petróleo en agua dulce de la historia 

mundial (Leturia y Nugoli, 2017). 

De las cinco cuencas sedimentarias productivas con yacimientos en 

Argentina, el presente trabajo se realizó en la cuenca neuquina del yacimiento 

Vaca Muerta. Este yacimiento abarca las provincias de Mendoza, Neuquén, Río 

Negro y La Pampa, de origen marino y edad jurásico-cretácico, es el más 

importante del país por sus reservas y explotación (Cabanillas et al., 2013). La 

región Andino Patagónica y la extraandina, en particular la de Patagonia Norte, 

tienen extensos y profundos cuerpos de agua naturales (principalmente de 

origen glaciario) y embalses que se ubican sobre las grandes cuencas de los 

ríos Limay, Neuquén y Colorado. En la zona del Valle Inferior de los Ríos Limay 

y Neuquén se observan en modo creciente asentamientos de explotación 

petrolera, y en los últimos años ha habido casos de accidentes que han 

provocado derrames de hidrocarburos, con una afectación directa al ambiente 

circundante. El último de ellos, en octubre del 2018, se produjo por una falla en 

el pozo YPF.Nq.Lcav-26, ubicado en el yacimiento Bandurria Sur, el cual afectó 

45 hectáreas con lodos e hidrocarburos, entre ellos gas y petróleo, que 

impactaron directamente en el suelo y la vegetación 

(https://www.rionegro.com.ar/como-se-produjo-el-derrame-de-vaca-muerta-que-

afecto-45-hectareas-DN5917775/). En este marco, el desarrollo de la industria 

hidrocarburífera con la explotación del yacimiento de Vaca Muerta incrementa 

los riesgos ambientales, lo que representa un desafío muy importante en 

términos de protección del medio ambiente (FAO, 2017). 

En el área del yacimiento de Vaca Muerta existen algunos estudios 

relacionados a la presencia de hidrocarburos en agua y sedimentos. En la 

cuenca del río Colorado, COIRCO (2018) analizó la presencia de los 16 HAPs 

prioritarios mediante cromatografía gaseosa acoplada a espectrometría de 

masas (EPA 3540 C/ 8270 D), obteniendo valores no detectables en todos los 

sitios analizados (límite de cuantificación: 0,006 ppm de sedimento seco: 

ppmss). En la cuenca del río Neuquén Monza et al. (2013) analizaron la 

presencia de hidrocarburos mediante cromatografía gaseosa acoplada a 

detector de ionización en llama (Método EPH–04, revision1.1), encontrando en 

el embalse Los Barreales concentraciones de 2.25 ppmss de hidrocarburos 

https://www.rionegro.com.ar/como-se-produjo-el-derrame-de-vaca-muerta-que-afecto-45-hectareas-DN5917775/
https://www.rionegro.com.ar/como-se-produjo-el-derrame-de-vaca-muerta-que-afecto-45-hectareas-DN5917775/
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alifáticos y no detectables para los 16 HAPs prioritarios (límite de detección: 

0.023 ± 0.005 ppmss). 

1.2.4.2. Fitoplancton como bioindicador de contaminación 

La comunidad fitoplanctónica ha sido ampliamente utilizada como 

bioindicador a nivel mundial (Dokulil, 2003; Parmar et al., 2016), principalmente 

como indicador del estado trófico de los ambientes acuáticos, tanto marinos 

(Dobal et al., 2011; Hemraj et al., 2017) como de agua dulce (Diaz-Pardo et al., 

1998; Amengual-Morro et al., 2012; Wu et al., 2014), así como de la presencia 

de contaminantes como metales o hidrocarburos derivados del petróleo 

(Megharaj et al., 2000; Verlecar et al., 2006; Hjorth et al., 2007; Thuy et al., 

2018; Margiotta et al., 2020). En la región existen estudios sobre el impacto 

antrópico sobre cuerpos de agua que analizan su efecto sobre el fitoplancton, 

por ejemplo, los estudios de Rovedatti et al. (2000) y Nannavecchia (2016) 

sobre ríos de la provincia de Buenos Aires, aunque son escasos los trabajos 

que utilizan el fitoplancton como indicador de contaminación con HAPs. Peralta 

y Fuentes (2005) encontraron correlación entre la presencia de hidrocarburos y 

cambios en la composición de la comunidad fitoplanctónica del bañado de 

Carilauquen en la provincia de Mendoza, y Sargian et al. (2007) analizaron el 

efecto de los hidrocarburos sobre la comunidad fitoplanctónica de ambientes 

marinos antárticos. Sin embargo, el primer estudio en Patagonia que propone 

el uso del fitoplancton nativo como bioindicador ha sido realizado en el sistema 

Rio Agrio-Caviahue por Diaz et al. (2015), donde se estudiaron tres especies 

algales autóctonas, identificando a dos de ellas como potenciales 

bioindicadores, Cyanidium caldarium y Euglena mutabilis, en ensayos 

realizados sobre suelos contaminados artificialmente con fenantreno. El 

embalse Los Barreales (38°33′03″ S, 68°49′21″ O), situado en la cuenca del 

Río Neuquén, en el monte austral de la provincia de Neuquén, es un sistema 

donde los estudios en relación al uso de algas como indicadoras de 

contaminación por HAPs son inexistentes. 

1.3. Remediación de sitios contaminados por petróleo 

Las estrategias de remediación de sitios contaminados se han 

convertido en un campo de investigación muy importante (Aprill y Sims, 1990; 

Baud-Grasset et al., 1993; Bennett, 1995; Germida et al., 2002; Gerhardt et al., 
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2009). La remediación de sitios contaminados con HAPs mediante 

bioremediación es una de las tecnologías más aceptadas, pero tiene ciertas 

limitaciones en la degradación de compuestos aromáticos complejos. Las 

tecnologías de oxidación química se han convertido en una promisoria 

alternativa para el tratamiento de suelos contaminados con HAPs, debido a la 

alta eficiencia de eliminación del contaminante en un tiempo relativamente 

corto. Además, permiten su combinación con tratamientos de biorremediación 

para lograr una completa recuperación del suelo (de Souza e Silva et al., 2009). 

En la actualidad son de interés el uso de tecnologías de remediación 

secuencial, donde una tecnología rápidamente agresiva como el tratamiento 

térmico o la oxidación química in situ es combinada con una etapa más lenta y 

de menor costo, como la bioremediación (Tsitonaki et al., 2008). 

1.3.1. Remediación química in situ (ISCO) 

Una de las técnicas más estudiadas para remediación de sitios 

contaminados con hidrocarburos emplea los procesos de oxidación química in 

situ (ISCO, del inglés In Situ Chemical Oxidation), los cuales consisten en la 

inyección de oxidantes tanto en suelos como en el agua superficial de la zona 

contaminada. Las técnicas de ISCO han sido aplicadas tanto en suelos, 

mediante una suspensión de la fase sólida en el oxidante líquido ó “slurry” 

(Oprea et al., 2009), así como también en aguas subterráneas mediante el 

bombeo y tratamiento (pump and treat) ó la inyección de oxidantes (Ordóñez 

Suarez, 2001; Baciocchi et al., 2014). En el caso de sedimentos, la tecnología 

de remediación se ha aplicado en sedimentos de canales y ríos mediante 

previa extracción de los mismos (Bursztyn Fuentes et al., 2018; Usman et al., 

2018), aunque su utilización en grandes cuerpos de agua no ha sido 

desarrollada hasta el momento. Se han utilizado diferentes formas de oxidantes 

para ISCO, siendo los más comunes el ión permanganato (MnO4
-), el reactivo 

de Fenton: peróxido de hidrógeno (H2O2) e ión ferroso (Fe+2); ozono (O3) y 

persulfato (S2O8
2-) (Huling y Pivetz, 2006). 

1.3.2. Antecedentes 

En las últimas décadas se ha registrado, en la región Andino Patagónica, 

un rápido incremento de la superficie de suelos contaminados con 

hidrocarburos y sus derivados, debido a la expansión del área de explotación 
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petrolera. La disposición final de los residuos generados en refinerías, así como 

los derrames accidentales, proponen grandes desafíos para la remediación de 

esas superficies (Brutti et al., 2018). Además de la utilización de diferentes 

técnicas de biorremediación con microorganismos autóctonos, fitorremediación 

y rizorremediación (Ciano, 2000; Luque, 2000), se han realizado diversos 

estudios sobre la aplicación de técnicas ISCO sobre suelos contaminados con 

HAPs (Mora et al., 2009; Mora et al., 2014; Peluffo, 2016; Medina, 2017). Sin 

embargo, la remediación de sedimentos lacustres contaminados con HAPs en 

la región ha sido poco estudiada hasta el momento, habiéndose realizado 

algunos estudios de biorremediación en sedimentos intermareales patagónicos 

(Dionisi et al., 2011; Lozada et al., 2014), pero careciendo de antecedentes 

previos para ambientes lénticos. 

 



27 

 

2. Objetivos 

2.1. Marco de estudio 

En el marco del impacto que la contaminación por actividad petrolera 

produce sobre la calidad de sedimentos de ambientes acuáticos y suelos 

circundantes, se estudió el efecto que los hidrocarburos aromáticos policíclicos 

(HAPs) tienen sobre un embalse patagónico (Los Barreales), así como sobre las 

poblaciones de microalgas autóctonas, y su uso como indicadores biológicos de 

contaminación por HAPs. Por otro lado, se evaluó el uso de microalgas del 

embalse Los Barreales como bioindicadoras en la determinación de la eficiencia 

de remediación química in situ (ISCO). 

2.2. Objetivos específicos 

1) Caracterizar los sedimentos lacustres y suelos susceptibles de 

contaminación por HAPs. 

2) Caracterizar las asociaciones de especies fitoplanctónicas en el cuerpo 

de agua seleccionado en relación a la disponibilidad natural de nutrientes. 

3) Evaluar la respuesta de sedimentos, de los suelos y el fitoplancton a 

dosis crecientes de contaminación por HAPs. 

4) Investigar el uso de las algas nativas del cuerpo de agua estudiado 

como bioindicadoras de contaminación (HAPs) de suelos y de sedimentos 

lacustres.  

5) Evaluar la utilización y efectividad de algas nativas del embalse como 

indicadoras biológicas del proceso de remediación química de suelos y 

sedimentos contaminados por HAPs. 
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3. Hipótesis 

De acuerdo a los objetivos específicos enumerados, se plantearon las 

siguientes hipótesis: 

1) “La contaminación por HAPs disminuye el crecimiento de las algas y 

provoca cambios en la estructura y capacidad de intercambio iónico de suelos y 

sedimentos”. 

2) “Al menos una especie de las algas nativas del embalse Los 

Barreales, puede resultar útil como indicadora biológica de contaminación por 

HAPs”. 

3) “Al menos una especie de las algas nativas del embalse Los 

Barreales, puede resultar útil como indicadora biológica de efectividad de 

remediación química de suelos y sedimentos contaminados por HAPs”. 
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4. Área de estudio y colección de muestras 

4.1. Área de estudio 

El embalse Los Barreales está ubicado en la cuenca del río Neuquén y 

situado en la zona de explotación petrolera de Vaca Muerta, en el este de la 

provincia de Neuquén, Argentina (38°33′03″S; 68°49′21″O). Los asentamientos 

urbanos mas cercanos son las localidades de Añelo (20 km en dirección norte), 

Villa Mari Menuco y San Patricio del Chañar (25 y 50 km en dirección este, 

respectivamente), y Cutral Co (60 km en dirección sur). El embalse se ubica 

dentro del área del yacimiento Loma de La Lata, por lo que la zona aledaña al 

embalse muestra una importante actividad de extracción de petróleo y gas, como 

puede observarse a partir de la presencia de pozos de extracción en la zona 

(Figura 2). 

 

Figura 2: Ubicación geográfica de yacimiento Vaca Muerta (izquierda), yacimiento Loma de La 

Lata (centro) y embalse Los Barreales (derecha), y distribución de pozos de extracción (círculos 

rojos). Modificado de Varela (2013). 

La región presenta un clima de tipo semiárido de meseta, con una 

precipitación anual media menor a los 200 mm y una temperatura media de 13 a 

14 ºC. Los vientos de la zona son predominantemente de sentido oeste-este, con 

una velocidad media anual de 13 km h-1 y máxima de 80 km h-1 (Palese et al., 

2009). Predominan los suelos de texturas arenosas y arcillosas, comúnmente con 

carbonato de calcio, muy escasa materia orgánica, pH alcalino y un fuerte déficit 

hídrico anual. La vegetación corresponde a la provincia fitogeográfica del Monte, 

predominando la estepa arbustiva media (arbustos de 1 a 2 m de altura), con una 
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cobertura vegetal total del 20 al 40% (Figura 3). Los principales componentes 

florísticos son: la jarilla (Larrea divaricata), la jarilla macho (Larrea cuneifolia), la 

zampa (Atriplex lampa), el alpataco (Prosopis alpataco), el molle (Schinus 

polygamus) y el monte negro o uña de gato (Bougainvillea spinosa). Por debajo 

de estos arbustos las especies más comunes son el tomillo (Acantholippa 

seriphioides), el olivillo (Hyalis argentea), el coirón amargo, el coirón pluma y la 

flechilla (Stipa tenuis) (Bran et al., 2002). 

 

Figura 3: Suelo y vegetación en la costa norte del embalse Los Barreales. 

El embalse forma parte del complejo hidroeléctrico Cerros Colorados, y 

recibe el agua derivada por el dique Portezuelo Grande, ubicado sobre el cauce 

del río Neuquén (Figura 4). Este dique envía hacia el curso original un caudal 

mínimo de 12 m3 s-1 (Figura 5), el cual es utilizado para riego y consumo, mientras 

que la mayor parte de caudal es derivado hacia el embalse (Figura 6). Durante el 

año 2017, los caudales entrantes, erogados y derivados al embalse fueron en 

promedio, de 118 m3 s-1, 14 m3 s-1 y 100 m3 s-1, respectivamente (AIC, 2018). En el 

extremo este, el dique Loma de la Lata tiene la función de controlar el paso de 

agua entre el embalse Los Barreales y Mari Menuco (Figura 4). 

http://www.aic.gob.ar/
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Figura 4: Esquema del complejo hidroeléctrico Cerros Colorados (extraído de 

https://upload.wikimedia.org). 

 

Figura 5: Curso original del río Neuquén aguas abajo del dique Portezuelo Grande. 

 

 

Figura 6: Entrada del caudal del río Neuquén derivado por el dique Portezuelo grande hacia el 

embalse Los Barreales. 

https://upload.wikimedia.org/
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El embalse Los Barreales presenta un área de 407 km², una profundidad 

media de 69,1 m y un volumen activo de operación de 3997 hm³. Su cota máxima 

es de 422 m s.n.m. En la Figura 7 se observan los niveles máximos 

correspondientes al año 2017, período durante el cual se realizaron los muestreos 

del presente trabajo, comparados con los del año precedente. El embalse cumple 

principalmente la función de atenuación de crecidas durante el invierno y durante 

el verano, como reserva de volumen de agua necesaria para mantener constante 

el rendimiento de los generadores de la central hidroeléctrica Planicie Banderita 

(https://www.duke-energy.com.ar). 

 

Figura 7: Niveles del embalse en 2016 (rojo), 2017 (azul), máximo normal (verde) y mínimo 

normal (gris). Informe Operación de Embalses Noviembre 2017. Publicado por Secretaría 

Operativa y Fiscalización de AIC (www.aic.gov.ar), el 29/12/2017. 

4.2. Sitios y fechas de muestreo 

Un total de cuatro sitios de muestreo de agua fueron establecidos, uno 

aguas arriba sobre el río Neuquén (LBC), y tres dentro del embalse Los Barreales, 

denominados LB1, LB2 y LB3 (Figura 8), y cuyas profundidades fueron de 19 m, 

43 m y 39 m, respectivamente. Asimismo, se establecieron cuatro sitios de 

muestreo en suelos, LBC, LB1, LB2 y LB3, que correspondieron a ubicaciones en 

https://www.duke-energy.com.ar/CaracteristicasObraCerrosColorados.aspx


33 

 

la costa adyacentes a los sitios en el agua con la misma denominación (Figura 8). 

Las ubicaciones fueron determinadas utilizando GPS (Garming e-TREX). Se 

realizó una campaña de pre muestreo en diciembre de 2016, con el apoyo de 

Prefectura Naval Argentina de Villa Mari Menuco, con el objetivo de conocer la 

zona, navegar el embalse y establecer los sitios de muestreo. Durante el año 

2017 se efectuaron muestreos en los meses de febrero, mayo, agosto y 

noviembre, para llevar a cabo la caracterización fisicoquímica y biológica del 

ambiente y colectar muestras para los bioensayos posteriores. En julio del 2019 

se realizó un muestreo adicional, con el objetivo de colectar muestras para 

utilizarse en nuevos bioensayos. 

 

Figura 8: Sitios de muestreo en el río Neuquén y el embalse Los Barreales. De izquierda a 

derecha: LBC (verde: agua y suelo), LB1, LB2 y LB3 (amarillo: agua; blanco: suelo). Circulos rojos: 

pozos de extracción. 
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Capítulo I 

Caracterización del agua, sedimentos y 

suelos del embalse Los Barreales 
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5.1. Introducción 

De acuerdo a Margalef (1983), los embalses son un híbrido de río y lago, y 

su estudio se ha de basar en una visión completa de la limnología. Son cuerpos de 

agua artificiales de origen antrópico, generados a partir de la interrupción del 

cauce natural de un río con un destino de multipropósito, como sea la generación 

de electricidad, riego, suministro de agua potable, para uso ganadero o la 

regulación de los caudales de los ríos atenuando crecidas, mejorando la 

navegación o permitiendo el cultivo de peces o la recreación (Kalff, 2002). Los 

embalses se diferencian de los lagos naturales en que poseen gradientes 

longitudinales en varios factores ambientales tales como la velocidad del agua, 

turbidez ocasionada por partículas en suspensión, acumulación de sedimentos, 

disponibilidad de nutrientes y cantidad de materia orgánica alóctona (Marzolf, 

1990; Wetzel, 2001). Este gradiente longitudinal da origen a tres zonas 

relativamente delimitadas (Figura 9): a) una zona fluvial o cola, b) una zona de 

transición, y c) una zona con características lacustres. Cada una de estas zonas 

puede variar en importancia, tamaño y comportamiento, dependiendo básicamente 

de la hidrología del río y características asociadas como la temperatura del agua, 

los sitios de afluencia del/los tributarios, y la carga de nutrientes y sedimentos que 

se aportan al embalse (Thornton et al., 1990) y particularmente del tiempo de 

residencia del agua (Tw). 

Cuando se construye un dique o muro en el curso de un río para la creación 

de un embalse, se produce un descenso en la velocidad de flujo del río y la 

deposición gradual de la carga de sedimentos que trae consigo. En primer lugar, 

se deposita el material más grueso (arena), formando un delta fluvial, mientras que 

las partículas de menor tamaño (limos y arcillas), con bajas velocidades de 

sedimentación, son transportadas al interior del embalse para luego formar 

depósitos en el fondo que pueden llegar hasta el muro de la represa (Morris y Fan, 

1998; Kostic y Parker, 2003; Julien, 2010). Los deltas generalmente conforman 

longitudinalmente tres zonas (Figura 9): a) un depósito de baja pendiente 

conformado por la carga de fondo y la fracción gruesa de la carga en suspensión 

(gravas y arenas principalmente) depositadas fluvialmente casi inmediatamente de 
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forma horizontal (superior), b) un depósito que conforma un frente de pendiente 

pronunciada (anterior), el cual mediante avalanchas avanza progresivamente 

hacia aguas más profundas, denominándose punto de intersección entre las 

pendientes de las áreas superior y anterior como punto de pivote, y c) un depósito 

de fondo conformado por sedimentos finos (limos y arcillas) (García, 2008). Como 

consecuencia, las diferencias en el tamaño de partículas de los sedimentos de 

diferentes sitios dentro de un mismo embalse derivan en diferencias en el 

intercambio con la columna de agua, tanto de nutrientes como de potenciales 

contaminantes (Styszko, 2016; Tansel y Rafiuddin, 2016; Monnin et al., 2018; Tang 

et al., 2018), por lo que es de importancia la caracterización de los mismos en todo 

el gradiente longitudinal del cuerpo de agua. 

 

Figura 9: Zonas de un embalse y detalle del delta fluvial. Adaptado de García (2008). 

La gestión y el monitoreo de la calidad del agua de un embalse son 

fundamentales para determinar los usos que se puedan realizar de este recurso, 

tanto en el propio embalse como aguas abajo del mismo. Un parámetro de 

importancia en la caracterización y monitoreo de calidad de un cuerpo de agua es 

su temperatura, más específicamente el perfil vertical de la misma, y su variación 

estacional (Henderson-Sellers, 1984). Los balances térmicos y procesos de 

mezcla que se dan a lo largo del año en un lago o embalse se encuentran 

influenciados por fluctuaciones en la incidencia lumínica solar, las olas internas, 

entradas y salidas de agua,  la energía del viento (Fischer et al., 1979; Imberger y 

Patterson, 1990) y el Tw. Estos balances derivan en lo que se conoce como 
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régimen de estratificación, esto es, el patrón de variación de la temperatura en 

diferentes estratos de la columna de agua a lo largo del año. En cuerpos de agua 

localizados en ambientes cálidos o templados, existe un período de estratificación 

en finales de primavera-verano, que finaliza al comenzar el otoño cuando la fuerza 

eólica adquiere mayor relevancia, generando una mezcla de la columna de agua 

que persiste hasta el siguiente período de estratificación estival (Figura 10) (Martin 

y McCutcheon, 1998; Paredes et al., 2013). La clasificación térmica de los cuerpos 

de agua lénticos depende de la cantidad de períodos de estratificación anuales, 

así como de la temperatura anual promedio de la columna de agua (Wetzel, 2001), 

la cual también puede aplicarse a los lagos de embalse. 

 

Figura 10: Períodos de estratificación-mezcla de un cuerpo de agua de ambientes templados. 
Adaptado de Marcano (2009). 

Para evaluar y monitorear la calidad del agua de un lago o embalse, 

también se deben tener en cuenta  parámetros físicos (ej. transparencia y 

temperatura de la columna de agua), químicos (ej. pH, conductividad, oxígeno 

disuelto y concentraciones de nutrientes tales como P y N) y biológicos (clorofila 

“a”, abundancia y biomasa algal). Algunos de estos parámetros permiten definir lo 

que se conoce como el “estado trófico” de un sistema acuático (Wetzel, 2001; 

Kalff, 2002). Cuando las concentraciones de nutrientes son bajas y la 

transparencia del agua elevada, nos encontramos frente a un ambiente oligotrófico 

(OECD 1982; Wetzel, 2001; Kalff, 2002), considerados de buena calidad para 
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diversos usos por su baja productividad biótica. Contrariamente, si estos nutrientes 

se encuentran en altas concentraciones, y la transparencia del agua es baja, 

producto del alto crecimiento del fito y zooplancton, el sistema se clasifica como 

eutrófico, y la calidad del agua se considera baja e inadecuada para la mayoría de 

sus usos. Sin embargo, en ambientes donde la turbidez de la columna de agua se 

ve afectada por factores distintos al crecimiento del fitoplancton, como por ejemplo 

por una alta carga de sólidos en suspensión, la transparencia podría no resultar 

adecuado para la categorización trófica del cuerpo de agua (Echaniz y Vignatti, 

2009). Al proceso de transición entre un sistema oligotrófico y uno eutrófico se lo 

denomina eutrofización. En función de estas variables, los lagos y embalses 

pueden clasificarse en uno de los siguientes niveles de estado trófico: 

Ultraoligotrófico, Oligotrófico, Mesotrófico, Eutrófico e Hipereutrófico, de menor a 

mayor grado de eutrofización. Dos de los índices más conocidos para determinar 

el estado trófico son: 

a) Índice de Estado Trófico de Carlson (TSI, Trophic Status Index), de 

acuerdo a las modificaciones de Aizaki et al. (1981). Este índice, utiliza como 

variables los valores medios anuales de la transparencia, determinada mediante la 

medición de la profundidad de visión del disco de Secchi (Sec, m), y de las 

concentraciones de fósforo total (PT, mg/m3) y de clorofila “a” (Chla, mg m-3): 

TSI (Sec)= 60- 14,41 ln Sec 

TSI (PT) = 14,42 In PT + 4,14 

TSI (Chla)= 9,81 ln Chla + 30,6 

Media TSI = (TSI (Sec) + TSI (PT) + TSI (Chla))/3 

Dónde: Ultraoligotrófico (<20), Oligotrófico (20-40), Mesotrófico (40-60), 

Eutrófico (60-80) e Hipereutrófico (>80). 

b) Indicador OECD (Organización de Cooperación Económica y Desarrollo). 

Donde se utiliza la media anual de fósforo total (PT, mg/m3), la media anual 

eufótica de clorofila “a” (Chla, mg m-3), el valor máximo anual de clorofila “a” (Chla 
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max, mg m-3) y la profundidad media anual de visión del disco de Secchi (Sec, m), 

según la tabla 1. 

Tabla 3: Clasificación trófica de ambientes acuáticos. Fuente: OECD (1982). 

 

Sin embargo, estas clasificaciones tienen ciertas limitaciones en la 

definición precisa de las condiciones tróficas de un cuerpo de agua. Existe en 

general cierto grado de superposición, donde algunos ambientes pueden 

clasificarse en un estado trófico basándose en un parámetro y en otro estado 

trófico basándose en otro parámetro, mostrando la naturaleza subjetiva de los 

esquemas de clasificación trófica (Drovandi et al., 2005). La OECD ha intentado 

superar esta limitación mediante la implementación de una clasificación trófica 

basada en la distribución de probabilidades para cada nivel trófico en función de 

los parámetros clorofila “a”, PT y profundidad de visión del disco de Secchi 

(Figuras 11, 12 y 13), lo que permite establecer el nivel trófico con mayor 

probabilidad según los tres parámetros analizados. 
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Figura 11: Distribución de probabilidad de nivel trófico en función de la concentración de clorofila 

“a”. Adaptado de Vollenweider y Kerekes (1980). 

 

 

Figura 12: Distribución de probabilidad de nivel trófico en función de la concentración de la 

concentración de PT media anual. Adaptado de Vollenweider y Kerekes (1980). 
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Figura 13: Distribución de probabilidad de nivel trófico en función de la concentración de la 

profundidad de visión del disco de Secchi media anual (ZSD). Adaptado de Vollenweider y Kerekes 

(1980). 

 

En Argentina, Quirós (1988) identificó relaciones entre parámetros troficos 

que agruparon los ambientes continentales de acuerdo a la mejor correlación entre 

la clorofila y parámetros que condicionan la productividad. Para el caso de los 

ambientes de Patagonia, propuso la siguiente ecuación: 

 

Dónde: 

Chla: Concentración de clorofila “a” (mg m-3); 

ZMEAN: Profundidad media de la columna de agua (m); 

TEMP: Temperatura del aire (ºC); y 

TP: Concentración de fósforo total (mg m-3). 

De esta manera, es importante conocer la concentración de nutrientes y su 

dinámica en un cuerpo de agua (entradas o “cargas” de nutrientes, salidas y 

almacenamiento), a efectos de evitar la modificación del nivel trófico y el 

consecuente descenso de la calidad del agua (OECD, 1982). 
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La producción de biomasa de fitoplancton de un ambiente acuático, esto es, 

el crecimiento de la población de organismos autótrofos del plancton, se encuentra 

limitada, además de por factores físicos y de herbivoría, por las concentraciones 

de nutrientes tales como N y P (Vollenweider, 1976). En este sentido, es 

importante conocer la relación entre las fracciones disueltas del nitrógeno y del 

fósforo, calculadas como nitrógeno inorgánico disuelto:fósforo reactivo soluble 

(NID:PRS). El fósforo fue considerado durante mucho tiempo el nutriente limitante 

más importante para el crecimiento algal en lagos, sin embargo, esta conclusión 

deriva mayormente de estudios en regiones templadas del hemisferio norte. 

Numerosos estudios han demostrado que en ambientes acuáticos andinos el 

nutriente limitante es el nitrógeno (Pedrozo et al., 1993; Diaz, 1994; Soto et al., 

1994; Temporetti et al., 2001; Diaz et al., 2007), donde se encontraron relaciones 

NID:PRS inferiores a 16:1 (base molar), límite considerado como distinción entre 

ambientes limitados por nitrógeno, de aquellos limitados por fósforo (Rhee y 

Gotham, 1980). 

A las variaciones en la composición de las especies en función de las 

fluctuaciones estacionales de variables ambientales que ocurren en el fitoplancton 

se la denomina sucesión estacional. Reynolds (1988) considera que esta 

comunidad se estructura en relación con un número limitado de variables tales 

como la disponibilidad de nutrientes y luz, lo que a su vez también se relaciona a 

la estratificación de la columna de agua. En el mismo sentido, Harris (1986) 

postula que la sucesión estacional de especies algales está controlada por la 

profundidad de la mezcla de la columna de agua, los niveles de P y N durante el 

verano, y la fluctuación estacional de la luz. Se han desarrollado muchos modelos 

predictivos de sucesión estacional para el fitoplancton, en los que se evalúan 

factores biológicos, como la competencia y la herbivoría, factores físicos, como la 

disponibilidad de luz, y factores químicos, como las concentraciones de nutrientes 

disponibles (Sommer et al., 1986; Passarge et al., 2006; Rodrigo et al., 2007). 

Como se mencionó anteriormente, otro aspecto importante de ser 

considerado en la caracterización y monitoreo de un embalse son sus sedimentos 

y los suelos circundantes, ya que estos pueden almacenar diversas sustancias 
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que pueden ser liberados a la columna de agua tiempo después del proceso de 

contaminación (Golterman, 2004; Wang et al., 2009) Además, los sedimentos 

constituyen un eslabón muy significativo en el ciclo de los nutrientes en los 

ambientes acuáticos (Böstrom et al., 1982; Golterman et al., 1983; Håkanson y 

Jansson, 1983; Istvánovics et al., 2004; Nürnberg, 2009; Chorus et al., 2020). 

La actividad petrolera como la que se está desarrollando en la cuenca del 

Río Neuquén, agrega una complejidad nueva a los procesos naturales y 

contaminantes a los embalses de la región, como es el caso del Embalse Los 

Barreales, objeto de esta Tesis. 

En este sentido, los suelos de la cuenca del río Neuquén se encuentran en 

potencial riesgo de contaminación, dado el número creciente de asentamientos 

tanto por la  explotación petrolera, los frecuentes accidentes que han provocado 

derrames de hidrocarburos, como el agregado de desarrollo urbano los cuales 

ambos convergen en una afectación directa al ambiente circundante (Proyecto 

FAO UtfArg017). Entre los contaminantes derivados de esta actividad industrial, 

los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) suponen un alto riesgo ambiental, 

teniendo en cuenta su alta persistencia en suelos y sedimentos, y su toxicidad en 

organismos biológicos (IARC, 1983; Upham et al., 1998) e incluso pueden afectar 

el mismo estado trófico por interacción por ejemplo de los HAPs con la 

disponibilidad de nutrientes, tanto en la columna de agua como en los sedimentos. 

En Patagonia Norte existen estudios de caracterización de embalses, entre 

ellos algunos ubicados sobre los ríos Limay (Temporetti et al., 2001) y Colorado 

(Echaniz y Vignatti, 2009). Labollita y Pedrozo (1998) estudiaron distintos 

embalses de la cuenca del rio Negro (ríos Limay y Neuquén), identificando 

diferentes patrones de control de estado trófico ente los mismos, y observando en 

particular que la transparencia es fuertemente reguladora del estado trófico del 

Embalse Los Barreales. En esta zona de la Patagonia existen también algunos 

estudios relacionados a la presencia de hidrocarburos en agua y sedimento, tanto 

en la cuenca del río Colorado (COIRCO, 2020) como en la cuenca del río 

Neuquén. En la cuenca del río Colorado, COIRCO (2018) analizó la presencia de 
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los 16 HAPs prioritarios mediante cromatografía gaseosa acoplada a 

espectrometría de masas (EPA 3540 C/ 8270 D), obteniendo valores no 

detectables en todos los sitios analizados (límite de cuantificación: 0,006 ppm de 

sedimento seco: ppmss). En la cuenca del río Neuquén Monza et al. (2013) 

analizaron la presencia de hidrocarburos mediante cromatografía gaseosa 

acoplada a detector de ionización en llama (Método EPH–04, revision1.1), 

encontrando en el embalse Los Barreales concentraciones de 2.25 ppmss de 

hidrocarburos alifáticos y no detectables para los 16 HAPs prioritarios (límite de 

detección: 0.023 ± 0.005 ppmss), sugiriendo un origen petrogénico de los 

primeros.. Sin embargo, no existe un estudio detallado de las variables 

fisicoquímicas del embalse, y sus variaciones estacionales. En este contexto, es 

de gran importancia realizar una caracterización fisicoquímica y biológica del 

ambiente, con el objetivo de establecer el estado actual del mismo, información 

esencial para su manejo y monitoreo. 

5.2. Materiales y Métodos 

Para responder a los objetivos específicos 1 y 2: “Caracterizar los 

sedimentos lacustres y suelos susceptibles de contaminación por HAPs” y 

“Caracterizar las asociaciones de especies fitoplanctónicas en el cuerpo de agua 

seleccionado en relación con la disponibilidad natural de nutrientes”, se siguió la 

metodología que se detalla a continuación: 

5.2.1. Columna de agua 

Obtención de muestras: 

Teniendo en cuenta los sitios descriptos en la sección 4.2., se colectaron 

muestras de agua de superficie en el río (LBC), y en cada sitio del embalse se 

colectaron muestras con botella Van Dorn (3 L) (Figura 14) en superficie, a la 

mitad de la profundidad máxima de cada sitio, y fondo (LB1:19 mts; LB2: 43 mts; 

LB3: 39 mts). Las profundidades máximas fueron determinadas mediante una 

ecosonda Eagle Cuda 128 (Figura 14). Las muestras se conservaron en frío y 

oscuridad de acuerdo con las recomendaciones realizadas por APHA (1995). 
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Figura 14: Botella Van Dorn para colección de muestras de agua (izquierda) y ecosonda Eagle 

Cuda 128 utilizada para determinar profundidades de sitios de muestreo en el embalse (derecha). 

Mediciones in situ: 

In situ, se obtuvieron perfiles verticales en la columna de agua de 

temperatura, conductividad eléctrica, potencial redox (ORP), pH, porcentaje de 

saturación de oxígeno disuelto (DO%) y concentración de oxígeno disuelto (O2) 

mediante una sonda multiparamétrica Esy 6000 (Figura 15). En los casos en los 

que no fue posible la utilización de la sonda multiparamétrica (condiciones 

meteorológicas inadecuadas), temperatura, conductividad eléctrica y pH fueron 

analizados en las muestras colectadas con botella Van Dorn, utilizando equipos 

Thermo Orion 3 Star conductividad portátil y Thermo Orion 3 Star pH portátil, y 

calibrando con buffers comerciales (Anedra) de pH 4, 7 y 10. Se determinó 

transparencia de la columna de agua mediante utilización de disco de Secchi 

(Figura 15), y luego se estimó el límite de la zona fótica a partir del producto entre 

la profundidad de visión del disco y el coeficiente de 2,5 propuesto por Ryding y 

Rast (1992). 
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Figura 15: Sonda multiparamétrica Esy 6000 (izquierda) y disco de Secchi (derecha). 

Análisis de laboratorio: 

Para las muestras de agua obtenidas en el sitio LBC, con el objetivo de 

estimar la carga de sólidos entrantes al embalse, se determinaron los sólidos 

totales en suspensión (SST), mediante filtrado por filtros de fibra de vidrio de 45 

µm de poro y posterior secado en estufa a 104 ºC. Los sólidos se determinaron 

por diferencia de peso. 

Columna de agua 

Nutrientes totales 

Se determinaron PT y nitrógeno total (NT) sobre una fracción de las 

muestras de agua sin filtrar. El PT se analizó mediante digestión con persulfato de 

potasio y ácido sulfúrico 1:4 y posterior determinación del fósforo reactivo soluble 

(PRS) (Murphy y Riley, 1962), mientras que el NT se determinó mediante digestión 

con persulfato de potasio e hidróxido de sodio 1,5 M y posterior determinación de 

nitratos y nitritos (N-NO3
- + N-NO2

-), siguiendo las recomendaciones de Grasshoff 

et al. (1983). El PRS se analizó mediante reacción colorimética con azul de 

molibdato y ácido ascórbico (Murphy y Riley, 1962), N-NO3
- + N-NO2

- por 

reducción en columna de cadmio y formación de complejo diazoico, y N-NH4
+ por 
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el método del azul de indofenol (Golterman, 1978; APHA, 1995). El nitrógeno 

inorgánico disuelto (NID) se calculó como la suma de N-NO3
- + N-NO2

- y N-NH4
+. 

Nutrientes disueltos 

PRS, N-NO3
- + N-NO2

- y N-NH4
+ se determinaron sobre una fracción de las 

muestras de agua filtrada por acetato de celulosa (45 µm de poro), siguiendo la 

misma metodología detallada en el párrafo anterior. 

Material extractable en solventes: exploración del potencial contenido de HAPs 

 El material extractable en solvente (MES) fue obtenido mediante una 

extracción liquido-líquido (Método EPA 3550b) mezclando 50 mL de agua del 

embalse en una ampolla de decantación con 3 mL de solvente (1:1 

hexano:acetona). La fase orgánica se filtró a través de filtros de nylon (0.45 μm). 

Luego, 2 μL del filtrado fueron inyectados en un cromatógrafo gaseoso 

PerkinElmer Clarus 500 equipado con una columna Agilent HP 5 (30 m x 0.25 mm 

i.d. con 0.25 μm de espesor de film) y un detector de ionización de llama (Morelli et 

al., 2005). Se cuantificó la señal del cromatograma que coincidía con el tiempo de 

retención de los HAPs en comparación con una calibración con un standard de los 

16 HAPs contaminantes prioritarios propuestos por USEPA (AccuStandard® 

PAHmix 2 mg mL-1), con un límite de detección (LOD) de 1 ppm. Esta metodología 

permite cuantificar la suma de compuestos polares, hidrocarburos alifáticos e 

hidrocarburos aromáticos, en el tiempo de retención de cada HAP con el que se 

compara. Los resultados por debajo del límite detección indican que el HAP de 

comparación no se detectó en la muestra por encima del LOD. Los resultados por 

encima del LOD indican que el HAP podría estar presente en la muestra y su 

concentración deberá ser confirmada por otro método. En caso que estuviera 

presente la concentración máxima posible del compuesto en la muestra sería la 

cuantificada por este método. 

Abundancia algal 

Para la caracterización de las asociaciones de especies fitoplanctónicas, se 

colectaron dos tipos de muestras. Por un lado, se concentraron muestras de agua 

subsuperficial (aproximadamente 100 L) mediante filtrado por redes Hydro-bios® 
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de 10 y 50 µm de poro (Figura 16) con el objetivo de eliminar el zooplancton > 50 

µm. La fracción retenida en la red de 10 µm se almacenó en frascos de plástico de 

100 mL con agregado de formol y se transportaron a temperatura ambiente, para 

ser utilizadas posteriormente en la caracterización de las especies algales. Una 

vez en el laboratorio, la identificación taxonómica de las especies se realizó bajo 

microscopio óptico Olympus® BX-51 con aumento de 1000X, y consultando la 

bibliografía específica para cada grupo algal, y se tomaron microfotografías con 

cámara fotográfica Olympus® SP-350. 

 

Figura 16: Filtrado de muestras de agua subsuperficial a través de redes Hydro-bios®. 

Por otro lado, para realizar recuentos algales se obtuvieron muestras con 

botella Van Dorn de 3 litros de capacidad en subsuperficie (0,2 m), 2, 6, 10, 18 m y 

máxima profundidad (LB1:19 m; LB2: 43 m; LB3: 39 m). Las muestras se fijaron 

con lugol-acético y se conservaron en oscuridad a temperatura ambiente. Una vez 

en el laboratorio, el recuento algal se realizó bajo microscopio invertido Leica®, 

con aumento de 400X, mediante el método de Utermöhl. Dependiendo de la 

concentración de algas en cada sitio o profundidad, se prepararon cámaras de 5, 

10 ó 25 mL, y se dejó reposar un tiempo mínimo de 0,2 h mL-1. 

Clorofila “a” 

Otra fracción de las muestras de agua (aproximadamente 3 L) colectadas a 

diferentes profundidades fueron filtradas, en el transcurso del día de muestreo, por 
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filtros Whatman® GF/F de 0,7 µm de poro, y los filtros se conservaron en 

oscuridad a -18 ºC hasta su procesamiento. La extracción del pigmento se realizó 

en tubos plásticos tipo Falcon® de 15 mL, utilizando 10 mL de acetona 90%, 30 

segundos de agitación manual y 18 hs de reposo en oscuridad a una temperatura 

de 4 ºC. Posteriormente se centrifugó (2000 rpm durante 15 minutos), y se midió 

densidad óptica de los sobrenadantes a 664 y 750 nm (para descontar el aporte 

de la turbidez de la muestra), en un espectrofotómetro Metrolab 1700, siguiendo la 

metodología propuesta por APHA (1995). Se repitieron las mediciones luego de 

acidificar las muestras con 0,4 ml de HCl 0,1 N. Para estimar la concentración de 

Clorofila “a” se utilizó la fórmula propuesta por Clesceri et al. (1998): 

 

Dónde: 

V1 = volumen del extracto en ml 

V2 = volumen de la muestra filtrado en litros 

L = largo del paso de luz en cm 

DO 664antes = densidad óptica antes de acidificar 

DO 665después = densidad óptica después de acidificar 

 

 

Diversidad específica 

La diversidad específica se calculó en base al índice de Shannon-Weaver 

(H’) (Margalef, 1983), a partir de la siguiente fórmula: 

 

 

 

Dónde:  
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S – número total de especies 

pi – proporción de individuos de la especie i respecto al total de individuos 

i – número de especie 

Cálculo de carga de P 

Los datos hidrometeorológicos de la cuenca del río Neuquén durante el año 

de muestreo (2017) se obtuvieron del anuario hidrológico de la Autoridad 

Interjurisdiccional de las Cuencas de los ríos Limay, Neuquén y Negro (AIC, 2018). 

La carga total (Xt) de P aportada al embalse se calculó a partir de la estimación de 

las cargas relativas de precipitación (Xp), afluentes (Xa) y escorrentía (Xe): 

XT = Xe + Xa + Xp 

Debido a la inexistencia de centros urbanos cercanos al embalse, no se 

tuvo en cuenta un posible aporte antrópico o de escorrentía urbana de P. Se 

realizó la estimación del aporte de P por escorrentía (Xe) a partir de los valores 

propuestos por Rast et al. (1983) para áreas rurales (Pe) y la superficie de la 

cuenca del embalse Los Barreales (SLB): 

Xe = Pe x SC 

Para la estimación de los aportes de P por deposición atmosférica (Xp) se 

emplearon el área del embalse (SLB) y los datos de precipitaciones (L: mm de 

lluvia caída) medidos por AIC (2018), y los valores de PT en agua de lluvia (PTL) 

obtenidos por Pedrozo et al. (1993): 

Xp = PTL x SLB x L 

La carga por afluente (Xa) se realizó multiplicando la concentración 

promedio anual de PT medida en LBC (PTLBC) por el caudal medio anual (Cm) del 

río Neuquén en LBC: 

Xa = PTLBC x Cm 

Determinación de estado trófico: 

Para determinación del estado trófico del embalse, se tomaron como 

criterios el índice de Estado Trófico de Carlson (TSI, Trophic Status Index) de 



 

51 

 

acuerdo a las modificaciones de Aizaki et al. (1981), y el indicador de la OECD. 

Asimismo, se utilizó también la clasificación de la OECD basada en los gráficos de 

distribución de probabilidades tróficas (Vollenweider y Kerekes, 1980). 

5.2.2. Agua intersticial 

Obtención de muestras: 

Las muestras de agua intersticial. de los sedimentos se obtuvieron, en el 

transcurso del día de muestreo, por centrifugación de las muestras de sedimento 

(ver sección 5.2.3.) en tubos de plástico tipo Falcon® de 50 mL, a 4000 rpm 

durante 10 minutos (APHA, 1995). Se separó el sobrenadante con ayuda de una 

micropipeta, se almacenó en frascos de vidrio color caramelo de 250 mL, y se 

conservó a 4 °C hasta su análisis. 

Mediciones in situ 

In situ, se midieron temperatura, conductividad eléctrica y pH sobre las 

muestras almacenadas en los frascos de vidrio, utilizando equipos Thermo Orion 3 

Star conductividad portátil y Thermo Orion 3 Star pH portátil, y calibrando con 

buffers comerciales (Anedra) de pH 4, 7 y 10. 

Análisis de laboratorio 

Nutrientes totales 

Se determinaron PT y nitrógeno total (NT) sobre una fracción de las 

muestras de agua intersticial sin filtrar. El PT se analizó mediante digestión con 

persulfato de potasio y ácido sulfúrico 1:4 y posterior determinación del fósforo 

reactivo soluble (PRS) (Murphy y Riley, 1962), mientras que el NT se determinó 

mediante digestión con persulfato de potasio e hidróxido de sodio 1,5 M y posterior 

determinación de nitratos y nitritos (N-NO3
- + N-NO2

-), siguiendo las 

recomendaciones de Grasshoff et al. (1983). El PRS se analizó mediante reacción 

colorimética con azul de molibdato y ácido ascórbico (Murphy y Riley, 1962), N-

NO3
- + N-NO2

- por reducción en columna de cadmio y formación de complejo 

diazoico, y N-NH4
+ por el método del azul de indofenol (Golterman, 1978; APHA, 
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1995). El nitrógeno inorgánico disuelto (NID) se calculó como la suma de N-NO3
- + 

N-NO2
- y N-NH4

+. 

Nutrientes disueltos 

PRS, N-NO3
- + N-NO2

- y N-NH4
+ se determinaron sobre una fracción de las 

muestras de agua instersticial filtrada por acetato de celulosa (45 µm de poro), 

siguiendo la misma metodología detallada en el párrafo anterior. 

5.2.3. Sedimentos y suelos 

Obtención de muestras 

Las muestras de sedimentos se colectaron con un corer tipo UWITEC 

(Figura 17), en cada sitio por triplicado, y se cortaron los 10 cm superiores de cada 

testigo del corer. Luego de realizar las correspondientes mediciones in situ, y de 

centrifugar parte de los sedimentos para obtención del agua intersticial, todas las 

muestras se integraron, colocándolas en bolsas de polietileno y refrigeradas a 4 °C 

para su conservación y posterior análisis (APHA, 1995). 

 

Figura 17: Corer tipo UWITEC (izquierda) y muestras de sedimentos colectadas (derecha). 

Las muestras de suelos se obtuvieron con un cilindro de policloruro de vinilo 

(PVC), previa limpieza de restos vegetales y materia orgánica en descomposición 

de la superficie del sitio. El cilindro se enterró los primeros 10 cm y el suelo 

colectado se colocó en bolsas de polietileno y se conservó en oscuridad a 4 °C. La 

cantidad de suelo obtenido en cada sitio fue de aproximadamente 1 Kg. 

Mediciones in situ 
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Una vez obtenidas las muestras en el campo, y durante el mismo día de 

muestreo, se analizaron potencial de óxido-reducción (ORP), pH y temperatura en 

simultáneo mediante utilización de un equipo Orion 920 A. En el caso de los 

sedimentos, la medición se realizó sumergiendo los electrodos correspondientes 

directamente en la muestra (Figura 18). Para la medición de estos parámetros en 

suelos se utilizó una relación suelo:agua de 1:2,5 en tubos plásticos tipo Falcon® 

de 50 mL, se agitó en shaker durante 5 minutos, se dejó en reposo durante 1 hora, 

y luego se sumergieron los electrodos en el sobrenadante (EPA-9045D). Se 

realizó la calibración con buffers comerciales (Anedra) de pH 4, 7 y 10. 

 

Figura 18: Mediciónes de ORP, pH y temperatura en el campo, utilizando equipo Orion 920 A. 

Análisis de laboratorio 

El contenido de agua de los sedimentos y suelos se determinó por 

gravimetría. Se colocó una submuestra en una cápsula de vidrio en estufa a (105 

± 5) ºC durante 24 horas. Posteriormente se enfrió en desecador hasta 

temperatura ambiente y se pesó. Se colocó nuevamente en estufa durante 1 hora, 

se enfrió y pesó nuevamente, repitiendo el procedimiento hasta obtener peso 

constante. La diferencia de peso respecto al sedimento o suelo húmedo se 

expresó como porcentaje de humedad. 
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Otras submuestras de sedimentos y suelos fueron secadas a 60 ºC en 

estufa. Posteriormente, se realizaron los siguientes análisis sobre las mismas: 

Una fracción de cada muestra (entre 180 y 250 g) se utilizó para el análisis 

granulométrico, que se llevó a cabo mediante un set de tamices: 2 mm (Newark, 

ASTM No. 10 USA Standard Series Sieves), 1 mm (Newark, ASTM No. 18 USA 

Standard Series Sieves) y 0,25 mm (Newark, ASTM No. 60 USA Standard Series 

Sieves). La fracción retenida en cada tamiz fue pesada y se calculó el porcentaje 

de las siguientes fracciones: arena gruesa (> 2 mm), arena media (2 - 1 mm), 

arena fina (1 - 0,25 mm) y arena muy fina (0,25 - 0,05 mm). Sobre la fracción que 

atravesó el set de tamices, las fracciones de limo (0,05 - 0,002 mm) y arcilla (< 

0,002 mm) fueron determinadas por el método del densímetro (Forsythe, 1985). 

Otra fracción fue tamizada por malla de 500 µm para eliminar la fracción 

gruesa menos reactiva. Sobre la fracción tamizada, se analizaron: PT por digestión 

ácida con H2SO4 y H2O2 (Carter, 1933) utilizando un digestor Hach Digesdahl® y 

posterior determinación de PRS (Murphy y Riley, 1962), y carbono total (CT) y 

nitrógeno total (NT) mediante analizador automático Thermo FlashEA 1112. 

El fraccionamiento de P fue realizado de acuerdo con el esquema de 

Hieltjes y Lijklema (1980) (Figura 19). Alícuotas de 0,1 g de sedimento o suelo 

seco se colocaron en tubos plásticos tipo Falcon® de 50 mL. Se realizaron cuatro 

extracciones consecutivas. Las primeras dos, para la extracción del fósforo lábil 

(P-lábil) o rápidamente biodisponible, se llevaron a cabo con una solución de 

NH4Cl 1 M durante 2 hs en oscuridad; al cabo de las cuales se centrifugó a 2000 

rpm durante 15 min. Posteriormente se determinó PRS sobre el sobrenadante 

(Murphy y Riley, 1962). La tercera extracción, que libera libera el fósforo vinculado 

a compuestos de hierro y aluminio (P-Fe y P-Al), se realizó utilizando una solución 

de NaOH 0,1 M, durante 17 hs en oscuridad y luego centrifugando a 2000 rpm 

durante 15 min, determinando nuevamente PRS en el sobrenadante previamente 

neutralizado con HCl 1M. La última extracción, del fósforo asociado a compuestos 

de calcio (P-Ca), se efectuó con una solución de HCl 0,5 M durante 24 hs, al cabo 

del cual se centrifugó a 2500 rpm durante 20 min, determinándose PRS en el 
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sobrenadante previamente neutralizado con NaOH 1M. El fósforo orgánico fue 

calculado como la diferencia entre el PT y la sumatoria de las diferentes fracciones 

de fósforo extraídas. 

 

Figura 19: Esquema del fraccionamiento del P en sedimentos y suelos según Hieltjes y Lijklema 

(1980), tomado de Temporetti (1999). 

Para la caracterización geoquímica de sedimentos y suelos se analizó la 

composición elemental de los mismos (Si, Al, Fe, S, Ca, Mg, Na, K y Ti) sobre 

muestras de sedimento o suelo seco, mediante microscopía electrónica de barrido 

con detector de espectrometría de dispersión de energía de rayos X (SEM-EDS) 
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(Philips 515-EDAX Genesis 2000). La detección por EDS se llevó a cabo con un 

detector Octane Pro Silicon Drift Detector (EDAX, Mahawah, NJ, USA) a 30 kV, 

tamaño de grano de 7 nm, y a una distancia de trabajo de 10 mm. El análisis 

químico cuantitativo se realizó mediante el software TEAM® EDS System. El 

análisis se realizó en el Centro Atómico Bariloche. 

La capacidad de intercambio catiónico (CIC) de los sedimentos y suelos se 

determinó según la metodología propuesta por Summer y Miller (1996), en el 

laboratorio del INTA-EEA Bariloche. Se realizó la extracción sobre 1 g de 

sedimento seco mediante agregado de 10 mL  de NH4Cl 1 M, lavado con agua 

destilada y reemplazo del ión adsorbido con KNO3 1 M. Posteriormente, se realizó 

la destilación de 10 mL del extracto obtenido con 5 mL de NaOH 1M y 10 mL de 

agua destilada, se recolectó el destilado en 5 mL de H3BO3 1M, y se tituló con 

solución valorada de HCl. 

Para obtención del MES, una submuestra de 1 g de sedimentos o suelos se 

mezcló en un tubo de policarbonato con 3 mL de solvente (1:1 hexano:acetona) 

(Banjoo y Nelson, 2005). La extracción se realizó mediante utilización de 

ultrasonido (Testlab Ultrasonic TB10TA) a 40 kHz y 400 W durante 60 minutos 

(Luque-García y Luque de Castro, 2003). La mezcla se centrifugó a 4000 rpm 

durante 10 minutos (Presvac model DCS-16RV) y la solución se filtró a través de 

filtros de nylon (0,45 μm de poro). El análisis por CG-FID se realizó de la misma 

forma anteriormente descripta para las muestras de agua.  

5.2.4. Análisis estadísticos 

Para estudiar variaciones estacionales y entre distintos sitios de muestreo 

en los parámetros analizados se utilizó un análisis de varianza unidireccional 

(ANOVA), con un nivel de significancia de 5 %. Las variables de respuesta bajo 

análisis fueron, en agua: conductividad eléctrica, pH, concentración de nutrientes 

totales (PT y NT) y disueltos (PRS, N-NH4
+, N-NO3

- + N-NO2
-), concentración de 

clorofila “a” y abundancia algal; y PT en sedimentos y suelos. Las comparaciones 

entre estaciones se llevaron a cabo utilizando el test de Tukey (Montgomery, 2004) 

a posteriori. Se utilizó el software estadístico InfoStat (Di Rienzo et al. 2011). 
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5.3. Resultados 

5.3.1. Columna de agua 

En la Figura 20 se representan los perfiles verticales de temperatura en la 

columna de agua, para cada sitio y estación. Se observó que el rango de 

temperaturas promedio anuales varía desde aproximadamente 9 ºC (invierno) a 21 

ºC (verano), en todos los sitios del embalse. Por otro lado, se observaron 

descensos de temperatura con el aumento de la profundidad tanto en verano (7 ºC 

en LB2) como en primavera (2 ºC en LB1, LB2 y LB3), siendo los puntos de 

inflexión de las curvas de temperatura (termoclina) a mayor profundidad según 

avanzamos horizontalmente en el embalse desde LB1 (13 m) a LB3 (30 m). Por el 

contrario, durante las estaciones de otoño e invierno se observaron perfiles de 

temperatura homogéneos en todos los sitios a lo largo del eje vertical del embalse. 
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Figura 20: Perfiles verticales estacionales de temperatura para cada sitio del embalse. 

Los valores promedio de conductividad eléctrica de todos los sitios 

estudiados se representan en la Figura 21. Se observó un descenso significativo 

en los valores de conductividad entre verano y primavera para LB1 y LBC (p < 

0,05), más marcado en LBC (desde un máximo de 600 µS cm-1 en verano a un 

mínimo de 100 µS cm-1 en primavera). 
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Figura 21: Conductividad eléctrica promedio en la columna de agua para cada sitio y estación del 

año. 

El perfil vertical de conductividad en el embalse se representa en la Figura 

22. Durante las estaciones de verano, otoño e invierno se observó homogeneidad 

en la columna de agua, con valores que oscilaron entre 260 y 280 µS cm-1, 

mientras que en primavera se observaron los valores más bajos del año, con 

gradientes tanto en el eje horizontal como en el vertical, según el sitio evaluado. 

En LB1, se observaron los menores valores del eje horizontal, que a su vez 

aumentaron con la profundidad (de 170 µS cm-1 en superficie a 230 µS cm-1 en el 

fondo) con un cambio en los valores registrados a los 8 m de profundidad. En el 

sitio LB2, el mínimo se encontró entre los 5 y 15 m de profundidad (225 µS cm-1), 

aumentando hacia el fondo (45 m) hasta valores de 265 µS cm-1. En el sitio LB3 se 

observaron valores menores: 255 (± 5) µS cm-1 a los observados en las estaciones 

LB1 y LB2, aunque en este sitio no se observaron variaciones en el eje vertical. 
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Figura 22: Perfiles verticales estacionales de conductividad para cada sitio del embalse. 

En la Figura 23 se representan los perfiles verticales de ORP para cada sitio 

del embalse, en las estaciones del año en las que la medición con la sonda 

mutiparamétrica fueron posibles. Se observaron valores homogéneos en el perfil 

vertical durante las estaciones de otoño e invierno, con valores promedio de +130 

mV y +180 mV, respectivamente, mientras que en primavera se observaron 

aumentos del valor de ORP a mayores profundidades, tanto en LB2 como en LB3, 

desde +140 mV a +180 mV. 
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Figura 23: Perfiles de ORP estacionales para los diferentes sitios. 

En la Figura 24 se representan los perfiles verticales de saturación de 

oxígeno disuelto (DO%). En estos casos, se observó saturación cercana al 100 % 

en todos los sitios, y concentraciones de O2 promedio que oscilaron entre 11 mg L-

1 en invierno y 12 mg L-1 en primavera. Asimismo, se observó una disminución de 

un 15 (± 5) % en DO% al aumentar la profundidad, en todos los sitios, en 

primavera. 
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Figura 24: Perfiles verticales estacionales de DO%, para los tres sitios. 

La transparencia de la columna de agua presentó valores promedio de 3,3 

m a lo largo del año. A su vez, estos valores presentaron variaciones estacionales 

y a lo largo del eje horizontal del embalse (Figura 25), con valores máximos en 

verano en LB2 (6 m) y mínimos en primavera en LB1 (0,2 m), que se 

correspondieron con límites de la zona fótica estimados de 15 y 0,5 m, 

respectivamente. 
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Figura 25: Transparencia de la columna de agua para cada sitio, por estación. 

En la Figura 26 se muestran los valores estacionales promedio de pH en los 

cuatro sitios estudiados. En LBC se observó un mínimo en otoño (7,2), mientras 

que el resto de las estaciones mostraron un valor de 8,1 ± 0,1. Los valores de pH 

en la columna de agua del embalse no presentaron variaciones estacionales ni 

verticales (p > 0,05), manteniendo un valor de 8,1 ± 0,1. 
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Figura 26: pH en columna de agua para cada sitio y estación del año. 

Análisis de laboratorio 

En la Figura 27 se representan los valores de SST obtenidos para LBC, los 

cuales se relacionan con los datos obtenidos por AIC (2018) para el caudal del río 

Neuquén en ese sitio, precipitaciones estacionales promedio en la zona de monte 

donde se ubica LBC (Precipitaciones M) y precipitaciones en la zona de alta 

montaña de la cuenca, aguas arriba de LBC (Precipitaciones AM). Los valores de 

SST disminuyeron desde el otoño (55 mg L-1) hacia el invierno (12 mg L-1), 

mostrando luego su máximo en la primavera (185 mg L-1). El comportamiento de 

los valores de SST hacia el invierno es opuesto al observado para las 

precipitaciones y el caudal del río, que incrementaron más de 10 veces su valor en 

otoño. Sin embargo, en la primavera el caudal presentó su máximo anual, al igual 

que los SST, mientras que las precipitaciones disminuyeron. 
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Figura 27: Concentraciones de SST y parámetros hidrometeorológicos de la cuenca del río 

Neuquén, a lo largo del año 2017. 

En la Figura 28 se representan los valores de nutrientes totales y disueltos 

de LBC, junto con las variables SST y el caudal del río aguas arriba del embalse, 

en cada estación del año. Se registró un aumento significativo desde el verano a la 

primavera tanto del PT (26 a 266 µg L-1) como del NT (144 a 231 µg L-1) (p < 0,05, 

Tabla 4), de la misma forma que en el caudal del río y la concentración de SST. En 

este sentido, se observó una relación lineal entre SST y PT a lo largo de las 

estaciones (R2 = 0,98), mientras que las concentraciones de PRS se mantuvieron 

en valores menores a 20 µg L-1 sin variaciones significativas durante todo el año (p 

> 0,05), independientemente de las variaciones de caudal, SST y PT. Por otro 

lado, los nutrientes que presentaron mayor concentración en verano, estación de 

menor caudal, fueron NT (144 µg L-1) y N-NH4
+ (71 µg L-1). Las concentraciones de 

N-NO3
- + N-NO2

- en LBC aumentaron desde valores no detectables (< 3 µg L-1) en 

el período verano-invierno, hasta 30 µg L-1 en primavera (p < 0,05). 
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Figura 28: Parámetros fisicoquímicos del río Neuquén aguas arriba del embalse (LBC), a lo largo 

del año. 

Al analizar las concentraciones de nutrientes en el embalse (Tabla 4), se 

observaron valores de PT decrecientes desde LBC a LB3, siendo estos de 3 a 10 

veces superiores en LBC, dependiendo de la estación. Al igual que en LBC, se 

observó un aumento significativo de este nutriente desde el verano (11 µg L-1) a la 

primavera (132 µg L-1) en LB1 (p < 0,05), mientras que se mantuvo dentro del 

mismo orden en LB2: 22 (± 11) µg L-1, y LB3: 28 (± 7) µg L-1, durante todo el año 

(p > 0,05). En el caso del NT, se observó el mismo decrecimiento desde LBC a 

LB3 registrado para PT, disminuyendo desde 144 µg L-1 (LBC) a 111 µg L-1 (LB2) 

en verano y desde 231 µg L-1 (LBC) a 120 µg L-1 (LB3) en primavera (p < 0,05). 

También para NT se registró el máximo anual en primavera, con un promedio para 

el embalse de 180 (± 46) µg L-1. Sin embargo, a diferencia del PT, en otoño se 

obtuvieron valores de NT menores desde LBC (73 µg L-1) a LB3 (162 µg L-1), y en 

invierno similares en todos los sitios, con un promedio de 94 (± 6) µg L-1. 

El PRS no mostró variaciones por sitio ni estacionales (p > 0,05), con 

concentraciones menores a 10 µg L-1 en todos los casos, incluso no detectables (< 

2 µg L-1) en algunos de ellos (Tabla 4). De la misma forma, las concentraciones de 

N-NH4
+ fueron menores a 10 µg L-1, muchas veces no detectable (< 5 µg L-1). Las 

concentraciones de N-NO3
- + N-NO2

- en el embalse presentaron un valor promedio 

máximo de 17 (± 1) µg L-1 en la estación de invierno, mayor a lo observado en 
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verano y otoño (p < 0,05), donde variaron entre no detectable (< 3 µg L-1) y 10 µg 

L-1. 
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Tabla 4: Concentraciones promedio de nutrientes en cada sitio de muestreo, para cada estación del 

año. 

Estación Nutriente Sitio 
  

 
LBC LB1 LB2 LB3 

 
     

Verano 

PT (µg L
-1

) 25,9 ± 0,1 10,9 ± 4,0 8,2 ± 4,1 - 

     NT (µg L
-1

) 144 ± 3,4 117,7 ± 70,0 110,6 ± 44,2 - 

     PRS (µg L
-1

) 22 ± 2,2 Nd Nd - 

     N-NH4
+
 (µg L

-1
) 71 ± 6,8 7,4 ± 8,2 11 ± 5,3 - 

     N-NO3
-
 + N-NO2

-
 (µg L

-1
) Nd Nd Nd - 

 
     

 
     

Otoño 

PT (µg L
-1

) 92,1 ± 3,9 21,4 ± 6,6 24,3 ± 7,3 35,5 ± 15,5 

     NT (µg L
-1

) 73 ± 8,9 88,2 ± 5,8 119,7 ± 28,9 161,9 ± 59,8 

     PRS (µg L
-1

) 10 ± 0,1 Nd 3,0 ± 1,7 8,3 ± 5,5 

     N-NH4
+
 (µg L

-1
) 7 ± 0,5 Nd Nd 9 ± 7,4 

     N-NO3
-
 + N-NO2

-
 (µg L

-1
) Nd Nd 7,7 ± 5,7 Nd 

 
     

 
     

Invierno 

PT (µg L
-1

) 70,7 ± 0,1 19,2 ± 3,4 20,5 ± 5,4 23,8 ± 3,0 

     NT (µg L
-1

) 93 ± 0,2 99,5 ± 19,0 85,7 ± 27,2 94,9 ± 5,5 

     PRS (µg L
-1

) 4 ± 0,2 3,0 ± 0,7 4,1 ± 0,7 Nd 

     N-NH4
+
 (µg L

-1
) 3 ±0,1 7,1 ± 1,9 7,7 ± 2,7 Nd 

     N-NO3
-
 + N-NO2

-
 (µg L

-1
) Nd 15,3 ± 0,8 18,0 ± 2,3 16,6 ± 1,0 

 
     

 
     

Primavera 

PT (µg L
-1

) 265,8 ± 0,8 131,9 ± 42,8 34,0 ± 12,7 23,0 ± 2,2 

     NT (µg L
-1

) 231 ± 0,1 176,5 ± 56,7 193,1 ± 8,6 119,7 ± 10,3 

     PRS (µg L
-1

) 14 ± 0,1 7,4 ± 3,1 3,7 ± 1,1 Nd 

     N-NH4
+
 (µg L

-1
) Nd 10,9 ± 10,3 11,9 ± 9,4 Nd 

     N-NO3
-
 + N-NO2

-
 (µg L

-1
) 32 ± 0,2 14,6 ± 5,7 5,9 ± 5,7 3,4 ±2,1 

 
     Nd: No detectable: PRS (< 2 µg L

-1
), N-NH4

+ 
(< 5 µg L

-1
) y

 
N-NO3

-
 + N-NO2

- 
(< 3 µg L

-1
).   



 

66 

 

El material extractable en solvente en agua, tanto en LBC como en los sitios 

del embalse, fue no detectable (< 1 ppm) en todos los casos. Esto indica que los 

16 HAPs de referencia fueron no detectables (< 1 ppm). 

Clorofila “a” 

Las concentraciones de clorofila “a” en los tres sitios del embalse (Figura 

29) fueron similares en todas las estaciones, con promedios que mostraron 

valores 3 veces significativamente superiores en la primavera (1,9 mg m-3) 

respecto al verano (0,6 mg m-3) (p < 0,05). 

Abundancia algal 

En la Figura 29 se representa la abundancia algal promediada de los tres 

sitios del embalse, con un valor de 1600 (± 200) células mL-1 (cél mL-1) en verano, 

mayor al observado en invierno: 800 (± 200) cél mL-1 (p < 0,05), para luego en 

primavera aumentar hacia valores similares a los observados en verano: 1300 (± 

200) cél mL-1, sin diferencias significativas (p > 0,05). 
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Figura 29: Evolución de la abundancia algal y las concentraciones de clorofila “a” a lo largo 

del año, como promedio de los tres sitios del embalse. 

Diversidad específica 

La diversidad específica de los tres sitios del embalse, estimada a través 

del índice Shanon-Weaver, mostró un comportamiento similar al de las 
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concentraciones de clorofila “a”, con un valor promedio mínimo de 1,0 ± 0,2 en la 

estación de verano, aumentando hacia otoño y manteniéndose durante las 

siguientes estaciones en valores de 1,7 ± 0,1. 

La composición de los grupos algales predominantes en el embalse se 

muestra en la Figura 30, donde se presentan las 5 clases algales dominantes. En 

verano, se observó la predominancia de Bacillariophyceae (diatomeas) con un 78 

% del total de la abundancia algal, seguidas por clase Cryptophyceae 

(criptofíceas), con un 17 %, mientras que Cyanophyceae (cianofitas), 

Chlorophyceae (clorofitas) y Dinophyceae (dinoflagelados) sólo representaron el 3 

%, 2 % y 1 %, respectivamente. En las estaciones subsiguientes se observó una 

disminución en la abundancia de diatomeas, presentando entonces las 

criptofíceas el mayor porcentaje. En otoño, este porcentaje fue de 57 %, seguido 

por los de las clorofitas (24 %) y diatomeas (17 %), y sólo con un 2 % y 0,2 las 

cianofitas y dinoflagelados, respectivamente. En el invierno las criptofitas fueron 

dominantes (59 %), seguidas por las diatomeas (27 %), y luego por las clorofitas 

(13 %), mientras que las cianofitas representaron sólo un 1 %. En la primavera se 

registró un descenso de la abundancia relativa de las criptofitas (50 %) 

acompañado de un aumento de la de las clorofitas (37 %) y una disminución de 

las diatomeas (13 %), mientras que las cianofitas representaron sólo un 0,2 % del 

total de la abundancia. 

77,7%

2,3%

16,6%

2,8% 0,5%

Verano

16,7%

24,1%
56,6%

2,3% 0,2%

Otoño

12,8%

36,6%
50,4%

0,2%

Primavera

Bacillariophyceae

Chlorophyceae

Cryptophyceae

Cyanophyceae

Dinophyceae

27,4%

12,9%58,6%

1,1%
Invierno

 

Figura 30: Composición del fitoplancton del embalse, clasificación por grupo algal. 

La sucesión estacional del fitoplancton del embalse se muestra en la Figura 

31. Las especies más abundantes fueron, en verano: Cyclotella stelligera (77 %) y 

Plagioselmis lacustris (17 %); en otoño: P. lacustris (57 %), seguida de 
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Chlamydomonas sp. (23 %) y C. stelligera (9 %); en invierno: P. lacustris (59 %), 

seguida de Monoraphidium sp., C. stelligera y Aulacoseira granulata (12 %, 11 % y 

10 %, respectivamente); y en primavera: P. lacustris (52 %), Monoraphidium sp. 

(36 %) y A. granulata (5 %). 
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Figura 31: Sucesión estacional de las especies fitoplanctónicas del embalse. 

*Otras: Asterionella sp., Ceratium hirundinella, Fragilaria crotonensis, Gomphonema sp., 
Merismopedia sp., Navícula sp., Peridinium sp. 

 

Cálculo de carga de P 

La estimación de la carga de P aportada por escorrentía, por el río afluente 

y por precipitaciones resultó en los siguientes valores: 

Xe = Pe x SC = 0,05 g P m-2 año-1 x 1200 km2 = 60 ton P año-1 

Xa = PTLBC x Cm = 6,22.1012 L año-1 x 113,64 µg P L-1 = 706,89 ton P año-1 

Xp = PTL x SLB x L = 9,3 µg P L-1 x 4,58 L m-3 x 4,07.108 m2 = 0,01734 ton P 

año-1 

La carga total de P fue representada en su mayor parte por el aporte del río 

Neuquén (~ 92 %), seguido del aporte por escorrentía (~ 8 %) y en último lugar por 

precipitaciones (0,002 %), obteniéndose: 

XT = Xe + Xa + Xp = 766,91 ton P año-1 

Determinación del estado trófico: 
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Teniendo en cuenta los valores de transparencia (media = 3,3 m; mínima = 

0,2 m), concentración media de PT (32 mg m-3), concentración de clorofila “a” 

(media = 1,44 mg m-3; máxima = 2,08 mg m-3), y concentración de NT (124 mg m-

3), el embalse se clasifica según los diferentes criterios propuestos de la siguiente 

forma: 

TSI: Media TSI = 43,70 (Mesotrófico) 

OECD (utilizando la concentración de clorofila “a”): Oligotrófico 

OECD (utilizando la concentración de PT y la transparencia del agua): 

Mesotrófico. 

Mediante extrapolación en los gráficos de distribución de probabilidades de 

la OECD, se obtuvieron valores de 0,90 para mesotrófico, 0,85 para oligrotrófico y 

0,08 para hipertrófico. 

5.3.2. Agua intersticial 

Mediciones in situ 

En la Figura 32 se muestran la conductividad eléctrica del agua intersticial 

para el sitio LBC (LBC-I) en invierno y primavera, y para los sitios del embalse 

(LB1-I, LB2-I y LB3-I) en otoño, invierno y primavera. El sitio del río (LBC) mostró 

valores menores a los correspondientes a los sitios del embalse, en invierno y 

primavera (p < 0,05). Entre los sitios del embalse, se observaron mayores 

conductividades para el sitio LB1: 702 (± 260 µS cm-1), en comparación con LB2: 

458 (± 42 µS cm-1) y LB3: 299 (± 5) µS cm-1 (p < 0,05). Asimismo, se registró un 

descenso desde el otoño hacia la primavera en LB1 (955 a 434 µS cm-1) y LB2 

(486 a 409 µS cm-1) (p < 0,05), mientras que no existieron variaciones 

estacionales en LB3 (p > 0,05). 
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Figura 33: Conductividad eléctrica del agua intersticial en los diferentes sitios de muestreo, para 

cada estación del año. 

Los valores de pH en el agua intersticial, tanto de LBC como de los sitios 

del embalse, no mostraron variaciones estacionales, con un valor promedio de 7,2 

± 0,4, menor al obtenido para la columna de agua (8,1 ± 0,3). 

Análisis de laboratorio 

Las concentraciones de nutrientes totales y disueltos en las muestras de 

agua intersticial de muestran en la Tabla 5. Se observó que el PT fue, en todas las 

estaciones, mayor en el sitio LB3: 2337 (± 281) µg L-1, en comparación con el resto 

de los sitios de muestreo: 685 (± 281) µg L-1, en promedio entre otoño-primavera 

(p < 0,05). Asimismo, el PRS mostró la misma variación, con un valor de 2005 (± 

327) µg L-1 en LB3, y 536 (± 268) µg L-1 para el promedio del resto de los sitios (p 

< 0,05). No se registraron diferencias significativas entre sitios o estaciones para el 

resto de los nutrientes analizados (p > 0,05). Por otro lado, las concentraciones de 

los nutrientes fueron entre uno y tres órdenes de magnitud superiores a los de la 

columna de agua, con valores para agua intersticial y columna de agua, 

respectivamente, de: PT (1072 y 54 µg L-1); NT (4622 y 127 µg L-1); PRS (851 y 6 

µg L-1); N-NH4
+ (1877 y 10 µg L-1); N-NO3

- + N-NO2
- (91 y 9 µg L-1). 
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Tabla 5: Concentración de nutrientes en agua intersticial para cada sitio de muestreo, para cada 

estación del año. 

Estación Nutriente Sitio 

  
 

LBC LB1 LB2 LB3 

 
     

Verano 

PT (µg L
-1

) - 610,5 ± 21,6 824,1 ± 64,7 - 

     NT (µg L
-1

) - 3488,4 ± 322,4 3049,8 ± 216,2 - 

     PRS (µg L
-1

) - 486,1 ± 10,74 789,9 ± 10,74 - 

     
N-NH4

+
 (µg L

-1
) - 3129,3 ± 397,2 2246,7 ± 113,5 - 

     
N-NO3

-
  + N-NO2

-
 (µg L

-1
) - 118,3 ± 11,2 181,4 ± 11,2 - 

 
     

Otoño 

PT (µg L
-1

) 526,9 ± 4,4 514,5 ± 21,8 835 ± 4,4 2233,8 ± 56,6 

     NT (µg L
-1

) 6649,3 ± 411,6 3985,1 ± 126.6 6000 ± 379,9 6514,9 ± 286,5 

     PRS (µg L
-1

) 194,3 ± 11,4 323,8 ± 11,5 712,3 ± 11,4 1845,4 ± 11,4 

     
N-NH4

+
 (µg L

-1
) 559,7 ± 51,1 3267,7 ± 1,0 1787,3 ± 51,1 1011 ± 25,5 

     
N-NO3

-
  + N-NO2

-
 (µg L

-1
) 16,3 ± 1,0 34,7 ± 2,9 22,5 ± 2,9 98 ± 5,8 

 
     

Invierno 

PT (µg L
-1

) 200,8 ± 1,0 676,9 ± 1,0 1095,7 ± 1,0 2122,6 ± 1,0 

     NT (µg L
-1

) 2580,6 ± 182,5 3741,9 ± 182,5 3290,3 ± 212,9 3978,5 ± 152,1 

     PRS (µg L
-1

) 100,6 ± 1,0 472,1 ± 1,0 944,2 ± 10,9 1787,8 ± 21,9 

     
N-NH4

+
 (µg L

-1
) 1027,1 ± 28,5 2819,5 ± 57,0 2316 ± 28,5 1852,8 ± 57,0 

     
N-NO3

-
  + N-NO2

-
 (µg L

-1
) 47,8 ± 1,0 152,9 ± 13,5 124,3 ± 1,0 143,4 ± 1,0 

 
     

Primavera 

PT (µg L
-1

) 582,2 ± 60,2 681,6 ± 40,2 951,4 ± 100,4 2655,4 ± 20,1 

     NT (µg L
-1

) 3376,6 ± 1,0 5090,9 ± 220,4 6103,9 ± 847,0 5610,4 ± 587,7 

     PRS (µg L
-1

) 534,2 ± 43,2 496 ± 10,8 551,0 ± 32,4 2380,8 ± 64,7 

     
N-NH4

+
 (µg L

-1
) 636,9 ± 28,1 1273,7 ± 28,1 2507,6 ± 1,0 1850,8 ± 28,1 

     
N-NO3

-
  + N-NO2

-
 (µg L

-1
) 43,9 ± 2,5 52,7 ± 1,0 43,9 ± 2,5 195,0 ± 7,5 

 

 



 

72 

 

5.3.3. Sedimentos 

Mediciones in situ  

Los resultados de ORP se muestran en la Figura 32. En este caso, todos 

los sitios mostraron un comportamiento similar, con un ascenso significativo desde 

los potenciales negativos de verano: -175 (± 74) mV; a los positivos de invierno: 

+204 (± 94) mV; y un descenso en primavera (p < 0,05). En esta última estación, 

en el sitio LBC y LB1 estos valores fueron positivos: +90 (± 5) mV; mientras que en 

los sitios LB2 y LB3 los fueron negativos: -80 (± 10) mV. 

 

Figura 32: ORP para cada sitio de muestreo de sedimentos, a lo largo del año. 

El pH del embalse, en promedio para todos los sitios fue de 7,0 ± 0,1, sin 

variaciones estacionales. Por otro lado, los sedimentos del sitio LBC presentaron 

un aumento del pH hacia invierno y primavera, desde de 6,9 ± 0,1 a 7,6 ± 0,1 

(Figura 33). 
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Figura 33: pH de los sedimentos del río (LBC) y embalse (LB1-LB3), para cada estación del año. 

Análisis de laboratorio 

El porcentaje de humedad de los sedimentos no presentó variaciones 

estacionales para ningún sitio, obteniéndose un promedio anual para el sitio LBC 

de 31 (± 5) % y para los sitios del embalse de 52 (± 5) %. Asimismo, al comparar 

entre los tres sitios del embalse, el porcentaje de humedad fue menor en el sitio 

LB1: 45 (± 1) %; respecto de los sitios LB2 y LB3: 55 (± 3) %. 

En la Tabla 6 se presentan la composición granulométrica porcentual de los 

sedimentos del río y los tres sitios del embalse. En general, los sedimentos 

estuvieron dominados por la fracción arena (> 99 %), sin variaciones estacionales. 

En fracción de arena fue dominante (84 %) la arena muy fina en LBC. En los 

sedimentos del embalse presentó menores proporciones (50 % en LB1; 26 % en 

LB2 y 35 % en LB3), con un 19 (± 2) % de arena gruesa, 19 (± 4) % de arena 

media, y 24 (± 7) % de arena fina. Para todos los sitios muestreados se obtuvieron 

porcentajes de limo de 0,015 (± 0,006) % y 0,6 (± 0,03) % de arcilla. 

Tabla 6: Textura de los sedimentos del río (LBC) y embalse (LB1-LB3), promedio anual. 

  % Arena Gruesa % Arena Media % Arena Fina %Arena muy fina % Limo % Arcilla 

  (> 2 mm) (2 - 1 mm) (1 - 0,25 mm) (0,25 - 0,05 mm) (0,05 - 0,002 mm) (< 0,002 mm) 

LBC 1,52 3,34 10,34 84,25 0,02 0,53 

LB1 18,45 14,96 16,17 49,87 0,02 0,54 

LB2 21,66 22,22 29,61 25,94 0,01 0,55 

LB3 17,52 19,41 27,46 35,00 0,01 0,60 

La Figura 34 muestra las concentraciones de PT en sedimentos del río y del 

embalse a lo largo del año. En todos los casos se alcanzaron las mayores 
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concentraciones hacia la primavera, con valores cercanos a los 1000 µg P g-1
ss. 

Por otro lado, se observó un comportamiento estacional similar entre los sitios LBC 

y LB1, con una disminución significativa en el invierno (p < 0,05). Asimismo, el sitio 

LB1 presentó la concentración más alta en primavera: 922 (± 145) µg P g-1
ss, en 

comparación con los otros sitios del embalse (p < 0,05). 
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Figura 34: Concentraciones de PT en sedimentos de los distintos sitios, a lo largo del año. 

Los porcentajes de CT y NT en los sedimentos se representan en la Figura 

35 para las estaciones verano-invierno. El NT osciló entre 0,01 y 0,1 %, mientras 

que el CT varió entre 0,2 y 1,3 %. Los porcentajes en LBC y LB1 mostraron la 

misma variación estacional para ambos parámetros, con valores máximos en la 

estación de otoño. 
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Figura 35: Porcentajes de NT y CT en sedimentos de los diferentes sitios, y su variación estacional. 
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El fraccionamiento del fósforo en los sedimentos de los sitios del río y del 

embalse (Figura 36) mostró una predominancia de compuestos ligados al calcio 

(P-Ca) en todas las estaciones, con un promedio de 62 (± 13) %, seguidos por los 

compuestos ligados a la fracción orgánica de los sedimentos (P-orgánico), con un 

promedio de 31 (± 12) %. La fracción ligada a oxihidróxidos de hierro y aluminio 

(P-Fe/Al) representó, en todos los casos, entre un 5 y 10 %, y la fracción de 

fósforo lábil porcentajes menores al < 1%. 
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Figura 36: Fraccionamiento del fósforo por estación, para cada sitio. 

La composición mineral de los sedimentos del embalse, expresada como 

porcentaje relativo de óxido de cada elemento, se representa en la Tabla 7. No se 

registraron variaciones estacionales, así como tampoco entre los sitios 

muestreados. Se observó una predominancia de SiO2: 55 (± 2) %; seguido de 

Al2O3: 18 (± 0,3) %; Fe2O3: 8,1 (± 0,7) %; y CaO: 7 (± 2) %; en promedio anual de 

todos los sitios. 
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Tabla 7: Composición mineral de los sedimentos, expresada como porcentajes relativos de los 

óxidos de cada mineral, promedio anual para cada sitio del embalse. 

  LB1 
(%) 

LB2 
(%) 

LB3 
(%) SiO2 53 ± 6 56 ± 2 57 ± 2 

Al2O3 18,2 ± 0,4 18 ± 2 18,3 ± 0,3 

Fe2O3 8,9 ± 1,0 7,7 ± 1,1 7,8 ± 1,5 

CaO 8,4 ± 5,3 6,9 ± 4,5 5,3 ± 1,0 

K2O 3,1 ± 0,3 2,9 ± 0,6 2,7 ± 1,0 

MgO 2,9 ± 0,3 2,9 ± 0,2 3,5 ± 1,2 

Na2O 2,3 ± 0,5 2,8 ± 0,6 2,7 ± 0,7 

F2O 1,3 ± 0,2 1,5 ± 0,4 1,5 ± 0,5 

TiO2 1,0 ± 0,1 0,8 ± 0,1 0,7 ± 0,4 

SO3 0,6 ± 1,2 0,1 ± 0,2 - 

P2O5 0,3 ± 0,2 0,5 ± 0,1 0,4 ± 0,1 

Cl2O 0,1 ± 0,2 - - 

 

La Figura 37 muestra los valores de CIC de los sedimentos de cada sitio en 

las estaciones de verano y otoño. Se observan valores mayores, en el promedio 

anual, en los sitios del embalse: 2,9 (± 0,4) meq Kg-1
ss, respecto al sitio LBC: 1,6 (± 

0,9) meq Kg-1
ss. Asimismo, no se observó variación entre estas dos estaciones en 

los sitios del embalse. 
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Figura 37: Valores de capacidad de intercambio catiónico (CIC) para cada sitio, en verano y otoño. 

En la Tabla 8 se muestran las concentraciones de material extractable en 

solventes, encontradas en los tiempos de retención (TR) de los respectivos PAHs. 

Se detectó MES en los TR de los HAPs analizados en al menos uno de los sitios 
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de muestreo coincidentes con el TR del benzo(a)antraceno (BaA), fenantreno 

(Fen), acenafteno (Ace), criseno, pireno y fluoreno. La señal obtenida en el 

análisis por CG-FID para el tiempo de retención del BaA fue la predominante en 

casi la totalidad de las muestras analizadas, con su cota máxima en el sitio LB2 en 

otoño (79 ± 20 ppmss). El MES correspondiente al TR del Fen se identificó en LBC, 

LB2 y LB3, aunque en todos estos casos los valores determinados estuvieron por 

debajo del límite de cuantificación de la técnica (10 ppmss). Esto mismo se observó 

para el MES correspondiente al TR de los otros HAPs analizados, los cuales 

presentaron valores no cuantificables en alguno de los sitios analizados, siendo 

las muestras del sitio LB2 las que presentaron las señales de todos los HAPs 

mencionados. 
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Tabla 8: Material extractable en solvente (ppmss) determinado en los TR de los HAPs de referencia 

en sedimentos para cada sitio de muestreo y estación, expresadas en ppmss ± ds. nd = no 

detectable (< 1 ppmss). 

TR de referencia Verano Otoño Invierno Primavera 

  LBC LB1 LB2 LBC LB1 LB2 LB3 LBC LB1 LB2 LB3 LBC LB1 LB2 LB3 

Naftaleno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Acenafteno nd nd nd 

12 
± 9 < 10 nd < 10 < 10 nd < 10 < 10 < 10 nd nd < 10 

                
Acenaftileno nd nd nd nd nd nc nd nd nd nc nd nd nd nd nd 

                
Fluoreno nd nd nd nd nd nd nc nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Fenantreno nd nd nd 

14 
± 12 < 10 < 10 

16 
± 7 < 10 nd nd nd < 10 nd < 10 < 10 

                
Antraceno nd nd nd < 10 nd < 10 < 10 nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Fluoranteno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Pireno nd nd nd < 10 nd nd nd nd nd nd nd nd nd < 10 nd 

                Benzo(a) 
antraceno 

12 
± 9 

28 
± 6 

24 
± 4 nc 

32 
± 12 

79 
± 20 nd 

23 
± 10 

23 
± 8 

25 
± 12 

23 
± 12 

32 
± 17 

33 
± 13 

27 
± 16 

15 
± 8 

                
Criseno nd nd < 10 nd nd nd 

24 
± 11 nd nd nd nd nd nd nd nd 

                Benzo(b) 
fluoranteno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                Benzo(k) 
fluoranteno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                Benzo(a) 
pireno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                Benzo(g,h,i) 
perileno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                Dibenzo(a,h) 
antraceno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                Indeno(1,2,3,c,d) 
pireno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd < 10 
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5.3.4. Suelos 

Mediciones in situ 

Los valores de ORP de los suelos circundantes al río y al embalse, se 

muestran en la Figura 38. Todos los sitios mostraron un comportamiento similar, 

con un descenso significativo desde verano: +90 (± 23) mV; hacia otoño: +35 (± 

23) mV; un incremento durante invierno: +143 (± 21) mV, y un descenso en 

primavera: +54 (± 10) mV. 
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Figura 38: ORP para cada sitio de muestreo de suelos, a lo largo del transcurso del año. 

El pH de los suelos presentó un promedio anual de 8,2 ± 0,4, teniendo en 

cuenta los valores de todos los sitios y estaciones. 

Análisis de laboratorio 

El porcentaje de humedad de los suelos fue, en todos los casos, menor a 

10 %, y tuvo una variación estacional similar en todos los sitios (Figura 39), con 

valores medios que aumentaron desde el verano: 2 (± 1) % al invierno: 7 (± 3) %. 
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Figura 39: Porcentaje de humedad de los diferentes sitios en cada estación del año. 

En la Tabla 9 se presentan los valores porcentuales de la composición 

granulométrica de los suelos circundantes al río y a los tres sitios del embalse. En 

general, estuvieron dominados por la fracción arena (> 99 %), sin variaciones 

estacionales. La fracción arena, a su vez, mostró porcentajes predominantes de 

51 (± 14) % de arena muy fina, y 32 (± 10) % de arena fina. Para todos los sitios 

muestreados se obtuvieron porcentajes de limo de 0,065 (± 0,002) % y 0,5 (± 0,03) 

% de arcilla. 

Tabla 9: Textura de los suelos circundantes del río y embalse, promedio anual. 

  % Arena Gruesa % Arena Media % Arena Fina %Arena muy fina % Limo % Arcilla 

  (> 2 mm) (2 - 1 mm) (1 - 0,25 mm) (0,25 - 0,05 mm) (0,05 - 0,002 mm) (< 0,002 mm) 

LBC 9,147 12,387 43,687 34,293 0,008 0,477 

LB1 9,026 7,955 25,293 57,206 0,009 0,511 

LB2 1,164 13,787 38,519 46,060 0,005 0,466 
LB3 5,910 4,644 21,425 67,489 0,004 0,528 

 

Las concentraciones promedio anuales de PT en suelos variaron desde 363 

(± 46) µg P g-1
ss en el sitio LB3, a 573 (± 30) µg P g-1

ss en el sitio LB1, con un 

aumento promedio, para todos los sitios, del 12 (± 6) % entre verano-otoño y 

primavera (Figura 40). 
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Figura 40: Concentraciones estacionales de PT en suelos. 

Los porcentajes de NT y CT no presentaron variaciones estacionales, con 

promedios para todos los sitios de 0,020 (± 0,008) % y 0,6 (± 0,3) %, 

respectivamente. 

El fraccionamiento del fósforo en los suelos circundantes a los sitios del río 

y del embalse (Figura 41) mostró una predominancia de compuestos ligados al 

calcio (P-Ca) en todas las estaciones, con un promedio de 72 (± 12) %, seguidos 

por los compuestos ligados a la fracción orgánica de los sedimentos (P-orgánico), 

con un promedio de 21 (± 12) %. La fracción de fósforo lábil representó entre 3 y 7 

% del PT, y la fracción ligada a oxihidróxidos de hierro y aluminio (P-Fe/Al), en 

todos los casos, entre un 1 y 5 % del PT. 
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Figura 41: Fracciones de fósforo para cada suelo muestreado, a lo largo del año. 

 

Los valores de CIC de los suelos analizados se muestran en la Figura 42. 

Se observaron valores de entre 1 meq Kg-1 (LB2 y LB3) y 3 meq Kg-1 (LBC). Estos 

valores no presentaron variaciones entre verano y otoño, a excepción de LBC, que 

presentó un incremento del 20 % respecto de los sitios LB1, LB2 y LB3 (p < 0,05). 
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Figura 42: Capacidad de intercambio catiónico (CIC) de los suelos analizados, en verano y 

otoño. 

En la Tabla 10 se muestran las concentraciones de material extractable en 

solventes (MES), encontradas en los tiempos de retención (TR) de los respectivos 

HAPs. Las concentraciones de MES correspondientes a los TR del BaA, Ace y 

Fen se observaron en las muestras de al menos uno de los sitios. Las 

concentraciones de MES al TR del BaA se detectó en todas las estaciones del 

año, en todos los sitios, con una cota máxima de 29 (± 11) ppmss. El MES 

correspondiente al TR del Ace se identificó en todos los sitios, con valores 

inferiores al límite de cuantificación de la técnica (10 ppmss), mientras que el MES 

correspondiente al TR del Fen presentó valores < 10 ppmss en los sitios LB1 y 

LB2, y no detectables en LBC y LB3. 
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Tabla 10: Material extractable en solvente (ppmss) determinado en los TR de los HAPs de 

referencia en suelos para cada sitio de muestreo y estación, expresadas en ppmss ± ds. nd = no 

detectable (< 1 ppmss). 

 TR de referencia Verano Otoño Invierno Primavera 

  LBC LB1 LB2 LBC LB1 LB2 LB3 LBC LB1 LB2 LB3 LBC LB1 LB2 LB3 

Naftaleno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                Acenafteno nd < 
10 

< 
10 

< 
10 

nd nd < 
10 

< 

10 

< 

10 

<10 <10 < 
10 

< 
10 

< 
10 

< 
10 

                
Acenaftileno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Fluoreno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Fenantreno nd 

< 
10 nd 

< 
10 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Antraceno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Fluoranteno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Pireno nd nd nd nc nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                

Benzo(a)antraceno 
15  
± 4 

21 
 ± 3 

29    
± 
11 

17 ± 
3 

25 
 ± 9 

14   
± 
11 

19   
± 
11 

29   
± 11 

18 
 ± 9 

19 
 ± 9 

19   
± 

10 
22   

± 14 

27   
± 

12 

20   
± 
11 

25 
 ± 5 

                
Criseno < 10 nd 

< 
10 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Benzo(b)fluoranteno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Benzo(k)fluoranteno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Benzo(a)pireno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Benzo(g,h,i)perileno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Dibenzo(a,h)antraceno nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 

                
Indeno(1,2,3,c,d)pireno nd nd nd 

< 
10 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 
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5.4. Discusión 

Teniendo en cuenta los rangos de temperaturas anuales, el embalse Los 

Barreales, es un cuerpo de agua templado. Los perfiles verticales de la columna 

de agua sugieren un período de estratificación térmica al año, que comienza en la 

primavera y se acetúa en el verano. En la primavera, los sitios de la cola y zona de 

transición del embalse presentan una termoclina a aproximadamente 15 m, 

mientras que en el sitio del muro la temperatura en el perfil de primavera 

disminuye a 30 m. Esto puede deberse a la presencia de una termoclina inclinada 

(Kittrell, 1965; Hurley, 1977; Okely y Imberger, 2007), producto de la acción de los 

fuertes vientos registrados en esta estación (AIC, 2018). Asimismo, los datos de 

verano mostraron una termoclina más profunda para el centro del embalse (> 18 

m). Teniendo en cuenta estos resultados, el embalse se puede clasificar, desde el 

punto de vista térmico, como un cuerpo de agua templado monomíctico (Wetzel, 

2001). 

La columna de agua del embalse presenta un pH alcalino, y una 

conductividad elevada (170 - 280 µS cm-1) en comparación a la mayoría de 

ambientes acuáticos de Patagonia Norte (22,7 - 104 µS cm-1) (Pedrozo et al., 

1993; Diaz et al., 2007). Estas propiedades fisicoquímicas del agua son 

características del río Neuquén, principal afluente del embalse, que tiene altas 

concentraciones salinas, de yeso y calcáreas, derivadas de la roca parental 

(Leanza et al., 2001; Zanettini et al., 2001). La sedimentación de los sólidos 

presentes en el río Neuquén, una vez ingresado al embalse, resulta en un 

marcado descenso de la conductividad del agua. Sin embargo, hacia la primavera, 

los valores de conductividad del agua del río descienden a valores inferiores a los 

del agua del embalse. Esta inversión en la relación de las conductividades 

eléctricas en el agua del río y el embalse podría deberse a un efecto de dilución 

del agua del río, producida por el aumento del caudal en los meses de deshielo en 

la parte superior de la cuenca, teniendo en cuenta que el caudal del río presentó 

un máximo en esta estación del año (AIC, 2018) y en coincidencia con lo 

observado por Cameron et al. (1996) y Olias et al. (2004). El aumento de caudal 
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en primavera también afectó a la conductividad, que disminuyó en  la superficie de 

los sitios de la cola y en la zona de transición del embalse, en comparación con el 

fondo y el muro del embalse. 

La influencia de la sedimentación de los sólidos aportados por el río al 

entrar al embalse se reflejó en la transparencia de la columna de agua en las 

diferentes estaciones del año, que aumentó en el eje longitudinal del embalse, 

desde la cola hacia el muro. Por otro lado, se observó una disminución de la 

transparencia desde el verano a la primavera, en relación con el aumento de 

caudal y de los sólidos en suspensión presentes en el río Neuquén. Estos 

resultados apoyan la idea de una sedimentación progresiva de los sólidos que 

ingresan al embalse, tal como lo propone Thornton (1990), y como observaron, por 

ejemplo, Gilvear y Petts (1985) en el embalse Llyn Celyn de Gales, ó Teodoru y 

Wehrli (2005) en el embalse Iron Gate I, ubicado en la frontera Rumania-Serbia. 

Respecto a la variación de los parámetros hidrometeorológicos del río 

Neuquén en relación con los nutrientes totales, se pueden distinguir dos fases 

anuales diferenciadas: a) Un aumento de caudal en otoño e invierno respecto al 

verano, debido al incremento de las precipitaciones en la cuenca de alta montaña 

en ambas estaciones y en invierno en el monte, se refleja en un descenso de la 

concentración de sólidos en suspensión del río, tal como observaron Gilvear y 

Petts (1985); b) Un mayor aumento de caudal hacia la primavera, producto del 

deshielo en alta montaña (AIC, 2018), trae aparejado un aumento de los sólidos en 

suspensión hasta su máximo anual. El aporte de nutrientes al embalse por parte 

del río Neuquén ocurre principalmente en la primavera, hecho que también se ve 

reflejado en los sitios de la cola y zona de transición del embalse. Esta variación 

estacional en las cponcentraciones de NT y PT se relaciona con el aumento del 

caudal del río y la concentración de SST, de la misma forma que observaron, por 

ejemplo, Rattan et al. (2017) en el Red River, Canadá. Asimismo, el cálculo de la 

carga de P recibida por el embalse refleja la importancia del aporte del río 

Neuquén, siendo la principal fuente de P. En comparación a otros ambientes de 

Patagonia Norte, la carga de P anual del embalse Los Barreales (767 ton P año-1) 

tuvo un valor mayor a lo estimado por Temporetti et al. (2001) para el embalse 
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Alicura, sobre el río Limay (147 ton P año-1), y menor a lo calculado por Echaniz y 

Vignatti (2009) para el embalse Casa de Piedra, sobre el río Colorado (5331 ton P 

año-1). 

La abundancia de los grupos algales mostró una predominancia de 

diatomeas (Bacyllariophyceae) en la estación de verano, representadas 

mayormente por Cyclotella stelligera, seguidas en abundancia por las criptofitas 

(Cryptophyceae), representadas en su totalidad por P. lacustris. Esta estación 

presentó la mayor temperatura del agua anual, con 21 °C en el epilimnion, cuya 

profundidad (~ 18 m) fue similar al límite de la zona fótica (~ 15 m). Este valor 

representó el máximo anual de transparencia de la columna de agua, lo cual, 

sumado a una alta incidencia de radiación solar (8,72 KW h-1 m-2: 

https://power.larc.nasa.gov/data-access-viewer/) respecto al resto del año, podría 

resultar en condiciones inhibitorias de la producción primaria, reflejadas en la 

disminución de las concentraciones de la clorofila “a” (Döhler, 1984; Gerber y 

Häder, 1995). Asimismo, esta inhibición de la producción primaria en verano 

podría estar también influenciada por los mínimos en las concentraciones de PT y 

NT en esta estación, con valores de 10 y 115 µg L-1, respectivamente, y 

concentraciones de PRS y DIN no detectable y de 16 µg L-1, respectivamente. En 

otoño e invierno, se observó un descenso de la temperatura de la columna de 

agua (15 °C en otoño y 10 °C en invierno), y una mezcla total. La transparencia del 

agua también disminuyó, con valores promedio del disco de Secchi de 4,5 m 

(límite zona fótica ~ 11 m). Las concentraciones de PT aumentaron (24 µg L-1), 

mientras que las de NT, PRS y DIN presentaron valores similares al verano (NT: 

95-123 µg L-1; PRS: nd-4 µg L-1; y DIN: 6-16 µg L-1). La incidencia lumínica 

alcanza su mínimo en el invierno (1,81 KW h-1 m-2: 

https://power.larc.nasa.gov/data-access-viewer/). En estas estaciones la 

abundancia de las diatomeas disminuyó, reflejándose en una caída de la 

abundancia total y dando lugar a un incremento de la abundancia relativa y 

diversidad de especies de otros grupos, principalmente clorofitas (Chlorophyceae). 

Este último grupo estuvo representado principalmente por Monoraphidium sp. y 

Chlamydomonas sp. y, en menor proporción, por Scenedesmus quadricauda. 
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Finalmente, hacia la primavera se observó nuevamente una estratificación de la 

columna de agua (termoclina 14-30 m), con un incremento de la temperatura en el 

epilimnion (~ 15 °C), y la menor transparencia registrada en el año (límite zona 

fótica ~ 3 m). Las concentraciones de PT (63 µg L-1) y NT (163 µg L-1) mostraron 

su máximo anual, y el PRS y DIN fueron de 5 y 15 µg L-1, respectivamente. Esto 

resultó en un aumento de la abundancia algal y de las concentraciones de clorofila 

“a”, manteniéndose la composición de especies similar al invierno. Las bajas 

concentraciones de PRS y DIN originan relaciones N/P bajas, que restringen el 

desarrollo masivo de cianofitas. Similares resultados fueron encontrados en otros 

ambientes de la región con relaciones N/P bajas (Diaz et al., 2007). Los valores 

máximos de clorofila “a” observados en invierno-primavera coinciden con lo 

observado en el embalse Los Barreales por Labollita y Pedrozo (1998), quienes 

propusieron que esto se asocia a una mayor biodisponibilidad del TP. 

La concentración media anual de clorofila “a” (1,44 mg m-3) resultó menor a 

la estimada a partir de la ecuación propuesta por Quirós (1988) para ambientes 

Patagónicos (5,87 mg m-3). En este sentido, Quirós advirtió que la ecuación no se 

ajusta a ambientes con menor disponibilidad de luz debido a altas cargas de 

sólidos en suspensión (Pedrozo F.L., com. pers.). Estos resultados, así como los 

criterios de predicción trófica empleados, confirman lo observado por Labollita y 

Pedrozo (1998), quienes propusieron que la alta carga de sólidos en suspensión 

recibidos por el embalse Los Barreales limita en primera instancia su producción 

primaria debido a una limitación lumínica, y determina su clasificación trófica a 

partir de las concentraciones de PT derivadas de este aporte. 

El embalse presenta características de baja productividad, propias de un 

sistema oligotrófico, como se puede observar a partir de la alta saturación de 

oxígeno, las concentraciones de clorofila “a” y de las fracciones disueltas de los 

nutrientes. Sin embargo, las concentraciones de PT fueron altas para un sistema 

oligotrófico, correspondiéndose a las de uno mesotrófico (OECD, 1982). Según lo 

propuesto por Drovandi et al. (2005) para el embalse El Carrizal, esto se debe al 

aporte del P adsorbido sobre las partículas de sólidos en suspensión provenientes 

del río. Por otro lado, la baja transparencia del agua puede también derivar en una 
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concentración de clorofila “a” baja, debido a los menores niveles de luz disponibles 

para la fotosíntesis de las algas (Drovandi et al., 2005). La clasificación trófica del 

embalse, a partir de la clasificación de “límite cerrado” de la OECD (1982), varió 

de mesotrófico a oligotrófico según se consideró como referencia los parámetros 

de transparencia y PT, o de clorofila “a”, respectivamente. Al realizar la 

clasificación de acuerdo a los gráficos de distribución de probabilidades de la 

OECD (Vollenweider y Kerekes, 1980), el embalse se clasificó como mesotrófico, 

de la misma forma que a partir del índice TSI (Aizaki et al., 1981). Estas 

clasificaciones indican que se trata de un embalse de bajo estado trófico, cuya 

transparencia y PT se encuentran fuertemente influenciados por los sólidos en 

suspensión aportados por el río Neuquén. La relación DIN:PRS (2:1), sugiere que 

la productividad se encuentra limitada por el N. Esta misma limitación por N se ha 

encontrado en la mayoría de los ambientes acuáticos continentales de la 

Patagonia (Pedrozo et al., 1993; Diaz et al., 2007), en contraposición a la 

limitación por P tradicionalmente generalizada para los ambientes continentales de 

agua dulce del hemisferio sur (Sze, 1980; Auer et al., 1986). 

La determinación del estado trófico, así como de la carga de nutrientes del 

embalse, son de gran utilidad para evaluar la evolución del ambiente a futuro y, 

además, fue necesaria para ajustar el área de muestreo para los bioensayos 

realizados en este trabajo, así como para determinar las condiciones 

experimentales adecuadas para los mismos. 

El agua intersticial presenta, en todos los casos, valores de pH cercanos a 

la neutralidad e inferiores a los medidos en la columna de agua. Esto se debe a la 

capacidad amortiguadora de los sedimentos calcáreos del embalse cuyas altas 

concentraciones de CaCO3 en el complejo de intercambio limitan el ascenso del 

pH (Ben‐Yaakov et al., 1973). En todos los casos se observaron concentraciones 

de P y N inferiores a las encontradas en los sedimentos y, a su vez, mayores a las 

de la columna de agua. El agua intersticial y la interfase agua-sedimento 

constituyen barreras para el libre intercambio de P entre los sedimentos y la 

columna de agua. Se observó también que el agua intersticial del sitio del muro del 

embalse presenta concentraciones de PT y PRS mayores a las del agua 
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intersticial del resto de los sitios. En general, se encuentra una pequeña 

proporción (< 1 %) del fósforo comparado con las concentraciones encontradas en 

el sedimento (Böstrom et al., 1982); pero, aún así, considerablemente más alta (5-

20 veces) que las concentraciones registradas en la columna de agua (Håkanson 

y Jansson, 1983). Este hecho se debería a la existencia de una marcada 

diferencia en las tasas de transporte que operan en el agua intersticial y de 

interfase respecto a las que operan en la columna de agua. 

Las variaciones estacionales del ORP en los sedimentos del embalse se 

asociaron a los períodos de estratificación y mezcla de la columna de agua, con 

una oscilación entre valores negativos en verano y positivos en invierno, como ha 

sido observado en otras investigaciones (Carr et al., 1965; Chapman et al., 1998; 

Elçi, 2008). Por otra parte, también influiría la  demanda biológica de oxígeno en 

los sedimentos durante el verano, como observaron Chimney et al. (2006). Esto 

implicaría, por un lado, una mayor oxigenación de la columna de agua en las 

estaciones de mezcla (otoño e invierno) y, por el otro, en un mayor tenor de 

oxígeno disuelto en el fondo del embalse en estas estaciones. El pH de los 

sedimentos del embalse presentó valores cercanos a la neutralidad e inferiores a 

los de la columna de agua, debido probablemente a sus propiedades 

amortiguadoras (Ben‐Yaakov et al., 1973; Lamas y Salusso, 2014). Este efecto 

amortiguador también se reflejó en el pH neutro del agua intersticial. Sin embargo, 

los valores de pH en los sedimentos del río mostraron un aumento en invierno y 

primavera, posiblemente debido al aporte salino por escorrentías y erosión del 

suelo en estas estaciones de mayor precipitación y caudal del río. En el caso de 

los suelos circundantes al río y al embalse, estos presentaron pH alcalino, 

característico de la roca parental rica en carbonato cálcico (Duarte, 2013). Los 

valores de ORP en los suelos fueron positivos durante todo el año, según lo 

esperado para suelos secos (Fiedler et al., 2007). 

Teniendo en cuenta que más del 99 % del peso corresponde a fracciones 

de arena (fina, media y gruesa), tanto los sedimentos como los suelos de todos los 

sitios analizados se clasifican, según los criterios de la USDA, como arenosos. Los 

porcentajes de las diferentes fracciones de arena variaron entre los sedimentos 



 

91 

 

del río y el embalse, predominando en el embalse fracciones de arena más gruesa 

en comparación con el río donde predominaron las fracciones de arena fina. Esto 

se debería a una sedimentación secuencial de los sólidos transportados por el río, 

tal como describen Kostic y Parker (2003). Por otro lado, los sitios del embalse 

presentaron granulometrías similares entre sí, predominando la fracción de arena 

gruesa en todos los casos. Estos resultados difieren con lo observado por otros 

autores, que describen una primera sedimentación de las fracciones más gruesas 

en los sitios de cola de los embalses, y las más finas hacia el muro de los mismos 

(Morris y Fan, 1998; Kostic y Parker, 2003; Julien, 2010). El patrón observado en 

el embalse Los Barreales podría deberse a que la zona fluvial, con depósito de las 

fracciones más gruesas de arena, se encuentra previa al sitio de muestreo LB1. 

Otra explicación posible, radicaría en la morfología del embalse Los Barreales, 

que propiciaría otro tipo de flujo de agua adicional al flujo longitudinal cola-muro, 

que produciría una homogeneización del material sedimentado.  

Los porcentajes de humedad registrados en sedimentos se corresponden 

con una alta capacidad de retención de agua de aquellos con tamaños de partícula 

fina (Yalçın-Özdilek et al., 2007), mientras que en los suelos, de tipo aridisoles, las 

características áridas de la zona de Monte de Neuquén derivan en bajos 

porcentajes de humedad (Duarte, 2013). La humedad en los suelos presentó un 

máximo en invierno, época de mayores precipitaciones en la zona (AIC, 2018). 

La textura observada para los sedimentos, junto a sus porcentajes CT y NT, 

corresponden a sustratos pobres en nutrientes y con bajo contenido de materia 

orgánica, características típicas de los suelos aluviales de tipo aridisoles del área 

de monte de Neuquén (Leanza et al., 2001; Zanettini et al., 2001) que dieron 

origen al fondo del embalse. Sin embargo, las concentraciones de PT son 

comparativamente mayores a las de los suelos circundantes, debido al aporte de 

sólidos por parte del río Neuquén. Las fracciones de P mostraron un alto 

porcentaje del mismo ligado al calcio, por las altas cantidades de carbonato 

cálcico presentes (Leanza et al., 2001; Zanettini et al., 2001). Asimismo, el fósforo 

orgánico, debido a su origen fluvial, es comparativamente mayor en sedimentos, y 

a su vez mayor en primavera, la estación de mayor caudal del río afluente (AIC, 
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2018). Similares resultados obtuvieron León et al. (2017) en los embalses El Nihuíl 

y El Carrizal, ambientes alcalinos de la provincia de Mendoza. Estos autores, 

observaron que la mineralogía de los sedimentos reflejaba la riqueza de calcio del 

sistema, encontrando que los minerales más abundantes, en los dos embalses, 

fueron los carbonatos y fosfatos de calcio. Los suelos presentaron bajos 

porcentajes de CT y NT, y bajos valores de CIC, en relación con su textura 

arenosa y bajo contenido de materia orgánica (Mussini et. al., 1984; FAO, 2020). 

El fraccionamiento de P mostró, al igual que en el caso de sedimentos, la 

predominancia de la fracción ligada al calcio. Sin embargo, en este caso la 

fracción de P-orgánico representó porcentajes menores a los observados en 

sedimentos, debido al bajo contenido de materia orgánica (Mussini et. al., 1984) y 

a la ausencia del aporte de la carga de sedimentos del río. 

De acuerdo con Imbellone et al. (2017), en suelos ricos en carbonato 

cálcico la geoquímica predominante, en términos de porcentajes de óxidos, está 

expresada como: SiO2 > Al2O3 > Fe2O3 > CaO. En este sentido, los resultados 

obtenidos en los sedimentos y en los suelos en este trabajo confirmaron lo 

planteado por estos autores. 

Material extractable en solventes: exploración del potencial contenido de HAPs 

 En este trabajo se cuantificó el material extractable en solventes en 

sedimentos y suelos, que corresponde al conjunto de compuestos polares, 

hidrocarburos alifáticos e hidrocarburos aromáticos capaces de ser extraídos de 

las muestras analizadas por el solvente utilizado (USEPA, 1999), que eluyen en el 

mismo tiempo retención que los HAPs de referencia analizados. Es decir, la 

fracción de lípidos coincidentes con el TR de un determinado HAP, siendo estos 

lípidos de potencial origen biogénico, petrogénico o pirogénico. Esto implica que 

en caso de estar presentes los HAPs de referencia su concentración máxima 

estaría acotada al valor hallado como concentración de MES, aunque en general 

los HAPs individuales representan una muy baja proporción de la fracción de 

aceites y grasas o material extractables en solventes, que corresponden a los 

lípidos totales. La distribución del MES coincidente con los TR de los HAPs 
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encontrados en suelos y sedimentos permite sospechar la presencia de algunos 

de los HAPs prioritarios en esas matrices, correspondientes con las propiedades 

hidrófobas de los mismos (Yunker et al., 2002; Gaspare et al., 2009; Net et al., 

2015). Por otro lado, en los suelos se identificaron MES en los TR de los mismos 

HAPs que en los sedimentos, representados principalmente por los coincidentes 

con el TR del BaA, Fen y Ace, sospechando de la presencia de estos compuestos. 

Los valores de MES encontrados, superan las concentraciones de efecto 

observable límite de los HAP individuales (TEC: BaA = 0,035 ppmss; Fen = 0,045 

ppmss), y en particular del umbral de mayor efecto aparente BaA (HAET: BaA = 

2,55 ppmss) propuestos por la USEPA (Swartz, 1999). Aunque las concentraciones 

de MES de un determinado TR no son directamente comparables con el HAPs del 

mismo TR, los valores hallados justifican realizar un estudio a futuro sobre los 

sedimentos y suelos a fin de confirmación la presencia y concentración de los 

HAPs sospechados. Esto se debe a que dada la técnica de medición utilizada 

(MES) en este trabajo, este método no posee selectividad para estos compuestos. 

La ausencia de una etapa de limpieza o “clean up” y fraccionamiento de las 

muestras de sedimentos y suelos, previa a su análisis por CG FID, da lugar a la 

detección de otros lípidos además de los HAPs provenientes por ejemplo de la 

materia orgánica propia de la matriz o de hidrocarburos alifáticos que pudieran 

estar presentes. Por otro lado, los resultados obtenidos en esta Tesis permite 

afirmar que para aquellos sitios en los que el MES fue no detectado, los HAPs de 

estudio prioritario en las muestras de sedimentos y suelos analizados no se 

encontraron presenten en concentraciones superiores al límite de detección (< 1 

ppmss), en las fechas de muestreo. Estos resultados poseen relevancia como 

valores de referencia respecto la línea de base ambiental en la época del estudio, 

que permitirá comparar la futura tendencia en la contaminación con HAPs de este 

relevante cuerpo de agua. 
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5.5. Conclusiones 

El embalse es un cuerpo de agua de tipo monomíctico templado, con un 

período de estratificación estival y un período de mezcla otoño-primavera. Se 

clasifica tróficamente como mesotrófico, debido principalmente a sus niveles de 

fósforo total y transparencia, parámetros afectados directamente por el aporte de 

sólidos del río Neuquén.  

La composición del fitoplancton varía estacionalmente, con una 

predominancia de diatomeas en verano, y de criptofitas y clorofitas el resto del 

año. El análisis de esta comunidad permitió identificar las especies algales 

potenciales de ser utilizadas en los posteriores ensayos, y su evolución estacional 

natural, lo que condujo al establecimiento de la estación de primavera como época 

de muestreo para los bioensayos. En este sentido, también permitió conocer las 

condiciones ambientales de nutrientes disueltos, temperatura e intensidad 

lumínica, entre otros, a replicar en el laboratorio para el cultivo del fitoplancton 

natural. 

Los suelos del ambiente, al igual que los sedimentos del embalse, 

presentan características calcáreas, típicas de la roca parental de la región, que 

gobiernan su geoquímica, y que dan al cuerpo de agua un pH alcalino. En este 

sentido, el fósforo presente en los sedimentos se compone principalmente por su 

fracción unida al calcio y, en menor medida, por la asociada a la materia orgánica. 

Respecto a lo compuestos orgánicos, se encontraron valores de MES que 

permiten sospechar la presencia de HAPs en sedimentos y suelos del embalse, 

como benzo(a)antraceno y fenantreno. En esta evaluación se obtuvieron las cotas 

máximas de concentración potenciales en cada sitio analizado, para luego ser 

consideradas en los bioensayos como concentraciones de base ambientales. 

Asimismo, esta información permitió seleccionar el sitio de muestreo LB2 en la 

estación de primavera para estos ensayos, considerando los mayores valores 

detectados de MES en este sitio. Teniendo en cuenta el monitoreo del ambiente, 

los resultados obtenidos justifican la realización de futuros estudios que para 

evaluar el contenido de HAPs y verificar su presencia y concentraciones y, en caso 
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que las mismas resultaran concentraciones peligrosas, que superen los límites 

establecidos por la legislación nacional y los estándares de calidad 

internacionales, se puedan tomar medidas eficientes de remediación. 
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Capítulo II 

Evaluación de los efectos sobre los nutrientes 

y el fitoplancton producidos por la 

contaminación artificial con HAPs en suelos y 

sedimentos del embalse Los Barreales 
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6.1. Introducción 

6.1.1. Contaminación con hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) 

Los hidrocarburos de petróleo son una mezcla compleja y variable de 

compuestos, entre los que se incluyen hidrocarburos aromáticos policíclicos 

(HAPs). Estos son compuestos hidrófobos, ligeramente solubles en agua, con un 

alto factor de bioconcentración, para los cuales se han demostrado sus 

propiedades tóxicas, mutagénicas y cancerígenas (IARC, 1983). Se han 

identificado aproximadamente 130 HAP, 16 de los cuales (con 2-6 anillos) se 

caracterizan como contaminantes pripritarios por la USEPA, entre los cuales se 

encuentran al antraceno (Ant), el pireno (Pir), el fenantreno (Fen) y el 

benzo(a)antraceno (BaA) (Peluffo, 2016). Estos cuatro compuestos fueron los 

seleccionados para realizar los bioensayos de este trabajo, teniendo en cuenta 

que son compuestos habitualmente utilizados como modelos de HAPs, y que dos 

de ellos representan HAPs de bajo peso molecular (Ant y Fen), y dos HAPs de alto 

peso molecular (Pir y BaA). 

Los HAPs tienden a acumularse en los sedimentos de los cuerpos de agua, 

y esta tendencia es más fuerte para aquellos HAPs de cuatro o más anillos, es 

decir, de alto peso molecular (Yunker et al., 2002; Gaspare et al., 2009; Net et al., 

2015). Esto se debe a que la afinidad de los HAPs por la fase orgánica es mucho 

mayor que por la fase acuosa, como se refleja en sus altos coeficientes de 

partición octanol-agua (Kow), ó el Kow normalizado con el contenido de carbono 

orgánico de la fase hidrófoba (Koc) (WHO, 2004; Patrolecco et al., 2010; 

Rabodonirina et al., 2015). Debido a esta capacidad de acumulación, los 

sedimentos pueden actuar como reservas de contaminantes (Golterman, 2004). 

Además, los sedimentos desempeñan una función muy importante en los ciclos de 

los nutrientes de un ambiente acuático,  cuando los nutrientes involucrados son 

esenciales como el P y el N (Håkanson y Jansson, 1983). La recirculación de 

nutrientes podría ser modificada por los HAPs en los sedimentos, ya sea 

directamente, por interferencia física (Ujowundu et al., 2011), o indirectamente, por 

cambios en la actividad bacteriana en los sedimentos (Sun et al., 2012). 
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6.1.2. El fitoplancton como bioindicador de contaminación 

Debido a que la caracterización química de los sedimentos y lixiviados no 

proporciona información sobre la toxicidad de contaminantes y su biodisponibilidad 

para los organismos acuáticos, es necesario tener un sistema o modelo adecuado 

para evaluar estos parámetros (Håkanson y Jansson 1983). En este sentido, el 

uso de bioindicadores, definidos como cualquier especie o grupo de especies cuya 

función, población o estado puede revelar el estado cualitativo del medio 

ambiente, puede señalar de manera directa y precisa las concentraciones críticas 

de contaminantes específicos (Ptacnik et al., 2008). 

El fitoplancton natural de los ambientes ha demostrado ser útil como un 

indicador de la presencia de contaminantes en la columna de agua y en los 

sedimentos. Este indicador exhibe para algunas especies una adecuada facilidad 

para colectarse y mantenerse en cultivos y, además, puede estudiarse en un 

período relativamente corto, ya que las especies algales tienen tiempos de 

reproducción cortos (Bellinger y Sigee, 2015). Las técnicas más utilizadas para 

evaluar la toxicidad potencial de los sedimentos contaminados en los sistemas 

acuáticos son los bioensayos con fitoplancton en microcosmos (Richardson et al., 

2001; Aksmann y Tukaj, 2004; Sibley et al., 2001; Ren et al., 2009; Ramadass et 

al., 2016). Las variaciones cuantitativas de las poblaciones del fitoplancton son las 

primeras respuestas a los cambios ambientales, siendo posible observar un 

aumento o disminución dependiendo del tipo de influencia. Además, también se 

pueden observar cambios cualitativos en las comunidades fitoplanctónicas. 

Nuevas especies pueden colonizar el ambiente, mientras que algunas de las 

especies originales pueden disminuir y ocasionalmente extinguirse (Ptacnik, 

2008). 

El uso de algas como especies indicadoras de la contaminación por HAPs 

está bien documentado en diferentes ambientes acuáticos del mundo. En el caso 

del medio marino, existen estudios como los de Okay et al. (2002), que midieron 

los niveles de toxicidad de Fen en algas marinas; Echeveste et al. (2010), que 

evaluaron el efecto tóxico de HAPs en un cultivo de algas marinas, y Aksmann y 
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Tukaj (2004), que evaluaron la toxicidad del Fen y Ant en la especie Scenedesmus 

armatus. Entre los estudios de agua dulce se encuentran el de Froehner et al. 

(2012), que utilizaron biofilms naturales como indicadores de la presencia de 

HAPs, y el de Ramadass et al. (2016), que evaluaron la sensibilidad de Chlorella 

sp. a fracciones solubles de aceite mineral. 

En Argentina, la mayoría de los estudios sobre el impacto de los derrames 

de petróleo crudo en ambientes acuáticos se han llevado a cabo principalmente en 

ambientes marinos: Oliva et al. (2016) y Arias et al. (2010) estudiaron la 

acumulación de HAPs en sedimentos y su acumulación en los mejillones nativos 

en el estuario de Bahía Blanca, Buenos Aires. Casas et al. (2010) estudiaron la 

presencia de HAPs en sedimentos y su efecto tóxico sobre el alga marina Undaria 

pinnatífida en el golfo Nuevo, en la provincia del Chubutmientras que 

Commendatore et al. (2015) estudiaron la presencia de HAPs en sedimentos y 

biota del Golfo San Jorge. Commendatore et al. (2012) estudiaron las fuentes y la 

distribución de hidrocarburos en los sedimentos marinos en la bahía de Ushuaia, 

Tierra del Fuego. 

Los estudios sobre ambientes de agua dulce son escasos. En Patagonia 

Norte, Monza (2013) y López Ordieres (2018) estudiaron la presencia de HAPs en 

agua y sedimentos en la cuenca del río Neuquén, mientras que del Brio (2018) 

analizó el efecto de la fracción de petróleo disuelta en agua sobre el anfípodo 

Hyalella curvispina. Por otro lado, Alvaro et al. (2017) estudiaron la presencia de 

HAPs en suelo y su bioremediación. Monza et al. (2013) analizaron un sitio del 

embalse Los Barreales, encontrando concentraciones de 2,25 ppmss de 

hidrocarburos alifáticos y no detectables para los 16 HAPs prioritarios (límite de 

detección: 0,023 ± 0,005 ppmss). Diaz et al. (2015) estudiaron tres especies 

algales acidófilas naturales del lago Caviahue, provincia de Neuquén (Cyanidium 

caldarium, Keratococcus rhaphidioides y Euglena mutabilis), identificándolas como 

posibles bioindicadoras de la contaminación por Fen. El trabajo de estos autores 

fue el primero sobre el efecto que la presencia de un HAP en el suelo produce 

sobre especies de fitoplancton autóctono de ambientes acuáticos en la Patagonia. 

En el embalse Los Barreales, ubicado en la cuenca productora de petróleo más 
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importante de Argentina, no existen estudios previos sobre la utilización de algas 

como bioindicadoras del impacto potencial de los hidrocarburos podrían tener 

sobre los ambientes acuáticos de esta cuenca. 

Los bioensayos con organismos acuáticos son ampliamente utilizados para 

determinar toxicidad de contaminantes, y permiten establecer niveles guía de 

calidad de agua para la conservación de la vida acuática. En este sentido, se 

utilizan frecuentemente especies de peces como Pimephales promelas, 

Oncorhynchus mykiss, Cyprinodon variegatus y Danio rerio, crustáceos 

planctónicos como Daphnia magna y Cerodaphnia dubia, dípteros como 

Chironomus tentans, anfípodos como Hyalella azteca o mejillones como Mytilus 

galloprovincialis (Hoffman, 2002; Liu et al., 2006; Vidal-Liñán et al., 2010). En el 

caso del fitoplancton, existen especies utilizadas mundialmente para la realización 

de ensayos de toxicidad de diversos contaminantes, entre ellas el alga verde 

Pseudokirchneriella subcapitata, la diatomea marina Skeletonema costatum y la 

cianobacteria Anabaena flos-aquae (USEPA, 2012; Carusso et al., 2018). Sin 

embargo, la posibilidad de desarrollar bioensayos de toxicidad con especies 

autóctonas permitiría una mejor aproximación al efecto de un determinado 

contaminante sobre las comunidades autóctonas y, por lo tanto, el establecimiento 

de niveles umbrales o guía específicos para dicha sustancia. En este sentido, son 

de gran importancia los datos de toxicidad provenientes de bioensayos 

monoespecíficos que reproduzcan, en el laboratorio, las condiciones del ambiente 

en estudio (Menone et al., 2020). 

6.2. Materiales y Métodos 

Para responder a los objetivos específicos planteados: 3) “Evaluar la 

respuesta de sedimentos, de los suelos y el fitoplancton a dosis crecientes de 

contaminación por HAPs”; y 4) “Investigar el uso de las algas nativas del cuerpo 

de agua estudiado como bioindicadoras de contaminación (HAPs) de suelos y de 

sedimentos lacustres”, se realizaron las siguientes actividades: 
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6.2.1. Colección y procesamiento de muestras 

En noviembre de 2017, se colectaron muestras de agua, sedimentos y 

fitoplancton en el sitio LB2 (ver sección 4.2., Figura 6). Se tomaron muestras de 

agua en subsuperficie, 2, 6, 18 y 43 m (fondo), usando una botella Van Dorn y se 

conservaron de acuerdo con los métodos estándar de APHA (1995). Los 

sedimentos se recogieron con un corer tipo UWITEC, por triplicado. Los primeros 

10 cm de cada testigo fueron utilizados para los bioensayos, conservándose en 

refrigeración de acuerdo con las recomendaciones de APHA (1995). Las muestras 

de suelos se obtuvieron con un cilindro de policloruro de vinilo (PVC), previa 

limpieza de restos vegetales y materia orgánica en descomposición de la 

superficie del sitio. El cilindro se enterró hasta los 10 cm y el suelo colectado se 

colocó en bolsas plásticas, conservándose del mismo modo que los sedimentos. 

La cantidad de suelo colectado en cada sitio fue de aproximadamente de 1 Kg. 

Una vez en el laboratorio, los sedimentos y suelos se secaron en estufa a 60 ºC, 

se enfriaron en desecador y se pesaron, repitiendo el proceso de secado hasta 

obtención de peso constante. Una vez secos, se procesaron en mortero, y se 

conservaron en lugar seco en oscuridad, para luego ser utilizados en los 

bioensayos. 

6.2.2. Ensayo 1: Incubaciones de sedimentos y suelos contaminados con 

diferentes HAPs 

6.2.2.1. Realización del ensayo 

Para evaluar las variaciones en el flujo de nutrientes desde o hacia los 

sedimentos/suelos como resultado de la contaminación por HAPs, en febrero de 

2018, se incubaron muestras de sedimentos/suelos contaminadas artificialmente 

con cuatro HAPs diferentes con agua del embalse filtrada a través de un filtro de 

membrana de 0,45 µm de poro. Las cotas máximas para los HAPs obtenidas en 

los sedimentos/suelos del sitio LB2 (Capítulo I, sección 5.3.2.) a partir de los 

resultados de material extractable en solvente para cada tiempo de retención (TR)  

(sedimentos: TR Ant = no detectable (nd); TR Pir = < 10 ppmss; TR Fen = < 10 

ppmss; TR BaA = 27 ppmss, y suelos: TR  Ant = nd; TR Pir = nd; TR Fen = nd; TR 
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BaA = 20 ppmss) se utilizaron como valores basales. Las concentraciones 

ensayadas fueron: basal (control), 50, 100, 250, 500 y 1000 ppmss de Fen, Ant, Pir 

ó BaA. Los HAPs se incorporaron a los sedimentos/suelos mediante previa 

disolución de los mismos en acetona, mezcla de la solución con los sedimentos 

(10 min de agitación, Figura 43), y posterior evaporación completa del solvente, de 

acuerdo con Kulik et al. (2006). Una alícuota equivalente de acetona sin HAPs se 

adicionó al control. Los sedimentos/suelos contaminados (3 g) se incubaron 

estáticamente en frascos de vidrio de 250 mL, por triplicado, con 150 mL de agua 

del embalse filtrada (0,45 µm de poro), a 25 °C durante 2 días. Luego de este 

tiempo, se analizó pH en el sobrenadante de cada sistema (Thermo Orion 3 Star 

pH portátil), y se colectaron muestras para determinar las concentraciones de N y 

P en la fase acuosa (APHA 1995). Se determinaron los nutrientes totales (PT y 

NT) sobre la fracción sin filtrar y los nutrientes disueltos (PRS, N-NO3
- + N-NO2

- y 

N-NH4
+) sobre la fracción filtrada por filtros de acetato de celulosa de 0,45 µm de 

poro, siguiendo las metodologías de análisis de nutrientes descriptas en el 

Capítulo I (sección 5.2.1.). 

 

Figura 43: Incorporación de los HAPs a los sedimentos/suelos. 

6.2.2.2. Isotermas de fijación de fósforo en los sedimentos 

Se llevaron a cabo ensayos con el objetivo de analizar las isotermas de 

fijación de P de los sedimentos contaminados utilizados en 6.2.2.1., teniendo en 

cuenta aquellos HAPs y concentraciones que mostraron efectos significativos 

sobre los nutrientes en solución. Para ello se incubaron muestras de 
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aproximadamente 0,2 g de sedimentos contaminados con Fen (1000 ppmss), BaA 

(1000 ppmss) ó sin agregado de HAPs (control), con 10 mL de soluciones de 

diferentes concentraciones de fosfato (PO4
-2, 0-10000 µg L-1), durante 48 hs en 

oscuridad y a temperatura constante (20 °C), determinándose posteriormente el 

PRS en solución (APHA, 1995). Los resultados fueron graficados en función de las 

ecuaciones que responden a las isotermas de Freundlich: 

 

Dónde: 

K y b son constantes y b varía entre 0 y 1. 

Po: Corresponde a la concentración inicial de fósforo en el sedimento. 

Pads: Corresponde al fósforo fijado al sedimento. 

Pdis: Corresponde a la concentración de fósforo remanente en solución. 

 

y la ecuación de Langmuir: 

 

Dónde: 

Pmáx: Representa la capacidad de fijación máxima de fósforo por parte del 

sedimento. 

K: Constante que vincula, según Olsen y Watanabe (1957), a la energía de unión 

del fósforo con el sedimento. 

 

6.2.2.3. Determinación de capacidad de intercambio catiónico (CIC) de los 

sedimentos contaminados 

Con el fin de evaluar el efecto de la contaminación con HAPs sobre la CIC 

de los sedimentos, se determinó la misma sobre una fracción de los sedimentos 

contaminados en la sección 6.2.2.1. Se utilizaron muestras compuestas en las que 
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se mezclaron todas las concentraciones ensayadas (desde 50 a 1000 ppmss) de 

cada HAP, y se determinó la CIC según la metodología propuesta por Summer y 

Miller (1996) y descripta en el Capítulo I (sección 5.2.3.). Los análisis se llevaron a 

cabo en el INTA-EEA Bariloche. 

6.2.3. Ensayo 2: Bioensayo con el ensamble algal natural y fenantreno 

Entre los HAPs utilizados en este trabajo, se seleccionó Fen para el ensayo 

2 debido a que, por un lado, ha sido ampliamente utilizado como compuesto 

modelo ya que se encuentra en altas concentraciones en muestras ambientales 

contaminadas con HAPs (Amorim et al., 2011; Dailianis et al., 2014), y por otro, 

debido a que presenta toxicidad para diversos organismos acuáticos (Zhang et al., 

2014; Diaz et al., 2015; Chen et al., 2018). 

6.2.3.1. Obtención del inóculo de algas nativas 

Se obtuvieron muestras de fitoplancton nativo del embalse utilizando redes 

de plancton Hydro-Bios® de 10 y 50 µm, filtrando aproximadamente 100 L de agua 

subsuperficial, y conservando la fracción remanente entre ambas redes, según la 

metodología descripta en el Capítulo I (sección 5.2.1.). Una vez en el laboratorio, 

estas muestras se incubaron en medio de cultivo Hill (1970) modificado (Anexo II), 

con fotoperíodo de 12 horas (~ 50 μmol de fotón m-2 s-1) en una cámara de 

incubación Neoline® a 25 ºC de temperatura media, durante dos meses. Las 

incubaciones se llevaron a cabo en Erlenmeyer de 250 mL a los cuales se les 

incorporó un sistema de mangueras conectadas a una bomba de aire para 

mantenerlas en constante agitación y aireación (Figura 44). 
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Figura 44: Incubación de muestras de fitoplancton nativo del embalse. 

6.2.3.2. Realización del bioensayo 

Se utilizaron muestras del cultivo de fitoplancton obtenido en 6.2.3.1, las 

cuales se diluyeron hasta una concentración final de 105 cél mL-1. Para ello se 

tomaron aproximadamente 5 mL del cultivo y se diluyeron con agua del embalse 

filtrada a través de un filtro de membrana de 0,45 µm de poro (realizando los 

cálculos de volúmenes de acuerdo al recuento algal realizado el día del ensayo). 

El bioensayo consistió en incubar estas muestras (9 réplicas) con sedimentos 

contaminados con concentraciones crecientes de Fen: 250, 500 ó 1000 ppmss ó 

basal (control). Los sedimentos secos obtenidos en 6.2.1. (0,5 g) se mezclaron 

con 20 mL de agua del embalse filtrada y se dejó estabilizar durante 24 horas en 

una cámara de incubación Neoline® a 25 °C, después de lo cual se añadieron 5 

mL del inóculo algal. La incubación se realizó en frascos Nunclon® de 50 mL 

(Figura 45), con fotoperíodo de 12 horas (~ 50 μmol fotón m-2 s-1) en las mismas 

condiciones de estabilización, sin agitación. El tiempo de incubación fue de 14 

días. A los días 0, 7 y 14 se colectó un tercio de los frascos (3 réplicas por día, por 

cada concentración de Fen). El contenido de los frascos se homogeneizó 

mediante agitación suave durante 30 seg, y se pipetearon 5 mL de muestra 

preservándose con lugol-acético para luego realizar el recuento de las algas bajo 

microscopio invertido Leica®, utilizando la técnica de Utermöhl descripta en el 

Capítulo I, sección 5.2.1. (Wetzel y Likens, 1991). Para la determinación de 
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clorofila “a”, se filtraron 10 mL de la muestra homogeneizada a través de filtros de 

fibra de vidrio (GF/F). Los filtros se conservaron a -18 ºC en oscuridad, y luego se 

incubaron con acetona al 90%, a 4 ºC en oscuridad, durante 18 hs. Posteriormente 

se determinó la concentración de clorofila “a” del extracto por fluorometría en un 

fluorómetro Turner Designs 10-AU, de acuerdo con la metodología propuesta por 

APHA (1995). 

 

Figura 45: Preparación de sistemas del bioensayo 2. 

6.2.4. Aislamiento de Scenedesmus quadricauda 

De acuerdo con su alta abundancia relativa en el tratamiento control, y con 

su respuesta sensible a los diferentes tratamientos con Fen en el ensayo 2 

(6.2.3.2.), se seleccionó a Scenedesmus quadricauda (Turpin; Brébisson) como un 

indicador potencial de contaminación por HAPs. La especie se aisló utilizando una 

técnica de dilución en serie (Hoshaw y Rosowsky, 1973; Andersen, 2005), 

realizando 24 diluciones 1:10 en una placa multipocillos de 24 unidades, 

colocando 1 mL de muestra y 1 mL de medio de cultivo en cada uno. Se utilizó un 

medio de cultivo modificado de Hill (1970) (Anexo II), y los cultivos de las 

diferentes diluciones se incubaron en una cámara Neoline® en las mismas 

condiciones descriptas para el ensayo 2 (sección 6.2.3.2). El monitoreo del cultivo 

se realizó semanalmente, durante dos meses, utilizando un microscopio invertido 

Leica®, hasta obtener un cultivo uni-algal de S. quadricauda (Figura 46). 
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Figura 46: Cultivo uni-algal de Scenedesmus quadricauda. 

6.2.5. Ensayo 3: Bioensayo con S. quadricauda y diferentes HAPs en 

sedimentos/suelos 

6.2.5.1. Realización del bioensayo 

Sedimentos 

Con el objetivo de evaluar la respuesta de las algas a las dosis crecientes 

de HAPs en sedimentos, se llevó a cabo un bioensayo utilizando el cultivo 

monoespecífico de S. quadricauda obtenido en 6.2.4. y sedimentos contaminados 

con diferentes HAPs. Los sedimentos fueron contaminados con Ant, Pir, Fen ó 

BaA, y las concentraciones finales luego de la contaminación fueron: 50, 100, 250, 

500 ó 1000 ppmss de HAPs y un control (basal), utilizando la misma metodología 

descripta para el ensayo 1 (sección 6.2.2.). El bioensayo consistió en la incubación 

de 0,5 g de sedimentos en 20 mL de agua del embalse filtrada a través de un filtro 

de membrana de 0,45 µm de poro y, previa estabilización de 24 hs, con un 

agregado de 5 mL de inóculo algal (concentración final: 104 cél mL-1), realizando 9 

réplicas por cada concentración de HAP. La incubación se realizó en frascos 
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Nunclon® de 50 mL, con fotoperíodo de 12 horas (~ 50 μmol fotón m-2 s-1) en una 

cámara de incubación Neoline® a 25ºC, sin agitación, cambiando de lugar los 

frascos periódicamente. El tiempo de incubación fue de 7 días. A los días 0, 2 y 7 

se colectaron diferentes series de frascos (3 réplicas cada día), se 

homogeneizaron, y de cada frasco se obtuvo una alícuota de 5 mL para 

determinar abundancia algal y una de 10 mL para determinar concentración de 

clorofila “a”. Ambas muestras se procesaron siguiendo la misma metodología que 

en el bioensayo 2 (sección 6.2.3.). 

Suelos 

Considerando los resultados obtenidos para el bioensayo con sedimentos, 

se realizó el bioensayo con suelos, siguiendo la misma metodología descripta en 

el párrafo anterior, y utilizando las siguientes concentraciones de HAPs: 250, 500, 

1000 ppmss ó basal (control). Los tiempos de colección de muestras para análisis 

de abundancia algal y clorofila “a” fueron a 0 y 7 días de incubación. 

6.2.5.2. Estimación del coeficiente de partición de los HAPs 

Para evaluar la biodisponibilidad de los HAPs cuando los sedimentos/suelos 

forman parte del sistema (ensayo 2), se estimó el fraccionamiento de HAPs entre 

el sedimento y las células algales utilizando un modelo matemático adaptado de 

los propuestos por los siguientes autores. En primer lugar, de acuerdo con 

Smedes et al. (2013), cuando además de sedimentos/suelos existe una segunda 

fase hidrófoba (polímero) los HAPs se distribuyen entre ambas de acuerdo a la 

siguiente relación: 

    (1) 

Dónde: 

Np: es la cantidad de HAP en el polímero (g); 

Ns,0: es la cantidad inicial de HAP en los sedimentos/suelos (g); 

mp: es la masa de polímero; 
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ms: es la masa de sedimento/suelo (g); 

Kpw (L Kg-1): es el coeficiente de partición polímero-agua; y 

Ksw (L Kg-1): es el coeficiente de partición sedimento/suelo-agua. 

La fase de agua no está incluida en el denominador porque su capacidad 

de asociación con los HAPs es insignificante en comparación con los otros 

compartimentos (Smedes et al., 2013). En segundo lugar, en los ensayos de esta 

tesis la segunda fase hidrofóbica estaría representada por células algales. En este 

sentido, y de acuerdo con Hung et al. (2014), la distribución de HAPs entre la fase 

acuosa y las células algales está dominada por el coeficiente de reparto entre 

lípidos y agua (Ktw: coeficiente de reparto de trioleína-agua (2)), dado que la 

influencia de proteínas o carbohidratos en la adsorción de compuestos hidrófobos 

es insignificante en comparación con la de los lípidos de su superficie. La relación 

lineal entre Ktw y el coeficiente de partición algas-agua normalizado con el 

contenido de lípidos del alga (Kaw/lípido) se calculó a partir de las ecuaciones (2) y 

(3) (Hung et al., 2014): 

  (2) 

 (3) 

Dónde: 

Kow: es el coeficiente de partición octanol-agua de cada HAP (Tabla 11); 

Kaw: es el coeficiente de partición entre la superficie algal y el agua, calculado 

mediante la normalización con el contenido de lípidos de las algas (fl) (Kaw = 

Kaw/lipido. fl), utilizando para ello el valor obtenido por Hung et al. (2014) para 

Chlorella sorokiniana (fl = 0,136), suponiendo un contenido de lípidos igual al del 

alga verde evaluada en este trabajo, S. quadricauda, teniendo en cuenta sus 

similares características. 

Al reemplazar Kp con Kaw en la ecuación (1), se obtiene la ecuación (4), que 

permite estimar la relación entre la cantidad de HAP en las fases de algas y 

sedimentos: 
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     (4) 

Dónde: 

Na es la cantidad de HAP en las algas (g); 

ma es la masa (Kg) de las algas, calculada a partir del biovolumen de S. 

quadricauda (estimado según Hillebrand et al., 1999) y su abundancia en el cultivo 

inicial utilizado para el bioensayo. 

Ksw es el coeficiente de reparto sedimento-agua, calculado a partir del coeficiente 

de partición carbono orgánico-agua (Koc) de cada HAP, obtenido por normalización 

con la fracción de carbono orgánico de los sedimentos/suelos (foc) (Ksw = Koc. 

foc)(Karickhoff et al., 1978). foc se consideró como 0,26, considerando el valor 

obtenido por Mussini et al. (1984) para suelos cercanos al embalse Los Barreales. 

 

6.2.6 Ensayo 4: Bioensayo con S. quadricauda y agua contaminada con diferentes 

HAPs 

Para evaluar el efecto neto de los HAPs sobre las algas (sin la influencia de 

la interacción HAPs-sedimentos/suelos) se realizó un bioensayo con el cultivo 

monoespecífico de S. quadricauda y diferentes HAPs agregados al agua. Las 

mismas cantidades absolutas de Ant, Pir, Fen ó BaA utilizadas en el ensayo 3 (0 – 

1000 ppmss) se colocaron en tubos de vidrio de 50 mL (Figura 47), previa 

disolución en acetona y posterior evaporación completa del solvente. La fase 

acuosa consistió en 20 mL del mismo medio de cultivo utilizado para el aislamiento 

de S. quadricauda en el ensayo 2, y 5 mL de inóculo algal (concentración final: 104 

cél mL-1). La incubación se realizó en una cámara Neoline® a 25 ºC, con 

fotoperíodo de 12 horas, sin agitación. El tiempo de incubación fue de 7 días. El 

día 7 se tomó una alícuota de cada frasco para determinar la abundancia algal. 

Las muestras se fijaron con solución de lugol-acético y posteriormente se realizó el 

recuento bajo microscopio invertido. 
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Figura 47: Sistemas del bioensayo 4. 

6.2.7. Ensayo 5: Bioensayo con S. quadricauda y petróleo crudo en sedimentos 

(Actividad realizada en las instalaciones del Centro de Investigaciones y Estudios 

Avanzados del Instituto Politécnico Nacional (CINVESTAV), Mérida, México) 

Con el objetivo de evaluar la respuesta de las algas a las dosis crecientes 

del petróleo crudo en sedimentos del embalse, se llevó a cabo un bioensayo 

utilizando el cultivo uni-algal comercial de S. quadricauda (CIB 54, Laboratorio 

Microalgas-Centro de Investigaciones Biológicas del Noroeste S.C. (CIBNOR), La 

Paz, México) y sedimentos secos del embalse Los Barreales previamente 

contaminados con diferentes cantidades de petróleo crudo de tipo ligero (Anexo 

III) de la empresa Petróleos Mexicanos (PEMEX). Las concentraciones ensayadas 

fueron de: 250, 500 y 1000 ppmss de petróleo y un control (sin el agregado del 

mismo). La contaminación se realizó mediante disolución del petróleo en acetona, 

incorporación a los sedimentos (30 min de agitación) y posterior evaporación 

completa del solvente, de acuerdo con Kulik et al. (2006). Una alícuota equivalente 

de acetona sin petróleo se adicionó al control. El cultivo de S. quadricauda se 

incubó en medio de Hill modificado (1970) (Anexo II), con fotoperíodo de 12 horas 

(~ 50 μmol fotón m-2s-1) en una cámara de incubación Precision 2 (Thermo 

Scientific®) a 25 ºC, con agitación constante mediante aireación (Figura 48), 

durante 14 días, con el objetivo de incrementar la biomasa algal. El bioensayo 
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consistió en incubar 3 g de sedimentos con 120 mL de medio de cultivo Hill (1970) 

modificado (Anexo II) con un reposo de 24 hs y porteriormente agregar 30 mL de 

inóculo algal (concentración final: 104 cél mL-1, Figura 49). La incubación se realizó 

en viales con septum de 150 mL (Figura 50), en medio de Hill (1970) modificado 

(Anexo II), con fotoperíodo de 12 horas (~ 50 μmol fotón m-2s-1) en una cámara de 

incubación Precision 2 (Thermo Scientific®) a 25 ºC, durante 7 días, sin agitación. 

El tiempo de incubación fue de 7 días. A los 0, 2 y 7 días, se midieron, en el 

sobrenadante de los sistemas, el pH, ORP y la concentración de oxígeno disuelto 

(O2) mediante utilización de un electrodo específico Oxygen PreSens®. Además, 

se tomaron de cada frasco dos alícuotas, una de 2 mL para determinar 

abundancia algal y otra de 10 mL para determinar la concentración de clorofila “a”. 

Los recuentos algales (Figura 51) se realizaron bajo microscopio invertido 

(Olympus® CKX41), y las concentraciones de clorofila “a” se analizaron sobre 

extractos en acetona 90 % mediante espectrofotometría UV-Visible (Shimadzu® 

UV-1800), acoplada a software UV Probe 2.42 para análisis de espectros. 

 

Figura 48: Incubación del cultivo comercial de S. quadricauda. 
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Figura 49: Cultivo de S. quadricauda utilizado en el bioensayo 5. 

 

 

Figura 50: Viales de incubación, bioensayo 5. 

 

 

Figura 51: Microfotografía (aumento 400X) de muestra de sedimentos obtenidos del bioensayo 5 

para recuentos de S. quadricauda (en el centro de la imagen). 
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6.2.8. Análisis estadísticos 

Para estudiar el efecto de los tratamientos en todos los bioensayos, 

exceptuando el ensayo 2 (sección 6.2.3.), se utilizó un análisis de varianza 

unidireccional (ANOVA), con un nivel de significancia de 5 %. Las variables de 

respuesta bajo análisis fueron las concentraciones de PRS y N-NH4
+ (ensayo 1, 

sección 6.2.2.), abundancia de S. quadricauda y concentración de clorofila “a” 

(ensayos 3, 4 y 5, secciones 6.2.5., 6.2.6. y 6.2.7., respectivamente). Para el 

ensayo 2 (6.2.3.), se utilizó un ANOVA de diseño de bloques aleatorios (nivel de 

significancia del 5 %) para determinar efectos entre el control y los tratamientos, 

con el objetivo de eliminar problemas metodológicos (diferencias en la intensidad 

de la luz recibida por cada sistema). Las variables bajo análisis fueron la 

abundancia algal y la concentración de clorofila “a”. Las comparaciones entre 

tratamientos y control de todos los ensayos se llevaron a cabo utilizando el test de 

Tukey (Montgomery, 2004) a posteriori. Se utilizó el software estadístico InfoStat 

(Di Rienzo et al. 2011). Se estimó la Concentración Letal 50 en los días 2 y 7 

(LC50-2d y LC50-7d, respectivamente) para S. quadricauda, mediante el método 

de interpolación lineal en una gráfica de porcentaje de inhibición del crecimiento 

algal versus concentración de HAP sedimento/suelo (USEPA, 2002) y análisis 

Probit (Akçay, 2013). 

6.3. Resultados 

6.3.1. Ensayo 1: Incubaciones de sedimentos y suelos contaminados con 

diferentes HAPs 

A continuación se describen los resultados obtenidos en el ensayo 

incubando muestras de sedimentos/suelos contaminadas artificialmente con HAPs 

y agua del embalse filtrada: 

Sedimentos 

El pH de la fase acuosa mostró una disminución (p < 0,05) luego de 2 días 

de incubación para los tratamientos con HAPs: 7,83 (± 0,03), en relación con el 

valor del control sin agregado de los mismos: 8,00 (± 0,02). 
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Las concentraciones de PT, NT y N-NO3
- + N-NO2

- en solución, luego del 

ensayo, no mostraron diferencias significativas (p > 0,05) con el control. 

Las concentraciones de PRS en la fase acuosa, luego de la incubación con 

sedimentos contaminados con diferentes HAPs (Figura 52), mostraron variaciones 

respecto al control, dependiendo del tipo de HAP. Se compararon los promedios 

de concentración de PRS para las diferentes concentraciones ensayadas para 

cada HAP y el control. El tratamiento con Ant no mostró efectos significativos 

sobre la concentración de PRS, en comparación con el tratamiento control, 

mientras que la liberación de PRS a la columna de agua mostró una disminución 

para los tratamientos con 1000 ppmss de Pir, 1000 ppmss de Fen, y 50 y 500 ppmss 

de BaA (p < 0,05). 
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Figura 52: PRS
 
en solución luego de 2 días, en el ensayo 1 con sedimentos contaminados con 

diferentes concentraciones (control - 1000 ppmss) de antraceno (Ant), pireno (Pir), fenantreno (Fen) 

ó benzo(a)antraceno (BaA). Las medias con una letra en común no presentan diferencias 

significativas (p > 0,05). 

En la Figura 53 se representan las concentraciones de N-NH4
+ en solución 

luego del ensayo con los diferentes HAPs en sedimentos. Las medias se 

compararon, para cada HAP, entre sus diferentes concentraciones. No se 

observaron efectos significativos en los sistemas con Ant, sin embargo, en los 

tratamientos con los otros HAPs, se observó una disminución en la concentración 

de N-NH4
+ para los ensayos con 1000 ppmss de Pir, 1000 ppmss de Fen, y 50, 250 

y 1000 ppmss de BaA (p < 0,05). 
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Figura 53: N-NH4
+ 

en solución luego de 2 días, en el ensayo 1 con sedimentos contaminados con 

diferentes concentraciones (control - 1000 ppmss) de antraceno (Ant), pireno (Pir), fenantreno (Fen) 

ó benzo(a)antraceno (BaA). Las medias con una letra en común no presentan diferencias 

significativas (p > 0,05). 

Suelos 

En el caso del ensayo con suelos contaminados, se observaron valores 

promedio de 14,6 ± (4,2) µg L-1 de PRS y 9,3 (± 3,9) µg L-1 de N-NH4
+, sin 

diferencias significativas entre controles y tratamientos en ambos casos (p > 0,05). 

6.3.1.1. Isotermas de fijación de fósforo en los sedimentos 

La Figura 54 muestra los resultados de las incubaciones de los sedimentos, 

contaminados con Fen ó BaA, con soluciones de concentraciones crecientes de P, 

graficados en función de las isotermas de Freundlich y Langmuir. La correlación 

entre el Po+Pads y el Pdis, una vez alcanzado el equilibrio, fue de 0,82, 0,92 y 0,91 

para el control, Fen y BaA, respectivamente, ajustándose ambos parámetros a la 

isoterma de Freundlich, y de 0,99 en todos los casos para las isotermas de 

Langmuir. A partir de las ecuaciones obtenidas para cada isoterma, se estimó la 

fijación máxima de P de cada sedimento (Pmáx), resultando ésta de 1290 (± 7) µg 

g-1 (Freundlich) y 1422 (± 12) µg g-1 (Langmuir) y sin diferencias significativas 

entre el control y los tratamientos con Fen ó BaA (p > 0,05). Los porcentajes de 

retención fueron de 21,7 (± 0,6) % (Freundlich) y 28,7 (± 0,6) % (Langmuir), y la 

constante de energía de unión del fósforo con el sedimento (K) de 0,0043. 
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Figura 54: Isotermas de Freundlich (izquierda) y Langmuir (derecha) para la fijación de fósforo en 

los sedimentos contaminados en el ensayo 1 con Fen y BaA (1000 ppmss) y sedimentos sin 

agregado de HAP (Control). Las ecuaciones corresponden a las curvas de las isotermas: azul = 

control, rojo = Fen 1000 ppmss y verde = BaA 1000 ppmss. 

 

6.3.1.2. Determinación de capacidad de intercambio catiónico (CIC) de los 

sedimentos contaminados  

Los valores de CIC para los sedimentos contaminados con cada uno de los 

HAPs no presentaron diferencias significativas con los valores analizados en 

sedimentos sin agregado de HAPs (control) (p > 0,05), con un valor promedio de 

220 (± 30) meq Kg-1
ss. 

6.3.2. Ensayo 2: Bioensayo con ensamble algal natural y fenantreno 

A continuación se detallan los resultados obtenidos luego del ensayo 

incubando un ensamble algal natural del embalse Los Barreales con sedimentos 

contaminados con fenantreno. 

El cultivo inicial de fitoplancton nativo utilizado en el ensayo 2 estuvo 

conformado por: S. quadricauda (49,0 %), Monoraphidium sp. (22,9 %), Chlorella 

sp. (6,6 %) y Selenastrum sp. (1,4 %), así como también cianofitas (Oscillatoria 

sp., 17,0 %) y diatomeas (Nitzschia sp., 3,0 %). 
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Sedimentos 

Las abundancias algales obtenidas en el bioensayo 2 se representan en la 

Figura 55 (panel izquierdo). Se observaron diferencias significativas (p < 0,05) en 

los tratamientos con 500 y 1000 ppmss de Fen, en comparación con el control, 

después de 7 días de incubación. Sin embargo, no ocurrió lo mismo después de 

14 días (p > 0,05). En la Figura 55 (panel derecho) se representan las 

concentraciones de clorofila “a”, que mostraron la misma tendencia que la 

abundancia algal, con una disminución en el día 7 de incubación para todos los 

agregados de Fen, respecto al control (p < 0,05), y sin diferencias entre ningún 

tratamiento luego de 14 días (p > 0,05). En ambos casos las medias se 

compararon, para cada día de incubación, entre las diferentes concentraciones de 

Fen. 
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Figura 55: Abundancia algal (izquierda) y clorofila “a” (derecha) en el ensayo 2, para cada 

concentración de Fen en sedimentos, a diferentes días de incubación. Las medias con una letra en 

común no presentaron diferencias significativas (p > 0,05). 

Dentro del grupo de especies algales que conformaron el cultivo utilizado en 

el ensayo 2, S. quadricauda resultó la única especie que: sensible a la 

contaminación con Fen en los sedimentos, su abundancia disminuyó en los 

tratamientos con 500 y 1000 ppmss (p < 0,05) en relación al control, luego de 2 

días (Figura 56). Cabe mencionar que las abundancias relativas en el control a los 

7 y 14 días de incubación resultaron mayores a la observada en el día 0 (p < 0,05). 
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Figura 56: Microfotografía (400X) de Scenedesmus quadricauda. 

Las abundancias de S. quadricauda en los días 0, 7 y 14 luego de los 

ensayos con diferentes agregados de Fen en sedimentos están representadas en 

la Figura 57. Las medias se compararon, para cada período de incubación, entre 

las diferentes concentraciones de Fen. La abundancia total de S. quadricauda 

disminuyó significativamente respecto al control en los tratamientos con 500 y 

1000 ppmss (p < 0.05). Se estimó la LC50-7d para S. quadricauda a partir de la 

relación entre la abundancia algal y la concentración de Fen, resultando en 258 

ppmss de Fen. 
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Figura 57: Abundancia de S. quadricauda en el ensayo 2, a diferentes tiempos de incubación. Las 

medias se compararon, para cada día de incubación, entre las diferentes concentraciones de Fen 

en sedimentos. Las medias con una letra en común no presentaron diferencias significativas (p > 

0,05). 
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6.3.3. Ensayo 3: Bioensayo con S. quadricauda y diferentes HAPs en 

sedimentos/suelos 

 En este ensayo se buscó evaluar la respuesta de S. quadricauda a la 

contaminación en sedimentos y suelos con diferentes HAPs. 

Sedimentos 

Los valores de abundancia de S. quadricauda resultantes de los 

tratamientos con concentraciones crecientes de diferentes HAPs en sedimentos se 

muestran en la Figura 58. Las medias se compararon, para cada día de 

incubación, entre las diferentes concentraciones de cada HAP. Los tratamientos 

con Ant no presentaron diferencias significativas con el control (p > 0,05). Sin 

embargo, sí se observaron variaciones en los tratamientos con Pir el día 7 (1000 

ppmss), Fen el día 2 (1000 ppmss) y el día 7 (desde 250 ppmss), y BaA los días 2 y 

7 para todas las concentraciones ensayadas (p < 0,05). Se registró un 

comportamiento similar al analizar la concentración de clorofila “a”. Luego de 2 

días se observó una disminución significativa para 1000 ppmss de Pir: 14,3 (± 2,5) 

mg m-3, 1000 ppmss de Fen: 18,4 (± 4,4) mg m-3, y desde 50 ppmss de BaA: 1,5 (± 

1,2) mg m-3, en comparación con el control: 30,4 (± 0,8) mg m-3 (p < 0,05). A los 7 

días, los ensayos con 1000 ppmss de Pir: 111,6 (± 44,7) mg m-3, desde 500 ppmss 

de Fen: 30,0 (± 18,0) mg m-3 y desde 50 ppmss de BaA: 1,1 (± 0,1) mg m-3 

mostraron concentraciones de clorofila “a” menores al control: 231,4 (± 22,2) mg 

m-3 (p < 0,05). Las LC50-2 y LC50-7 se estimaron para los tratamientos con HAPs 

que presentaron una reducción en la abundancia algal de al menos 50 % en 

comparación con los valores del control, resultando para Fen 365 y 263 ppmss, 

respectivamente, y para BaA < 50 ppmss para ambas concentraciones (Anexo IV). 
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Figura 58: Abundancia de S. quadricauda en el ensayo 3, para los diferentes tratamientos con 

HAPs en sedimentos, a diferentes tiempos de incubación. Las medias con una letra en común no 

presentaron variaciones significativas (p > 0,05). 

Suelos 

La abundancia de S. quadricauda luego del ensayo con suelos 

contaminados con diferentes HAPs se presenta en la Figura 59. Las medias se 

compararon, para cada día de incubación, entre las diferentes concentraciones de 

cada HAP. Se observó una disminución (p < 0,05) en las abundancias sólo en el 

caso de los tratamientos con Fen, para todas sus concentraciones (250 - 1000 

ppmss), en relación con el control (Figura 59). Sin embargo, aunque no resultó 

estadísticamente significativa, Pir mostró una tendencia similar para dosis de 500 y 

1000 ppmss. Por otro lado, las concentraciones de clorofila “a”, al finalizar este 

ensayo, no presentaron diferencias significativas entre los distintos tratamientos y 

el control, para ninguno de los HAPs agregados a los suelos (p > 0,05). 
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Figura 59: Abundancia de S. quadricauda en el ensayo 3 con suelos contaminados con diferentes 

concentraciones (control - 1000 ppmss) de antraceno (Ant), pireno (Pir), fenantreno (Fen) ó 

benzo(a)antraceno (BaA). Las medias con una letra en común no presentaron diferencias 

significativas (p > 0,05). 

6.3.3.1. Estimación del coeficiente de partición de los HAPs 

Las fracciones de HAPs asociados a la fase algal, en relación con el total 

inicialmente presente en los sedimentos/suelos del ensayo 3, se muestran en la 

Tabla 11, junto con los diferentes parámetros fisicoquímicos correspondientes a los 

HAPs, y en la Tabla 12 los valores estimados que fueron utilizados para el cálculo 

del coeficiente de partición. Estos coeficientes fueron similares para todos los 

HAPs ensayados, y oscilaron entre el 44 % (Ant) y 52 % (BaA) de la concentración 

total inicial de HAP. Estos valores fueron similares en los sedimentos y en los 

suelos, posiblemente debido a que ambos sustratos presentaron el mismo 

porcentaje de CT (Capítulo I, sección 5.3.2.). 
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Tabla 11: Parámetros fisicoquímicos de los HAPs utilizados en este trabajo (Antraceno (Ant), Pireno 

(Pir), Fenantreno (Fen) y Benzo(a)antraceno (BaA)), y los coeficientes de partición estimados para 

el ensayo 3 (Na/Ns). 

HAP log Kow
a
 S (mg.L

-1
)
(a)

 log Koc
(b)

 log Ksw log Ktw
(c)

 log Kaw/lipid
(d)

 log Kaw ma (g) ms (g) Na/Ns 

Ant 4,54 0,045 4,33 2,03 4,44 4,50 3,63 0,01 0,50 0,44 

Pir 5,18 0,132 4,97 2,67 5,16 5,21 4,33 0,01 0,50 0,48 

Fen 4,57 1,100 4,36 2,06 4,48 4,54 3,66 0,01 0,50 0,45 

BaA 5,91 0,011 5,70 3,40 5,98 6,01 5,14 0,01 0,50 0,52 

(a) 
Mackay et al. (1998); 

(b) 
Karickhoff et al. (1979); 

(c)
 a partir de ecuación (2); 

(d)
 a partir de ecuación (3). 

 

 

Tabla 12: Parámetros estimados para el cálculo del coeficiente de partición. 

Parámetro Valor/fórmula 

Coeficiente  de  partición superficie  algal : agua (Kaw) Kaw/lipido . fl 
(1)

 

Fracción de lípidos en célula algal (fl) 0,136 
(1)

 

Coeficiente de partición sedimentos : agua (Ksw) Koc. foc 
(2)

 

Fracción de carbono orgánico en sedimentos (foc) 0,26 
(3)

 

(1) Hung  et  al.  (2014)  para Chlorella sorokiniana.  

 (2) Karickhoff  et al. (1978) 

 (3) Mussini et al. (1984) 

 

 
6.3.4. Ensayo 4: Bioensayo con S. quadricauda y agua contaminada con 

diferentes HAPs 

 El ensayo 4 se llevó a cabo con el objetivo de evaluar la respuesta de S. 

quadricauda a la contaminación por HAPs en agua, sin la presencia de 

sedimentos o suelos. 

Como resultado del bioensayo con agua contaminada con HAPs, se 

observó, para todas las concentraciones de los HAPs utilizados, una disminución 

significativa de la abundancia de S. quadricauda (p < 0,05) de aproximadamente 

un 50 % en relación con el control. Los valores de la abundancia algal en los 

sistemas con agregado de HAPs (promedio entre los ensayos con distintas 

concentraciones de cada HAP) fue de 6,6 104 (± 1,6 104) cél mL-1 (Ant), 7,9 104 (± 

1,3 104) cél mL-1 (Pir), 6,1 104 (± 1 104) cél mL-1 (Fen) y 7,3 104 (± 1,9 104) cél mL-1 
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(BaA), mientras que el control sin agregado de HAPs mostró una abundancia algal 

de 1,5 105 (± 2,5 104) cél µL-1. 

6.3.5. Ensayo 5: Bioensayo con S. quadricauda y petróleo crudo en sedimentos 

A continuación se describen los resultados obtenidos luego del ensayo con 

S. quadricauda y sedimentos contaminados con petróleo crudo. 

El pH de la fase acuosa de los sistemas del bioensayo 5, luego de 2 días de 

incubación, presentó una disminución significativa (p < 0,05) en los tratamientos 

(8,0 ± 0,1) respecto al control (8,4 ± 0,1) y al valor inicial al día 0 (8,5 ± 0,1). Sin 

embargo, al cabo de 7 días de incubación, no se observaron diferencias entre 

tratamientos y control (p > 0,05), con un promedio de 8,0 ± 0,1. Una tendencia 

similar se observó en el caso de los valores de ORP en el sobrenadante, que 

mostraron una disminución (p < 0,05), luego de 2 días, para los tratamientos: -54 

(± 7) mV, respecto al control: -74 (± 5) mV, y al valor inicial al día 0: -84 (± 7) mV, y 

sin diferencias entre control y tratamientos luego de 7 días (p > 0,05), con un 

promedio de -50 (± 3) mV. Las concentraciones de oxígeno disuelto no difirieron 

entre el control y los tratamientos a lo largo del ensayo (p > 0,05), con valores de 

238 (± 5) y 358 (± 19) mmol L-1 de O2 a los 2 y 7 días de incubación, 

respectivamente. 

La abundancia de S. quadricauda en las incubaciones con sedimentos 

contaminados con petróleo mostró valores menores al control para todas las 

concentraciones ensayadas (250-1000 ppmss) (p < 0,05), luego de 2 días de 

incubación. Mientras que, al cabo de los 7 días de ensayo, sólo el tratamiento con 

1000 ppmss de petróleo presenetó diferencias significativas de abundancia 

respecto del control  (p < 0,05) (Figura 60). Por otro lado, las concentraciones de 

clorofila “a” no mostraron diferencias (p > 0,05) entre control y tratamientos a los 2 

días de incubación, mientras que luego de 7 días de ensayo todos los tratamientos 

presentaron valores menores (p < 0,05) a los observados en el control (Figura 60). 

Las medias se compararon, para cada día de incubación, entre las diferentes 

concentraciones de petróleo. 
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Figura 60: Abundancia de S. quadricauda (izquierda) y concentración de clorofila “a” (derecha) en 

el bioensayo 5, para las diferentes concentraciones de petróleo en sedimentos a diferentes tiempos 

de incubación. Las medias con diferente letra presentan diferencias (p < 0,05). Los tratamientos sin 

letras no presentan variaciones significativas entre ninguna de sus concentraciones ensayadas (p > 

0,05). 

6.4. Discusión 

La contaminación por HAPs en sedimentos produjo un descenso del pH de 

la fase acuosa de los sistemas, como fue observado para el caso de los 

sedimentos contaminados con petróleo crudo (bioensayo 5). Este comportamiento 

del pH ha sido mencionado en trabajos previos sobre contaminación con HAPs, 

por ejemplo por Amezcua–Allieri et al. (2005) en suelos contaminados con Fen. 

Por otro lado, la contaminación con tres de los cuatro HAPs utilizados en esta tesis 

también condujo a una menor disponibilidad de nutrientes en solución (PRS y/ó N-

NH4
+). En este sentido, las isotermas de fijación de P analizadas para los 

sedimentos del embalse Los Barreales contaminados con Fen y BaA no difirieron 

en la capacidad de fijación, respecto al control, por lo que se rechazó la hipótesis 

de variación de fijación de este nutriente por modificaciones en la capacidad de 

adsorción de los sedimentos. Asimismo, los sedimentos contaminados tampoco 

presentaron un incremento de la CIC que pudiera afectar la retención de 

nutrientes. Una posible explicación para las variaciones observadas en el PRS y el 

N-NH4
+  estaría relacionada con la actividad de la comunidad bacteriana. En sitios 

contaminados, donde los niveles de carbono orgánico son a menudo mayores a 

los de un sedimento sin contaminar, debido a la naturaleza de los HAPs, los 
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nutrientes disponibles (N / P) pueden agotarse rápidamente debido a la utilización 

por parte de las bacterias (Breedveld y Sparrevik, 2000). 

En el caso del ensayo realizado con suelos contaminados, las 

concentraciones de PRS y N-NH4
+ en solución fueron del orden de 10 y 100 veces 

inferiores a las observadas en los ensayos con sedimentos, respectivamente. 

Tampoco se observó el mismo efecto de los HAPs sobre la disponibilidad de estos 

nutrientes descripta en los ensayos con sedimentos. Estas menores 

concentraciones en solución en los ensayos con suelos responderían al menor 

contenido inicial de nutrientes de los mismos, en comparación a los sedimentos 

del embalse, con porcentajes promedio de PT y NT 2 y 5 veces superiores a los 

suelos, respectivamente (Capítulo I, sección 5.3.2.). 

El efecto negativo del Fen sobre el fitoplancton nativo del embalse se 

observó principalmente en la abundancia de S. quadricauda (especie dominante 

en el ensamble fitoplanctónico nativo utilizado en los ensayos), la cual disminuyó 

alrededor del 60 % respecto al control. En este sentido, investigaciones previas 

han demostrado que varias especies de este género son sensibles a la 

contaminación por HAPs (Zachleder y Tukaj, 1993; Aksmann y Tukaj, 2004). Por 

otro lado, la desaparición de los efectos negativos del Fen sobre la abundancia 

algal, luego de 14 días de incubación, sugiere que el tiempo de incubación total 

aplicado resultó demasiado extendido. En este sentido, Nyholm et al. (1989) y 

USEPA (2012) sugirieron tiempos promedios de 72 y máximos de 96 hs para este 

tipo de ensayos (en condiciones de crecimiento exponencial), dado que una mayor 

duración conlleva a una disminución en la toxicidad aparente. Esto respondería a 

que un incremento de la biomasa algal limitaría la disponibilidad dióxido de 

carbono y/o luz, afectaría el pH y la detoxificación por degradación o adsorción de 

los contaminantes a las membranas biológicas (Nyholm et al., 1989). Teniendo en 

cuenta estos aspectos, se decidió realizar los ensayos posteriores con S. 

quadricauda en incubaciones de 7 días con una medición intermedia a los 2 días. 

Los tratamientos con Ant en sedimentos no mostraron efectos sobre S. 

quadricauda, mientras que, el agregado de Pir afectó negativamente sobre su 
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abundancia, aunque sólo a la concentración más alta ensayada (1000 ppmss). La 

contaminación de sedimentos con BaA tuvo un efecto negativo más acentuado 

sobre la abundancia de algas y sobre la clorofila “a” que el resto de los HAPs 

ensayados. Este HAP afectó la abundancia algal a la concentración más baja 

utilizada (50 ppmss). Asimismo, el efecto del BaA fue significativo al día 2 de 

incubación, para todas las concentraciones evaluadas, a la vez que su cinética de 

toxicidad fue más rápida que la de los otros HAPs analizados. Estos resultados 

son consistentes con los obtenidos por otros autores que indicaron que el Ba es 

uno de los HAPs más tóxicos para las algas (Bastian y Toetz, 1982; Nagpal, 1993; 

WHO, 2004). Los niveles de toxicidad encontrados en la literatura para Fen, Ant y 

Pir varían ampliamente, dependiendo de las condiciones del bioensayo y las 

especies utilizadas (Milleman et al., 1984; Gala y Giesy, 1994; Okay, 2002; 

Aksmann y Tukaj, 2004; Echeveste et al., 2010). Las variaciones de efecto sobre 

el fitoplancton de los HAPs utilizados pueden explicarse por las diferencias 

estructurales en sus moléculas, tanto por el número de anillos aromáticos como 

por su complejidad estructural. La toxicidad aumenta con el número de anillos 

(Millemann et al., 1984; Nagpal, 1993; WHO, 2004; Engraff et al., 2011; Seiler et 

al., 2014), resultando que los compuestos con cuatro anillos (Pir y BaA) son más 

tóxicos que aquellos con tres (Ant y Fen), y también con estructuras menos 

lineales, con "regiones de bahía" (Fen y BaA) (Boström et al., 2002). S. 

quadricauda mostró la misma respuesta a la contaminación por Fen, tanto como 

parte del  ensamble de fitoplancton nativo (ensayo 2) como en el ensayo con 

cultivos monoespecíficos (ensayo 3), con un LC50-7d promedio estimado de 260 

(± 2) ppmss, en ambos casos. 

Los coeficientes de partición estimados en el bioensayo 3 mostraron un 

claro efecto de los sedimentos/suelos sobre la disponibilidad de los HAPs, a pesar 

de que los sedimentos/suelos presentan menor afinidad por los HAPs que las 

células algales (Ksw < Kaw, Tabla 11). Esto probablemente se debió a que en estos 

ensayos los sedimentos/suelos presentaron una masa cincuenta veces mayor que 

la algal. Además, Smedes et al. (2013) encontraron que existe una fracción del 

total de HAPs en los sedimentos (al menos del 50 %) que es "inaccesible", es 
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decir, no está disponible para su liberación. Teniendo esto en cuenta, las 

concentraciones de HAPs en la superficie algal en el ensayo 3 resultarían aún 

menores a las estimadas, apoyando aún más la idea de retención de los HAPs por 

parte de los sedimentos/suelos en este ensayo. Los resultados expuestos son una 

primera aproximación al coeficiente de partición, estimado a partir de datos 

obtenidos por otros autores (Tabla 12), aunque podría determinarse 

experimentalente para estos sistemas en el futuro. 

Este efecto observado sobre el fitoplancton en ensayos con 

sedimentos/suelos contaminados contrastó con el mayor efecto negativo de todos 

los HAPs sobre la abundancia de S. quadricauda en el ensayo 4 con agua 

contaminada. Esto se debería a un fraccionamiento diferencial de los HAPs hacia 

la superficie de las algas, debido a la baja solubilidad en agua de los mismos 

(Tabla 11). En el ensayo 3, cuando la biodisponibilidad de HAPs fue menor, los 

efectos negativos diferenciales entre los HAPs estudiados parecieron depender 

principalmente de la toxicidad de los mismos, mientras que en el bioensayo 4, con 

una mayor biodisponibilidad de HAPs para las células algales, los cuatro 

hidrocarburos utilizados mostraron el mismo efecto nocivo sobre S. quadricauda. 

En el caso del ensayo realizado con suelos contaminados, se observó un efecto 

menor de los HAPs sobre el crecimiento algal menor en comparación con los 

ensayos con sedimentos contaminados. Sólo los suelos contaminados con Fen 

afectaron  el crecimiento de S. quadricauda. 

Los resultados mostraron que las disminuciones de la abundancia algal en 

los ensayos 2 y 3 fueron producto de la acción directa de los HAPs, y no con un 

efecto indirecto a través de variaciones en los nutrientes del agua. Estas 

observaciones se corresponden con lo demostrado por Del Vento y Dachs (2002) 

y Aksmann y Tukaj (2004). En el ensayo 4 se observó una influencia negativa de la 

contaminación por HAPs sobre la abundancia algal para todos los HAPs utilizados, 

y en concentraciones más bajas que las que aquellos que mostraron efectos 

nocivos en los bioensayos con sedimentos (ensayos 2 y 3). Este efecto menor en 

los bioensayos con sedimentos contaminados se debe a que la adsorción de los 

HAPs en los sedimentos reduce su biodisponibilidad (Adams et al., 1985; Swartz 



 

129 

 

et al., 1989). Esta reducción se reflejó en los porcentajes de HAPs disponibles 

para la adsorción sobre las algas, estimados en el ensayo 3 mediante el cálculo 

del índice de partición. 

El bioensayo realizado con sedimentos contaminados con petróleo crudo 

mostró, al igual que en el caso de sedimentos con HAPs (ensayo 1), un descenso 

del pH de la fase acuosa luego de dos días de incubación. Una tendencia similar 

se observó en el caso del ORP que, de acuerdo con Alba (2011), se debería 

también a la obstrucción de intercambio de iones entre sedimentos y solución 

acuosa. Asimismo, se observó un efecto negativo sobre el crecimiento de S. 

quadricauda, evidenciado en primer lugar (al día 2 de incubación) en su 

abundancia, mientras que sobre la concentración de clorofila “a” se registró luego 

de 7 días de incubación. Estas diferencias en la respuesta de distintos parámetros 

de crecimiento o estado fisiológico algal, ha sido observado previamente en otros 

trabajos (O’Brien y Dixon, 1976; El-Dib et al., 2001). Estos autores encontraron 

que el efecto sobre las microalgas es dependiente tanto de la especie en estudio 

como de la composición del crudo, ya que la respuesta fisiológica algal puede 

variar incluso en el mismo ensayo debido a adaptaciones de las algas, así como 

también a la desaparición de compuestos volátiles, teniendo en cuenta que el 

petróleo es una mezcla compleja de sustancias con diferentes toxicidades (IAPG, 

2001). 

En este sentido, Zambrano y Carballeira (1999) proponen que el mejor 

indicador del estrés debido a la exposición a hidrocarburos de petróleo es la tasa 

de fotosíntesis. En relación con las fracciones del petróleo, varios autores han 

demostrado que las fracciones volátiles y solubles del mismo presentan una 

toxicidad aguda sobre el fitoplancton, observándose efectos negativos en la etapa 

de crecimiento exponencial (promedio 72 hs). Kauss y Hutchinson (1970) 

observaron que el crecimiento de Chlorella vulgaris se vió afectado en las 

primeras 72 hs de exposición a agua contaminada con petróleo, aunque 

posteriormente se produjo una recuperación de la comunidad a valores similares a 

los del control. Otros autores evaluaron el efecto de la fracción soluble del petróleo 

sobre el crecimiento de varias especies algales: por ejemplo, Siron et al. (1991) 
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encontraron que concentraciones de entre 0,2 y 15,3 ppm de la fracción soluble 

del petróleo en agua (ppma) afectaron el crecimiento de las especies 

Phaeodactylum tricornutum y Dunaliella tertiolecta, mientras que Lei et al. (2002) 

demostraron que el crecimiento de Gymnodinium sp., Nitzschia closterium, 

Pheodactylum tricornutum, Chlorella vulgaris y Platymonas subcordiformis fue 

afectado por concentraciones de hidrocarburos mayores a 1,05 ppma. En el caso 

de hidrocarburos presentes en la matriz de suelo, Megharaj et al. (2000) mostraron 

que Chlorococcum sp. y Scenedesmus sp. fueron sensibles a concentraciones de 

hidrocarburos totales superiores a 5000 ppmss. 

Considerando la composición del petróleo crudo utilizado en el ensayo 5 

(Anexo III), las cantidades de HAPs presentes en los sedimentos contaminados 

fueron 100 veces menores a las utilizadas en los bioensayos con HAPs (ensayos 

2 y 3). Sin embargo, es necesario considerar la toxicidad intrínseca de la gran 

cantidad de compuestos presentes en la compleja mezcla de petróleo, al comparar 

los efectos tóxicos de los sedimentos de ambos ensayos (IAPG, 2001). 

6.5. Conclusiones 

La contaminación por HAPs en los sedimentos del embalse de Los 

Barreales disminuyó la liberación de nutrientes a la columna de agua y el 

crecimiento del alga nativa S. quadricauda en concentraciones de 1000 ppmss en 

el caso del Pir, 250 ppmss para  el Fen, y al menos 50 ppmss para el BaA. Por otro 

lado, la contaminación con petróleo crudo sobre los mismos sedimentos presentó 

efectos negativos sobre el crecimiento algal, a concentraciones desde 250 ppmss. 

Asimismo, S. quadricauda fue sensible a la contaminación de los suelos del 

embalse con concentraciones mínimas de 250 ppmss de Fen. 

Estos resultados indican que los bioensayos con especies de algas 

autóctonas del embalse son útiles para detectar el efecto de la contaminación por 

HAPs en los sedimentos y suelos, y constituyen el primer enfoque para crear una 

herramienta de monitoreo para evaluar el efecto de los derrames de petróleo en la 

cuenca hidrográfica de Vaca Muerta. En este sentido, las condiciones 

experimentales de este trabajo correspondieron a concentraciones de HAPs muy 
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elevadas para un ambiente natural, representando niveles que se podrían 

encontrar en sitios crónicamente afectados por la actividad petrolera.
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Capítulo III 

Evaluación de los efectos de diferentes 

estrategias de remediación química in situ, 

utilización de algas nativas del embalse 

Los Barreales como indicadoras de 

efectividad de remediación 
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7.1. Introducción 

7.1.1. Remediación química in situ (ISCO) 

Las estrategias de remediación representan un campo de investigación muy 

importante en materia de restauración de sitios afectados (Aprill y Sims, 1990; 

Baud-Grasset et al., 1993; Bennett, 1995; Germida et al., 2002; Gerhardt et al., 

2009). Una de las tecnologías más aceptadas para el tratamiento de sitios 

contaminados con HAPs es  la bioremediación, aunque presenta ciertas 

limitaciones en la degradación de compuestos complejos aromáticos. Sin 

embargo, las tecnologías de oxidación química se han convertido en una 

alternativa promisoria para el tratamiento de suelos contaminados con HAPs, 

debido a su alta eficiencia de eliminación del contaminante en un tiempo 

relativamente corto. Además, permiten su combinación con técnicas de 

biorremediación para lograr una completa recuperación del suelo (de Souza e 

Silva et al., 2009). 

Los procesos de oxidación química in situ (ISCO, por su sigla en inglés) 

consisten en la inyección de oxidantes tanto en suelos como en el agua 

subterránea de la zona contaminada. Las técnicas de ISCO han sido aplicadas 

tanto en suelos, mediante una suspensión de la fase sólida en el oxidante líquido ó 

“slurry” (Oprea et al., 2009), así como también en aguas subterráneas mediante el 

bombeo y tratamiento (pump and treat) ó la inyección de oxidantes (Ordóñez 

Suarez, 2001; Baciocchi et al., 2014). En el caso de sedimentos, la tecnología de 

remediación se ha aplicado en sedimentos de canales y ríos mediante previa 

extracción de los mismos (Bursztyn Fuentes et al., 2018; Usman et al., 2018), 

aunque su utilización en grandes cuerpos de agua no ha sido desarrollada hasta el 

momento. Se han utilizado diferentes formas de oxidantes para ISCO, algunos de 

ellos con resultados muy alentadores, por ejemplo, el reactivo de Fenton: peróxido 

de hidrógeno (H2O2) e ión ferroso (Fe+2), el ión persulfato (S2O8
2-) y el ión 

permanganato (MnO4
-) (Huling y Pivetz, 2006). 

 

 



 

134 

 

7.1.1.1. Reactivo de Fenton (FN) 

Los procesos FN han sido ampliamente estudiados como métodos de 

remediación. Esta técnica emplea sales de hierro para descomponer el peróxido 

de hidrógeno generando especies de oxígeno altamente reactivas (radical 

hidroxilo, OH●) que atacan la materia orgánica de manera no específica. La 

producción de OH● ocurre principalmente mediante la oxidación de Fe+2 por el 

peróxido de hidrógeno de acuerdo con la reacción (1). Aunque la reacción general 

implicada en el proceso de mineralización puede ser bastante compleja y otras 

especies químicas tales como el FeO podrían contribuir al proceso de oxidación, 

está ampliamente aceptado que la oxidación de los sustratos orgánicos (R) en los 

sistemas FN está acoplada con la generación de OH● mediante la descomposición 

catalítica de H2O2 en medio ácido (pH ~ 3), según las reacciones (1) a (5) (Nichela 

et al., 2010): 

Fe+2 +H2O2 → Fe+3 + HO• +HO−         (1) 

Fe+3 + H2O2 + H2O → [Fe(III)(OOH)]+2 + H3O
+ → Fe+2 + HO2

• +H3O
+   (2) 

RH + HO• → R• + H2O          (3) 

R• + O2 → ROO• + CO2 + H2O         (4) 

HO• + H2O2 → HO2
• + H2O         (5) 

El pH del medio de la reacción es importante en la disponibilidad tanto del 

Fe+2 como Fe+3, que necesitan condiciones ácidas para estar disponibles como 

activantes y no precipitar. Debido a que tanto Fe+2 como Fe+3 se encuentran 

involucrados en el ciclo catalítico, cualquiera de las dos especies puede utilizarse 

para iniciar la reacción FN. La ventaja de este método es que permite trabajar con 

el Fe presente en los suelos y los productos de los reactivos Fenton no son 

nocivos para el ambiente. La estrategia más frecuentemente utilizada en sistemas 

FN, para incrementar sustancialmente la velocidad de reacción global y mejorar 

considerablemente la eficiencia de mineralización, es el uso de radiación, proceso 

conocido en la bibliografía como foto-Fenton. La mejora de la reacción es 

mayormente debida a la fotólisis de complejos Fe+3, como acuocomplejos y 
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complejos con ligandos orgánicos, los cuales se disocian en el estado excitado 

para producir Fe+2 y un ligando oxidado (Nichela et al., 2010). 

Los agentes quelantes son generalmente compuestos orgánicos que 

poseen la capacidad de unirse al hierro en solución y, por lo tanto, mantenerlo en 

su forma disuelta. Al unirse a Fe+2 ó Fe+3, estos agentes mantienen su capacidad 

de catalizar la descomposición del H2O2 a pH neutro, a diferencia del medio ácido 

de la ecuación (1), llevando a cabo lo que se denomina reacción Fenton 

modificada (Nam et al., 2001). Estos agentes quelantes han sido utilizados para 

permitir la remediación in situ en muchos suelos de diferente pH natural. Además, 

se han ensayado diferentes tipos, entre los que se destacan las ciclodextrinas, el 

ácido etilendiamintetraacético (EDTA), el catecol, los ácidos gálico, cítrico, oxálico, 

málico, citrato de sodio y otros ácidos aminopoliacéticos (Nam et al., 2001; 

Gryzenia et al., 2009; Veignie et al., 2009; Gan et al., 2012; Usman et al., 2016). 

7.1.1.2. Ión persulfato ó persulfato de potasio (PS) 

El PS es un oxidante sobre el que se han realizado varias investigaciones 

acerca de su aplicación (Huling y Pivetz, 2006; Tsitonaki et al., 2008). Este 

compuesto es lo suficientemente estable para no reaccionar con la materia 

orgánica del suelo y no estar implicado de manera significativa en las reacciones 

de sorción. Estas propiedades lo convierten en un oxidante atractivo ya que 

persiste durante semanas en las capas subterráneas del suelo, puede ser 

inyectado en altas concentraciones, transportado a través de medios porosos y es 

capaz de desplazarse por difusión o por diferencia de densidad hacia materiales 

de baja permeabilidad (Huling y Pivetz, 2006). El PS requiere de la activación por 

calor (Mora et al., 2009), por fotólisis UV (Rosso et al., 1999), o por agregado de 

iones metálicos (Anipsitakis y Dionysiou, 2004), lo que permite regular la 

degradación de contaminantes en espacio y tiempo. En todos los casos, la 

activación del PS conduce a la formación del radical sulfato (SO4
●¯) y otros 

intermediarios reactivos. El radical sulfato presenta un elevado potencial de 

reducción (Eº = 2,6 V), y reacciona rápidamente con compuestos orgánicos e 

inorgánicos (Tsitonaki et al., 2008; Usman et al., 2012). 
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Dentro de los metales utilizados para la activación del PS, el más utilizado 

ha sido el Fe+2, el cual reacciona con el PS según la ecuación (6) (Kolthoff y Miller, 

1951). El exceso de Fe+2 en el medio puede reaccionar con el radical sulfato 

(Liang et al. 2004), como puede verse en la reacción (7) (Neta et al., 1988). Otras 

formas de terminación de la reacción por radicales libres pueden verse en las 

reacciones (8) y (9) (Herrmann et al., 1995). El pH del medio de la reacción es 

importante en la disponibilidad tanto del Fe+2 como Fe+3, que necesitan 

condiciones ácidas para estar disponibles como activantes y no precipitar. Al igual 

que lo explicado anteriormente para la reacción FN, cuando se utiliza PS el pH del 

medio es importante para evitar la precipitación de óxidos de Fe+2 y Fe+3.La 

incorporación de agentes quelantes al medio de reacción permite realizar la misma 

a un pH cercano a la neutralidad (Liang et al., 2009). 

Fe+2 + S2O8
-2 → SO4

•- + SO4
-2 + Fe+3           k = 83,3 M-1s-1 (6) 

Fe+2 + SO4
•- → SO4

-2 + Fe+3                k = 1,0×109 M-1s-1 (7) 

SO4
•- + SO4

•- → S2O8
-2                  k = 1,6×108 M-1s-1 (8) 

SO4
•- + H2O → HSO4

- + HO•                k = 6,6×102 s-1 (9) 

Los productos finales de reacción son los iones sulfato (SO4
-2) e ión 

hidronio (H3O
+). El sulfato es prácticamente inerte y no se considera un 

contaminante hasta concentraciones que superen los 400 mg L-1 (Código 

Alimentario Argentino, 2004), mientras que la producción de H3O
+ produce un 

descenso del pH (Liang et al., 2004; Huang et al., 2005; Waldemer et al., 2007). 

7.1.1.3. Ión permanganato ó permanganato de potasio (PM) 

La oxidación mediante PM, ha sido utilizada con éxito, para una gran 

variedad de compuestos orgánicos e inorgánicos como cianuros, sulfuros y 

compuestos que producen malos olores, alquenos, orgánicos clorados, fenoles, 

pesticidas, HAPs, ácidos orgánicos y metil-ter-butil eter (MTBE), en efluentes, 

aguas subterráneas y suelos. La estequiometría y la cinética de la oxidación de PM 

en sitios contaminados pueden ser muy complejas, al igual que numerosas 

reacciones en las que puede participar el manganeso debido a sus múltiples 
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estados de valencias y formas minerales. Las reacciones de oxidación primaria son 

las siguientes: 

pH < 3,5 MnO4
- + 8H3O

+ + 5e- → Mn2+ + 12H2O      (10) 

3,5 < pH < 12 MnO4
- + 2H2O + 3e- →MnO2(S) + 4OH-     (11) 

pH > 12 MnO4
- + e- → MnO4

2-        (12) 

Una ventaja de la utilización de este oxidante es que persiste en suelos y 

aguas subterráneas siendo, además, de bajo costo, fácil y seguro de usar 

comparado con el peróxido de hidrógeno. Por otro lado, la demanda natural de 

oxidante (NOD) es en general muy alta (de Souza e Silva et al., 2009) y suele tener 

un efecto negativo sobre la fertilidad del suelo tratado ya que degrada la materia 

orgánica natural e incrementa la precipitación de MnO2 (Sirguey et al., 2008). 

7.1.1.4. Efectos sobre la comunidad bacteriana 

Los efectos de los agentes utilizados en la oxidación química in situ en 

microorganismos del suelo y agua subterránea pueden ser muy diversos 

dependiendo del oxidante aplicado y de los microorganismos expuestos. Sahl y 

Munakata-Marr (2006) indicaron que los radicales hidroxilos generados por uso de 

FN contribuyen a la mutagénesis, muerte celular, destrucción del ADN y daños en 

las proteínas y lípidos que forman las membranas celulares. Por otro lado, el 

agregado de oxidantes puede modificar el pH del sedimento o suelo, lo cual tiene 

un impacto directo sobre el crecimiento microbiano si la capacidad amortiguadora 

del sustrato no es suficiente (Sutton et al., 2011). En este sentido, estudios previos 

han demostrado que el uso tanto de PS (en condiciones de pH 2) como de PM (en 

condiciones de pH 9) influye de manera negativa en los microorganismos 

autóctonos del suelo (Liang et al., 2012; Peluffo, 2016). Sin embargo, la aplicación 

de concentraciones moderadas de oxidante podría disminuir este efecto nocivo. 

Peluffo (2016), por ejemplo, observó que la utilización de concentraciones 

moderadas de PS (< 8,61 g PS Kg-1 de suelo seco) se asoció a un efecto 

estimulante en los microorganismos autóctonos. 
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7.1.2. Fitoplancton como bioindicador 

El fitoplancton natural de un ambiente acuático puede ser útil como indicador 

biológico de la eficiencia del tratamiento de degradación de un contaminante (Zhao 

et al., 2020). Si el proceso de remediación es eficaz, se espera que este se 

degrade a niveles no tóxicos para el fitoplancton, permitiendo así el desarrollo de 

este bioindicador, tal como lo haría en un sitio no afectado. A la inversa, si el 

tratamiento de remediación no es eficaz, el producto residual tóxico dará lugar a la 

reducción de la biomasa del indicador. 

De esta manera, es de suma importancia contar con una o más especies 

algales que permitan evaluar de manera rápida y sencilla el impacto de los HAPs 

sobre los ambientes acuáticos y los suelos circundantes, así como también la 

eficiencia en la remediación de estos sitios. 

7.2. Materiales y métodos 

Para responder al objetivo específico 5, “Verificar la utilización de algas 

nativas del embalse como indicadoras biológicas efectividad de remediación de 

sedimentos y suelos contaminados por HAPs”, se realizaron las siguientes 

actividades: 

7.2.1. Remediación de sedimentos y suelos 

Se utilizaron las muestras de sedimentos y suelos obtenidas en el Capítulo 

II (sección 6.2.1.). Las mismas se tamizaron por un tamiz de 2 mm (Newark, ASTM 

N° 10 USA Standard Series Sieves) a fin de homogeneizar el tamaño de partícula 

de sedimentos y suelos. Se prepararon reactores batch (Figura 61) con 15 g de 

sedimento o suelo (previamente contaminados con Fen (500 y 1000 ppmss) ó BaA 

(125 y 250 ppmss) de acuerdo con la metodología detallada en la sección 6.2.2.1), 

a los cuales se le agregaron 30 mL de agua bidestilada. Las concentraciones de 

Fen y BaA utilizadas, tanto en sedimentos como en suelos, se seleccionaron de 

acuerdo con aquellas concentraciones que produjeron un efecto significativo sobre 

el crecimiento de S. quadricauda en el Capítulo II (sección 6.3.3.). 
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Figura 61: Reactores batch con sedimentos o suelos contaminados con HAPs y con agregado de 

los diferentes oxidantes. 

Luego se agregó el oxidante (H2O2/Fe2SO4.7H2O, K2S2O8 ó KMnO4). Para 

determinar la cantidad de oxidante a utilizar se calculó el valor correspondiente a 

una dosis, que es el mínimo teórico (estequiometría) que se necesita para llevar a 

cada HAP a CO2 y H2O (para 1 mol de Fen: 33, 33 y 22 moles de H2O2, K2S2O8 ó 

KMnO4, respectivamente y; para 1 mol de BaA: 42, 42 y 28 moles de H2O2, 

K2S2O8 ó KMnO4, respectivamente). En cada ensayo se hizo esta cuantificación 

para cada oxidante a partir de la concentración inicial de cada HAP y los valores 

listados en la Tabla 13. El PS y el H2O2 fueron activados mediante agregado de 

Fe+2, utilizando las relaciones PS/Fe+2 y H2O2/Fe+2 propuestas por Peluffo (2016). 

Las cantidades utilizadas de oxidante y activador para cada tratamiento se 

resumen en la Tabla 13. Para los sistemas control se utilizaron sedimentos y 

suelos del embalse sin agregado de HAPs, con valores de material extractable en 

solvente (MES) para los TR de Fen y BaA (obtenidos en el Capítulo I, secciones 

5.3.3. y 5.3.4.) de < 10 y 27 ppm de sedimento seco (ppmss) y nd y 20 ppm de 

suelo seco (ppmss), respectivamente. Cada ensayo se realizó por triplicado, los 

reactores se protegieron de la luz, y se colocaron en una incubadora a una 

temperatura constante de 20 °C durante 7 días. 
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Tabla 13: Cantidades de oxidante y activador utilizados en cada tratamiento (g por reactor). 

H2O2 (gr) PM (gr) PS (gr) FeSO4.7H2O (gr) EDTA (gr)

FN 0,0473 - - 0,16 0,09

PS - - 0,375 0,32 0,17

PM - 0,146 - - -

FN 0,0473 - - 0,16 0,09

PS - - 0,375 0,16 0,09

PM - 0,146 - - -

FN 0,0945 - - 0,08 0,04

PS - - 0,75 0,08 0,04

PM - 0,293 - - -

FN 0,012 - - 0,01 0,006

PS - - 0,09 0,01 0,006

PM - 0,037 - - -

FN 0,023 - - 0,02 0,011

PS - - 0,19 0,02 0,011

PM - 0,074 - - -

FN 0,0473 - - 0,16 0,09

PS - - 0,375 0,16 0,09

PM - 0,146 - - -

FN 0,0473 - - 0,16 0,09

PS - - 0,375 0,16 0,09

PM - 0,146 - - -

FN 0,0945 - - 0,08 0,04

PS - - 0,75 0,08 0,04

PM - 0,293 - - -

FN 0,048 - - 0,04 0,024

PS - - 0,36 0,04 0,024

PM - 0,148 - - -

FN 0,092 - - 0,08 0,044

PS - - 0,76 0,08 0,044

PM - 0,296 - - -

BaA 500 ppm

BaA 1000 ppm

Suelos

Sedimentos

Control (basal)

Control (basal)

Fen 500 ppm

Fen 1000 ppm

BaA 125 ppm

BaA 250 ppm

Fen 500 ppm

Fen 1000 ppm

 

pH 

Se realizaron medidas de pH en el sobrenadante de cada reactor, 

transcurridos los 7 días, mediante un equipo ORION 920A, provisto de un 

electrodo ORION Thermo 9106BNWP con compensación automática de 

temperatura. 

Oxidante residual 

Se evaluó la concentración de oxidante residual en el sobrenadante a los 3 

y 7 días de incubación: 
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FN (determinación de H2O2): El oxidante residual se determinó por 

valoración redox con permanganato de potasio, según la siguiente reacción: 

2 MnO4
- + 5 H2O2 + 6 H3O

+ → 2 Mn+2 + 5 O2 + 14 H2O 

Para ello se colocaron en un tubo de 100 mL, 1 mL de muestra 

perteneciente a los sistemas estudiados con 50 mL de una solución 10 % ácido 

sulfúrico. Se valoró con una solución de permanganato de potasio 0,1 M. 

PS: El oxidante residual se valoró mediante una iodometría por retorno 

titulando el iodo producido con Na2S2O3.5H2O (Pardo et al., 2016), según las 

reacciones: 

S2O8
-2 + 2 I- → 2 SO4

-2 + I2 

I2 + 2 S2O3
2- → S4O6

2- + 3 I- 

Para la valoración se colocaron en un tubo de 100 mL, 4 g de yoduro de 

potasio, 0,2 g de bicarbonato de sodio, 40 mL de agua bidestilada y 0,3 mL de la 

fase acuosa de la muestra. Se mezcló en un agitador durante 15 minutos, pasado 

este tiempo se le agregó 1 mL de ácido acético 6 N y se procedió a titular. 

PM (MnO4
-): El oxidante residual se valoró mediante reacción con ácido 

oxálico 0,0084 M, según la reacción: 

5 C2O4
-2 + 2 MnO4

- + 16 H3O
+ → 10 CO2 + 2 Mn+2

 + 24 H2O 

A partir de las concentraciones obtenidas se calculó el porcentaje de 

oxidante residual (%OR): 

 

Material extractable en solvente 

Cada uno de los sistemas de los reactores batch utilizados en los ensayos 

de remediación (sección 7.2.1.) fue liofilizado (Liofilizador Biobase® BKFD10) y 

conservado en refrigeración (-20 ºC) para el posterior análisis de MES. Para la 

cuantificación del MES, se mezcló una submuestra de 1 g de sedimento/suelo en 

un tubo de policarbonato con 4 mL de  una mezcla de solventes (1:1 
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hexano:acetona) (Banjoo y Nelson, 2005). La extracción se realizó mediante 

utilización de ultrasonido (Testlab Ultrasonic TB10TA) a 40 kHz y 400 W durante 

60 minutos (Luque-García y Luque de Castro, 2003). Luego se centrifugó a 4000 

rpm durante 10 minutos (Presvac® model DCS-16RV) y la solución se filtró a 

través de filtros de nylon (0,45 μm de poro). Luego, 2 μL del filtrado fueron 

inyectados en un cromatógrafo gaseoso Perkin Elmer Clarus 500 equipado con 

una columna Agilent HP 5 (30 m x 0,25 mm i.d. con 0,25 μm de espesor de film) y 

un detector de ionización de llama, utilizando la rampa de temperatura propuesta 

por Morelli et al. (2005). Se cuantificó la señal del cromatograma que coincidía con 

el tiempo de retención de los HAPs en comparación con una calibración con un 

standard de los 16 HAPs contaminantes prioritarios propuestos por USEPA 

(AccuStandard® PAHmix 2 mg mL-1), con un límite de detección de 1 ppm. A pesar 

de que el método utilizado para este análisis determina MES, considerando las 

concentraciones iniciales de los HAPs adicionadas en los ensayos (125, 250, 500 

ó 1000 ppmss), y el nivel de base de MES en los suelos y sedimentos (que no 

supera el valor de <10 ppmss para el TR de Fen y 27 ppmss para el TR de BaA), 

esta determinación representará una cercana estimación de la concentración real 

de los HAPs en los experimentos realizados. Se asume por ello, en los resultados 

y discusión de este Capítulo, que los resultados de MES determinados en los 

experimentos corresponden a las concentraciones reales de los HAPs, 

despreciando la interferencia de la matriz respecto al aporte de otros lípidos que 

puedan co-eluir en los respectivos TR de HAPs que se analizan (ver respectivos 

cromatogramas en el Anexo V). 

A partir de los valores obtenidos, y en relación con la cantidad de Fen y BaA 

iniciales de cada tratamiento, se calculó el porcentaje de degradación de HAPs 

(%DH): 
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Recuentos de bacterias heterótrofas cultivables (BH) 

Para el recuento de Bacterias Heterótrofas, se prepararon otros reactores 

en las mismas condiciones que los anteriores (tiempo de incubación, temperatura, 

oxidante), de los cuales se obtuvieron muestras de suelos ó sedimentos para 

realizar el recuento de BH. Se utilizaron 22 g de sedimentos (55% de humedad) ó 

21 g de suelo (52% de humedad), equivalente a 10 g de sedimento/suelo seco, de 

una muestra compuesta por las diferentes concentraciones de cada tratamiento 

contaminante (basal, Fen ó BaA), resuspendiéndose, cada una, en 90 mL de 

solución fisiológica previamente esterilizada en un autoclave. Se agitó durante 30 

minutos a (24 ± 2) ºC. Se dejó decantar durante 10 minutos y se prepararon 

diluciones seriadas 1/10 en tubos Eppendorf® con solución fisiológica. Se 

sembraron por duplicado 100 µL de cada una de las diluciones en placas con 

medio de cultivo R2A (Anexo II). Se distribuyó la muestra cuidadosamente 

utilizando una espátula de Drigalsky. Se incubaron las muestras a (24 ± 2) ºC 

durante 7 días. Pasado ese tiempo se realizó el recuento de las Unidades 

Formadoras de Colonias (UFC) (Figura 62). Las placas tomadas como válidas 

fueron aquellas que presentan entre 30 y 300 UFC. Se calculó el logaritmo de 

UFC mL-1 de muestra (Reasoner y Geldreich, 1985). 

 

Figura 62: Recuento de UFC de BH en medio R2A. 
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7.2.2. Bioensayos con sedimentos/suelos remediados y S. quadricauda 

Se realizaron bioensayos con el cultivo monoespecífico de S. quadricauda 

obtenido como se describió en el Capítulo II (sección 6.2.4.) y los sedimentos ó 

suelos obtenidos en el ensayo de remediación (sección 7.2.1.). Se utilizó una 

muestra de 1,1 g de sedimentos ó 1,05 g de suelos húmedos, considerando la 

humedad de estos (55 % y 52 %, respectivamente), que representan cantidades 

de sustrato equivalentes a las empleadas en los bioensayos de contaminación 

(Capítulo II, secciones 6.2.3., 6.2.5. y 6.2.7.). Los sedimentos/suelos se mezclaron 

con 20 mL de agua del embalse filtrada a través de un filtro de membrana de 0,45 

µm de poro, y se dejaron reposar durante 24 horas, después de lo cual se 

añadieron 5 mL de inóculo algal (concentración final: 105 cél mL-1). La incubación 

se realizó en frascos Nunclon® de 50 mL, con fotoperíodo de 12 horas (~ 50 μmol 

fotón m-2 s-1) en una cámara de incubación Neoline® a 25 ºC de temperatura 

promedio. El tiempo de incubación fue de 7 días. A los días 0 y 7 se tomó de cada 

frasco una alícuota de 5 mL para determinar la abundancia algal y una alícuota de 

10 mL para determinar la concentración de clorofila “a”. La abundancia algal y la 

concentración de clorofila “a” se determinaron siguiendo la misma metodología 

descripta en el Capítulo II, sección 6.2.3.2. para los bioensayos de contaminación. 

7.2.3. Análisis estadísticos 

Para determinar diferencias significativas entre tratamientos en las 

actividades 7.2.1 y 7.2.2 se utilizaron Análisis de Varianza (ANOVA) de tipo 

factorial, con un 5% de significación. Las variables bajo análisis fueron pH, %OR, 

%DH y BH (log10) (sección 7.2.1), y abundancia algal y clorofila “a” (sección 7.2.2), 

previa transformación potencial de Box Cox sobre las últimas dos variables. Los 

factores analizados fueron tipo y concentración de HAP y tratamiento oxidante 

(FN, PS ó PM). A posteriori se realizaron comparaciones entre pares utilizando el 

método de Tukey (Montgomery, 2004). Para los test de ANOVA y Tukey, se utilizo 

el software estadístico InfoStat (Di Rienzo et al., 2011). Finalmente, se realizó un 

Análisis de Componentes Principales (ACP), teniendo en cuenta todas las 
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variables respuesta analizadas (secciones 7.2.1 y 7.2.2) mediante el software 

XLSTAT 2020.3.1.1000. 

7.3. Resultados 

7.3.1. Remediación de sedimentos y suelos 

Sedimentos 

pH 

El pH de la fase acuosa resultó modificado en función del oxidante utilizado, 

independientemente del HAP presente en los sedimentos (p < 0,05). No se 

observaron diferencias significativas entre el pH de los ensayos con FN (7,0 ± 0,1) 

y el control (7,1 ± 0,1). Por otro lado, los tratamientos con PS produjeron un 

descenso del pH (6,7 ± 0,2), mientras que el agregado de PM originó un 

incremento del mismo (7,5 ± 0,2) en relación al control (p < 0,05). 

Oxidante residual 

Las concentraciones de oxidantes residuales, analizadas como %OR, 

mostraron diferencias significativas tanto en función del tipo de oxidante como del 

HAP contaminante (p < 0,05). En el primer caso, se observaron porcentajes de 

H2O2 residual (tratamiento FN) de entre el 1 y el 9 %, sustancialmente menores a 

los observados para PS (40-70 %). Por otro lado, los valores de PM luego de 7 

días fueron no detectables en todos los casos. 

En la Figura 63 se representan los porcentajes de H2O2 residual de los 

tratamientos FN, luego de 7 días de ensayo. Se observó que los sedimentos con 

Ba, para ambas concentraciones, presentaron %OR marcadamente mayores a los 

del control y a los sistemas con agregado de Fen (p < 0,05). Por otro lado, el PS 

residual luego de los 7 días de incubación (Figura 64) fue menor al control (p < 

0,05) para los ensayos sobre sedimentos con 500 ppmss de Fen, y con BaA en 

ambas concentraciones (125 y 250 ppmss), mientras que para 500 ppmss de Fen 

no tuvo diferencias con el control (p < 0,05). 
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Figura 63: Porcentaje de H2O2 residual luego de tratamiento FN sobre sedimentos contaminados, 

al cabo de 7 días de tratamiento. Las medias con una letra en común no presentaron diferencias 

significativas (p > 0,05). 
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Figura 64: Porcentaje de PS residual luego de 7 días de incubación de los tratamientos en 

sedimentos con diferente agregado de HAPs. Las medias con una letra en común no presentaron 

diferencias significativas (p > 0,05). 

Cuando se analiza lo que sucedió con los oxidantes residuales para los tres 

tratamientos con BaA (Figura 65), podemos observar que luego de 3 días de 

incubación, a diferencia de lo observado luego de 7 días, los porcentajes de PM 

residual (20 - 40 %) fueron significativamente mayores a los de FN (10 - 20 %), 

comparando entre cada concentración (p < 0,05). 
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Figura 65: %OR para cada tratamiento oxidante y agregado de BaA, a 3 y 7 días de ensayo en 

sedimentos 

HAPs residuales 

La degradación de los HAPs mostró diferencias al comparar entre 

oxidantes, así como también entre tipo y concentración de HAP presente (p < 

0,05). En la Tabla 14 se muestran las concentraciones iniciales nominales y las 

residuales absolutas de cada HAP en los distintos tratamientos. En la Figura 66 se 

representan las medias de %DH para los ensayos con diferentes agregados de 

HAPs, para cada oxidante. Se observó que, excepto para PS en sedimentos 

contaminados con 250 ppmss de BaA, los %DH resultaron mayores para los tres 

tratamientos (PM, PS y FN) sobre Fen respecto a BaA. En este sentido, el 

porcentaje de degradación calculado de Fen fue de 63 (± 5) %, mientras que el de 

BaA fue de 33 (± 19) %. 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

148 

 

 

Tabla 14: Concentraciones iniciales nominales y concentraciones residuales absolutas de cada 
HAP, para cada tratamiento oxidante en sedimentos. 

Oxidante Fen inicial (ppmss) BaA inicial (ppmss) Fen final (ppmss) BaA final (ppmss) 

  
   

  

FN Control (< 10) Control (27 ± 16) < 10   < 10 

PS Control (< 10) Control (27 ± 16) < 10 21 ± 2 

PM Control (< 10) Control (27 ± 16) < 10 22 ± 2 

FN 500 - 190 ± 25 - 

PS 500 - 262 ± 29 - 

PM 500 - 204 ± 11 - 

FN 1000 - 385 ± 1 - 

PS 1000 - 389 ± 24 - 

PM 1000 - 361 ± 2 - 

FN - 125 - 82 ± 2 

PS - 125 - 109 ± 9 

PM - 125 - 99 ± 1 

FN - 250 - 134 ± 8 

PS - 250 - 96 ± 14 

PM - 250 - 197 ± 17 
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Figura 66: Porcentajes de degradación de HAPs en sedimentos, en cada tratamiento oxidante. Las 

medias con una letra en común no presentaron diferencias significativas (p > 0,05). 

 

La comparación del %DH entre los diferentes oxidantes para cada HAP y 

concentración del mismo, se muestra en la Figura 67. Para el caso del Fen no se 

observaron variaciones entre los tratamientos, en ninguna de las concentraciones 

de Fen (p > 0,05). Por otro lado, en los sedimentos con BaA las variaciones en el 

%DH dependieron de su concentración. En los ensayos con una concentración de 

125 ppmss, el %DH resultó mayor para FN: 35 (± 4) %, respecto a PS y PM: 16 (± 

5) % (p < 0,05), mientras que para concentraciones de BaA de 250 ppmss resultó 

mayor para PS: 60 (± 3) %, respecto a FN: 45 (± 2) % y PM: 21 (± 1) % (p < 0,05). 
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Figura 67: %DH en sedimentos, para cada concentración de HAP. Las medias con la misma letra 

no presentaron diferencias significativas (p > 0,05). 

Recuento de Bacterias Heterótrofas (BH) 

Los recuentos de UFC de BH en sedimentos, luego de los tres tratamientos 

utilizados, se representan en la Figura 68. Las medias de log UFC gr-1
ss se 

compararon entre los diferentes HAPs para cada tratamiento oxidante. Se 

observaron variaciones entre los oxidantes en los sistemas control y con Fen (p < 

0,05), mientras que se obtuvieron valores similares en todos los ensayos con BaA 

(p > 0,05). Por otro lado, PM mostró una disminución en el recuento de BH en 

relación al control. Sin embargo, en los ensayos con Fen se observaron valores 

menores de BH para FN: 5,3 (± 0,1) log UFC gr-1
ss, intermedios para PS: 6,7 (± 0,2) 

log UFC gr-1
ss, y mayores para PM 7,4 (± 0,1) log UFC gr-1

ss, en comparación con 

el control. 
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Figura 68: Recuentos de BH luego de cada tratamiento oxidante sobre sedimentos 

contaminados con HAPs. Las medias con la misma letra no presentaron diferencias significativas 

(p > 0,05). 

Suelos 

pH 

El pH de la fase acuosa mostró variaciones significativas entre los 

diferentes oxidantes luego de 7 días (p < 0,05), independientemente del HAP 

agregado a los suelos (p > 0,05). Los tratamientos FN y PS mostraron una 

disminución del pH respecto al control (7,5 ± 0,1), con valores de 6,9 ± 0,1 y 6,8 ± 

0,1 respectivamente, mientras que los sistemas con PM (7,6 ± 0,1) no presentaron 

diferencias con el control (p > 0,05). 

Oxidante residual 

Los %OR en los ensayos con suelos mostraron diferencias dependiendo del 

oxidante aplicado, así como del HAP agregado y su concentración (p < 0,05). En 

los sistemas con FN las concentraciones de H2O2 fueron no detectables en todos 

los casos. Por otro lado, el PS mostró %OR que variaron entre 65 (± 3) % en el 

control y 60 (± 1) % en los suelos con 250 ppmss de BaA (Figura 69). En el caso de 

los tratamientos con PM, los porcentajes residuales fueron inferiores a los 

correspondientes al PS. Asimismo, PM mostró diferencias significativas entre los 

distintos HAPs y concentraciones, con valores de %OR en ensayos con Fen no 

detectables (500 ppmss) y de 8 (± 1) % (1000 ppmss), y en ensayos con BaA de 32 
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(± 1) % (125 ppmss) y 42 (± 3) % (250 ppmss), mientras que el control presentó un 

valor promedio de 37 (± 2) % (Figura 69). 
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Figura 69: %OR para los tratamientos con PS y PM sobre suelos contaminados con HAPs. Las 

medias se compararon entre los diferentes HAPs para cada oxidante, y aquellas con una letra en 

común no presentan diferencias significativas (p > 0,05). 

Los resultados obtenidos para %OR al cabo de 3 días de incubación en los 

ensayos sobre suelos no presentaron diferencias significativas con los observados 

luego de 7 días (p > 0,05), mostrando que los oxidantes en este caso llegaron a su 

concentración final luego de los primeros 3 días de reacción. 

HAPs residuales 

En la Tabla 15 se presentan las concentraciones de iniciales nominales y 

las residuales absolutas para cada HAP en los tratamientos de remediación sobre 

suelos. Los %DH presentaron diferencias significativas entre los oxidantes (p < 

0,05), tanto para los suelos con Fen como con BaA (Figura 70). La degradación de 

Fen (500 ppmss) fue desde nula para FN, hasta el 90 % para PM, obteniéndose 

con el PS valores intermedios (57 %). En el caso de 1000 ppmss de Fen, el 

rendimiento de la degradación fue mejor ya que varió desde el 41 % (FN) hasta el 

93 % PM, con un 69 % para PS. En el caso de los suelos con BaA, la aplicación 

de FN produjo %DH de 52 % (500 ppmss) y 62 % (1000 ppmss), mientras que PS y 

PM mostraron promedios de (73 ± 5) % y (88 ± 4) %, respectivamente. 
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Tabla 15: Concentraciones iniciales nominales y concentraciones residuales absolutas de cada 
HAP, para cada tratamiento oxidante en suelos. Nd = no detectable 

Oxidante Fen inicial (ppmss) BaA inicial (ppmss) Fen final (ppmss) BaA final (ppmss) 

  
   

  

FN Control (Nd) Control (20 ± 11)  Nd 24 ± 11 

PS Control (Nd) Control (20 ± 11) Nd 24 ± 2 

PM Control (Nd) Control (20 ± 11) Nd 32 ± 7 

FN 500 - 509 ± 81   

PS 500 - 224 ± 60   

PM 500 - 42 ± 20   

FN 1000 - 571 ± 28   

PS 1000 - 295 ± 15   

PM 1000 - 48 ± 5   

FN - 500 
 

237 ± 30 

PS - 500 
 

134 ± 10 

PM - 500 
 

57 ± 28 

FN - 1000 
 

349 ± 44 

PS - 1000 
 

267 ± 48 

PM - 1000   74 ± 28 
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Figura 70: % DH en suelos, para cada concentración de HAP. Las medias de %DH se compararon, 

en cada concentración de HAP, entre los diferentes tratamientos y aquellas con la misma letra no 

presentaron variaciones significativas (p > 0,05). 

Recuentos de Bacterias Heterótrofas (BH) 

Los recuentos de UFC de BH en suelos, luego de los tres tratamientos 

realizados, se representan en la Figura 71. En los controles, PM mostró una 

disminución en el recuento de BH en comparación con el control y con FN y PS (p 
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< 0,05). Por otro lado, en los suelos con Fen y BaA, FN (5,3 y 5,4 log UFC gr-1
ss, 

respectivamente) y PM (5,5 y 4,4 log UFC gr-1
ss) mostraron una disminución en BH 

en comparación con PS (7,2 y 6,6 log UFC gr-1
ss). 
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Figura 71: Recuentos de BH luego de cada tratamiento oxidante sobre suelos contaminados con 

HAPs. Las medias de log UFC gr
-1

ss se compararon entre los diferentes HAPs para cada oxidante, 

y aquellas con la misma letra no presentaron diferencias significativas (p > 0,05). 

7.3.2. Bioensayos con sedimentos/suelos remediados y S. quadricauda 

Sedimentos 

Abundancia algal 

La abundancia de S. quadricauda mostró valores significativamente 

menores para los bioensayos realizados con sedimentos contaminados con Fen y 

tratados con FN y PS, en comparación con PM (p < 0,05) (Figura 72). Por otro 

lado, en el caso de los sistemas con BaA, los menores valores de abundancia 

algal se observaron en los tratamientos con PS y PM para la concentración de 125 

ppmss, mientras que no se observaron diferencias cuando la concentración de BaA 

fue de 250 ppmss (p < 0,05). 
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Figura 72: Abundancia de S. quadricauda luego de la incubación con sedimentos contaminados con 

HAPs y tratados con diferentes oxidantes. Las medias de abundancia algal se compararon, en cada 

concentración de HAP, entre los diferentes oxidantes, y aquellas con una letra en común no 

presentaron diferencias significativas (p > 0,05). 

Clorofila “a” 

Los resultados del análisis de clorofila “a” se representan en la Figura 73. 

Se observaron variaciones de acuerdo con el oxidante aplicado, así como también 

en relación con el HAP contaminante y su cantidad (p < 0,05). El control y los 

ensayos con oxidante sobre sedimentos sin contaminar mostraron valores 

similares de clorofila “a” (p > 0,05). Para los sistemas con Fen, los mayores 

valores se obtuvieron para PM en los ensayos con 500 ppmss, y para FN en 

aquellos con 1000 ppmss. Asimismo, en aquellos ensayos con 1000 ppmss de Fen, 

la clorofila “a” fue menor para PS y PM en relación con los controles. Por otro lado, 

las mayores concentraciones cuando se agregó BaA se observaron luego de las 

oxidaciones con FN para 125 ppmss y PS para 250 ppmss, inclusive con mayores 

valores que los controles (p < 0,05). Contrariamente, para PS y PM en sedimentos 

con BaA 125 ppmss y FN para BaA 250 ppmss fueron menores a los controles (p < 

0,05). 
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Figura 73: Concentraciones de clorofila “a” luego de cada tratamiento oxidante sobre sedimentos 

contaminados con HAPs. Las medias se compararon, para cada concentración de HAP, entre los 

distintos oxidantes, y aquellas con una letra en común no presentaron diferencias significativas (p > 

0,05). 

Análisis de Componentes Principales 

Se realizó el análisis de correlación de Pearson entre las 6 variables 

experimentales determinadas. Los CP con valores propios > 1, así como la 

contribución de cada variable en cada uno de ellos, se muestran en la Tabla 16. El 

ACP con CP1 y CP2 representó el 66,86 % de la variabilidad (porcentaje 

acumulado, Tabla 16). Los tres ejes (CP1 a CP3) explicaron un 84 % de la 

variabilidad total de los sistemas, y el porcentaje restante se atribuyó a la 

variabilidad experimental. 

El CP1 explicó el mayor porcentaje de variabilidad de los parámetros pH, 

abundancia algal, %DH, %OR y BH, mientras que el mayor porcentaje para la 

clorofila “a” se se observó en el CP3.  
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Tabla 16: Coeficientes de correlación y valores propios para cada variable en los diferentes 

componentes principales. Los valores en negrita corresponden para cada variable al factor para el 

cual el coseno cuadrado es el mayor. 

Coeficientes de correlación  CP1 CP2 CP3 

pH 0,542 0,380 0,009 

Abundancia 0,502 0,080 0,035 

Clorofila "a"  0,083 0,099 0,753 

%DH 0,453 0,249 0,100 

%OR 0,422 0,417 0,047 

BH 0,698 0,088 0,084 

Valor propio 2,701 1,311 1,025 

Variabilidad (%) 45,009 21,857 17,091 

% acumulado 45,009 66,866 83,956 

 

En la Figura 74 se puede observar una relación inversa entre los vectores 

de %DH y las variables abundancia algal, clorofila “a” y BH, así como entre los de 

%OR y pH. Los sistemas con igual tratamiento oxidante se encontraron 

espacialmente cercanos, con excepción de los de FN, que se separaron en 

cuadrantes opuestos dependiendo del HAP contaminante. En este sentido, los 

sistemas con FN sobre sedimentos con BaA se agruparon en el cuadrante 

superior derecho, como resultado de sus mayores valores de abundancia algal, 

clorofila “a” y BH, mientras que los de FN sobre Fen lo hicieron en el cuadrante 

opuesto, en relación a sus menores valores para estas variables, y a sus mayores 

valores de %DH. Para todos los ensayos con PS, se observó una agrupación en el 

cuadrante superior izquierdo, derivado de sus altos %OR. Finalmente, los 

sistemas tratados con PM se ubicaron en el cuadrante inferior derecho y sobre el 

eje horizontal, lo cual se corresponde con los mayores valores de pH, asì como 

también de abundancia algal, clorofila “a” y BH. 
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Figura 74: Biplot del Análisis de Componentes Principales para los ensayos con sedimentos. El eje 

x representa al componente principal 1 (CP1) y el eje y, al componente principal 2 (CP2). Ph = 

Fenantreno, Ba = Benzo(a)antraceno. Los diferentes colores representan al control sin oxidante 

(naranja) ó al tratamiento oxidante (azul: FN; rojo: PS y; verde: PM). El marcador sin color 

representa al control sin agregado de HAPs ni oxidantes. 

Suelos 

La Figura 75, muestra el análisis de los valores de abundancia algal 

obtenidos en los bioensayos con suelos a los que se los trató con los tres 

oxidantes. En el tratamiento con PM, se observó una tendencia a aumentar los 

valores de abundancia algal aunque esta variación sólo fue significativa para los 

suelos con 500 ppmss de BaA (p < 0,05). Por otro lado, no existieron diferencias 

significativas en la abundancia algal entre el control y el tratamiento con suelos 

contaminados con Fen (p > 0,05). 
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Figura 75: Abundancia de S. quadricauda luego de la incubación con suelos contaminados con 

HAPs y tratados con diferentes oxidantes. Las medias de abundancia algal se compararon, en 

cada concentración de HAP, entre los diferentes tratamientos, y aquellas con una letra en común 

no presentaron diferencias (p > 0,05). 

 

Las concentraciones de clorofila “a” obtenidas a partir de suelos 

contaminados y tratados con los tres oxidantes mostraron una tendencia similar a 

los de abundancia algal, con valores estadísticamente mayores para PM respecto 

a FN (Fen 500 ppmss) y a FN y PS para los 1000 ppmss de Fen y 1000 ppmss de 

BaA (p < 0,05) (Figura 76). Asimismo, las medias para los ensayos con FN y PS 

sobre Fen fueron menores a las de sus respectivos controles sin agregados de 

Fen (p < 0,05). 
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Figura 76: Concentraciones de clorofila “a” luego de cada tratamiento oxidante sobre suelos 

contaminados con HAPs. Las medias se compararon, en cada concentración de HAP, entre los 

diferentes tratamientos oxidantes, y aquellas con una letra en común no presentan diferencias 

significativas (p>0,05). 

 

Análisis de Componentes Principales 

Se realizó el análisis de correlación de Pearson entre las 6 variables 

experimentales determinadas. Los CP con valores propios > 1, así como la 

contribución de cada variable en cada uno de ellos, se muestran en la Tabla 17. El 

CP1 explica el mayor porcentaje de variabilidad de los parámetros biológicos 

(Abundancia algal y BH), así como también pH, mientras que los parámetros 

Clorofila “a” y %OR se encuentran representados principalmente en el CP2. El 

ACP con CP1 y CP2 representó el 62 % (porcentaje acumulado, Tabla 17). Los 

tres ejes (CP1 a CP3) significaron un 81 % de la variabilidad total de los sistemas, 

y el porcentaje restante se atribuye al error experimental. 
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Tabla 17: Coeficientes de correlación y valores propios para cada variable en los diferentes 

componentes principales. Los valores en negrita corresponden para cada variable al factor para el 

cual el coseno cuadrado es el mayor. 

Coeficientes de correlación  CP1 CP2 CP3 

pH 0,521 0,052 0,266 

Abundancia 0,459 0,032 0,046 

Clorofila "a"  0,280 0,487 0,099 

%DH 0,038 0,274 0,608 

%OR 0,199 0,610 0,136 

BH 0,704 0,059 0,007 

Valor propio 2,201 1,512 1,162 

Variabilidad (%) 36,677 25,208 19,360 

% acumulado 36,677 61,885 81,245 

 

La Figura 77 sugiere que no existe una relación directa entre %OR y %DH 

con laabundancia algal y la clorofila “a”). Asimismo, estos dos parámetros se 

comportaron de manera similar teniendo en cuenta que aquellos oxidantes que 

tuvieron mejores eficiencias, PS y PM, fueron también los que presentaron 

mayores valores de %OR. Por el contrario, %OR y %DH sí tuvieron una relación 

directa con el aumento de pH, e inversa con BH. Por otro lado, se observó una 

agrupación de las muestras según el tratamiento oxidante. Aquellas derivadas del 

tratamiento con FN se agruparon en los cuadrantes derechos sobre el CP1, 

correspondiéndose con los menores valores de pH y abundancia algal, y a los 

mayores de BH. Las muestras de PS se agruparon en los cuadrantes inferiores 

sobre el CP2, en relación con los mayores %OR registrados. Finalmente, las 

muestras tratadas con PM se agruparon hacia la izquierda sobre el CP1, 

correlacionándose con los valores de pH y abundancia algal más elevados, así 

como también con los menores valores de BH. 
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Figura 77: Biplot del Análisis de Componentes Principales para los ensayos con suelos. El eje x 

representa al componente principal 1 (CP1) y el eje y, al componente principal 2 (CP2). Ph = 

Fenantreno, Ba = Benzo(a)antraceno. Los diferentes colores representan al control sin oxidante 

(naranja) ó al tratamiento oxidante (azul: FN; rojo: PS y; verde: PM). El marcador sin color 

representa al control sin agregado de HAPs ni oxidantes. 

7.4. Discusión 

La variación de pH como resultado del uso de diferentes oxidantes 

dependió del tipo utilizado, independientemente del HAP presente o su 

concentración. La utilización de un agente quelante (EDTA) junto con la reacción 

Fenton tradicional impidió la precipitación de óxidos de hierro y permitió realizar la 

oxidación química a pH cercanos a la neutralidad, según lo propuesto por Nam et 

al. (2001). En el caso del PS, aunque el carácter ácido de las soluciones utilizadas 

(K2S2O8 1 % = 5,1-5,7) y la descomposición del persulfato residual producen el 

descenso del pH de los sistemas (Huang et al., 2005; Liang et al., 2008; Tsitonaki 

et al., 2008), las concentraciones utilizadas en este trabajo resultaron en valores 

de pH mínimos de 6,5. Por el contrario, los tratamientos con PM produjeron la 
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alcalinización del medio cuando se partió de sistemas cercanos a la neutralidad, 

de acuerdo con la reacción propuesta por de Souza e Silva et al. (2009): 

3,5 < pH < 12 MnO4
- + 2H2O + 3e- →MnO2(s) + 4OH- 

lo que explica el pH obtenido en los sistemas tratados con PM. 

El pH final de los sistemas, según el oxidante aplicado, fue similar para 

todos los ensayos realizados. Teniendo en cuenta que sedimentos y suelos 

tuvieron inicialmente diferente pH (7,0 y 7,5, respectivamente), la variación de este 

dependió del sustrato utilizado en el ensayo. En este sentido, los ensayos con FN 

mantuvieron el pH inicial de sedimentos, mientras que PM hizo lo propio para el 

caso de los suelos. En todos los casos, la variación de pH fue menor a una 

unidad, sugiriendo una elevada capacidad buffer de los sedimentos y suelos 

calcáreos del ambiente (Ben-Yaakov, 1973). Estos valores de pH permitieron 

utilizar los sistemas resultantes de las oxidaciones en los posteriores ensayos con 

S. quadricauda, considerando el rango de pH en el que esta especie se ha 

desarrollado en estudios previos (Nalewajko et al, 1997; Mohammed et al, 2005; 

Rocha et al, 2014). 

Dentro de los oxidantes ensayados en este trabajo, el PS presentó las 

mayores concentraciones residuales, con valores superiores al 60 %, tanto al 

utilizar sedimentos como suelos contaminados con HAPs. Por otro lado, excepto 

para sedimentos con Ba, en los demás casos se alcanzaron porcentajes cercanos 

al 70 % de degradación de HAPs con PS luego de una semana. Las soluciones de 

PS tienen gran estabilidad, pudiendo permanecer en el sistema por un período 

mayor a 5 meses (Yen et al., 2011; Peluffo, 2016), aunque se descompone 

rápidamente en radicales sulfato en presencia de metales, entre ellos el hierro 

(Liang et al., 2004). Es por eso que para controlar la formación de radicales se 

utiliza un agente quelante que regula la liberación de ese metal. En este caso la 

relación de PS:Fe:EDTA utilizada fue efectiva. 

Las concentraciones de H2O2 (FN) luego de 7 días de incubación fueron 

menores al 20 % en los ensayos con sedimentos, y no detectables cuando se 
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utilizaron suelos. Los resultados de concentraciones residuales para FN 

corresponden a lo descripto anteriormente para este tipo de sistemas (Yen et al., 

2011; Liang et al., 2012), donde se observó que la concentración de H2O2 

disminuyó más rápidamente que la del PS. Ferrarese et al. (2008) observaron que 

las mejores eficiencias de remediación (95 %), en sedimentos con 1400 ppmss de 

HAPs, se obtuvieron con FN en dosis de oxidante cercanas a 100 mmol por cada 

30 g de sedimento, debido a la oxidación vigorosa que requiere la mineralización 

completa de HAPs adsorbidos en sedimentos o suelos. Sin embargo, estas dosis 

son mucho mayores a las utilizadas en esta tesis (de aproximadamente 10 mmol 

oxidante cada 30 g de sedimento).  

En el caso del PM, su porcentaje residual varió entre los sedimentos (no 

detectable) y los suelos (< 40 %). Sin embargo, luego de 3 días de ensayo con 

sedimentos las concentraciones de PM fueron mayores a las de H2O2 (FN). En 

este sentido, la eficiencia de degradación fue mayor en sedimentos para el FN (> 

30 %) respecto a PM (< 20 %), mientras que en suelos fue mayor para PM (> 90 

%) que para FN (< 52 %). Se ha demostrado que la estabilidad de PM depende 

fuertemente de la presencia de materia orgánica con la que reacciona 

inespecíficamente (Brown, 2004). Esto explicaría la mayor persistencia del PM en 

suelos, teniendo en cuenta que estos presentan menor contenido de materia 

orgánica (CT = 0,5 %) que los sedimentos (CT = 1,0 %). Las concentraciones 

iniciales y residuales de PM en el sedimento o suelo deberían ser las menores 

posibles, teniendo en cuenta los efectos negativos conocidos del PM, tales como 

degradación de la materia orgánica (Sirguey et al., 2008) y las alteraciones en la 

permeabilidad debidas a la precipitación de MnO2 (Siegrist et al., 2002). La 

concentración crítica de Mn en suelos asociada con daños en la vegetación es 

variable dependiendo las especies y variedades presentes, debido a diferencias 

en la tolerancia al Mn, así como también de las propiedades fisicoquímicas del 

suelo como, por ejemplo, el pH: valores inferiores a 5,5 incrementan los niveles de 

Mn divalente en la solución del suelo e incrementan la toxicidad. Muchas especies 

son sensibles a concentraciones tan bajas como 1 mg kg-1, valores que se 

encuentran en muchos suelos ácidos (El-Jaoual y Cox, 1998). Sirguey et al. (2008) 
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observaron que con concentraciones residuales en el rango de 11 – 26 mg kg-1 de 

Mn extraíble disminuyó el crecimiento vegetal, así como también se incrementaron 

la CIC del suelo y la precipitación de MnO2, con la consecuente reducción de la 

permeabilidad. Aunque las concentraciones más elevadas utilizadas en este 

trabajo podrían generar hasta 6 mg kg-1 de Mn+2, sería importante evaluar el efecto 

que estas concentraciones tendrían sobre la vegetación nativa. En relación a estos 

efectos negativos del PM, la disminución en el recuento de BH, observada en 

sedimentos tratados con PM, concuerda con lo observado previamente por otros 

autores sobre su efecto sobre la comunidad microbiana (Liang et al., 2012; 

Peluffo, 2016). 

La efectividad de remediación mostró también diferencias según se llevaran 

a cabo sobre sedimentos o suelos contaminados. En el caso de los sedimentos, 

todos los tratamientos alcanzaron porcentajes de degradación de Fen mayores 

que de BaA. Por otro lado, la degradación de los HAPs en suelos mostró 

diferencias según el oxidante aplicado, con una efectividad que respondió al orden 

PM > PS > FN. En este sentido, la aplicación de CG-FID sin etapa de “clean up” 

para cuantificación de HAPs residuales en ensayos de remediación ha sido 

ampliamente utilizada (Cecotti et al., 2018; Mora et al., 2020; Medina et al., 2021), 

y no presenta los inconvenientes descriptos previamente (Capítulo I, sección 5.4.) 

para la identificación de estos compuestos, debido a las altas concentraciones de 

HAPs agregadas a los sistemas. En el Anexo V se muestra una serie de 

cromatogramas correspondientes a suelos y sedimentos obtenidos luego del 

tratamiento oxidante, donde se observa la diferencia en la intensidad de las 

señales correspondientes a Fen ó BaA (residuales, comparadas con la matriz sin 

agregado inicial y con un standard de 80 ppmss de HAPs (AccuStandard®). 

Las diferencias en la eficiencia de remediación según el sustrato utilizado 

se deben a la interacción de los oxidantes con los componentes de los sedimentos 

o suelos, debido a sus diferentes mecanismos de reacción. En este sentido, Brown 

et al. (2004) encontraron que PS y PM reaccionan de formas muy diferentes con la 

matriz del suelo. El orden de efectividad de degradación observado para los 

suelos coincide también con los resultados obtenidos por Yen et al. (2011). Estos 
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autores observaron que, si bien el FN representa un oxidante más fuerte que los 

otros dos, esta capacidad oxidante no persiste en un sistema de remediación por 

tiempos prolongados, como PS, debido a la rápida descomposición del H2O2 y a la 

rápida desaparición de los radicales oxhidrilos. En matrices complejas como el 

suelo o los sedimentos, parte de los radicales formados se pierden por reacciones 

secundarias con la materia orgánica o los microorganismos del suelo (Richardson 

et al., 2011). La alta efectividad de PM coincide con estudios previos en suelos con 

baja proporción de materia orgánica (< 1%). En este sentido, Yen et al. (2011), 

obtuvieron un 60 % de degradación de hidrocarburos totales utilizando PM en un 

suelo contaminado con diesel (5000 ppmss de hidrocarburos totales), trabajando 

con una concentración de oxidante de 300 ppmss, mayor a la utilizada en este 

trabajo (35 ppmss). Por otro lado, de Souza e Silva et al. (2009) obtuvieron altos 

porcentajes de eliminación de Fen (80 – 90 %) en suelos contaminados luego de 3 

días de tratamiento con PM en cantidades estequiométricas. Asimismo, Peluffo 

(2016) utilizó suelos con alto contenido de materia orgánica (8 %), encontrando 

que los tratamientos con PM presentaron mucha menor efectividad (< 10 %). 

El análisis multivariado mostró que los controles no se agruparon entre sí, 

sino con grupos muestreales que tenían en común el oxidante utilizado en cada 

caso, sugiriendo que las consecuencias del agregado de diferentes oxidantes son 

las que gobiernan la evolución del sistema. En el caso de los ensayos con 

agregado de HAPs, las muestras se agruparon según igual contaminante y 

oxidante, por lo que se puede decir que la variación de cada sistema es 

independiente de la concentración inicial del contaminante, pero no de la 

naturaleza de este, ya que no siempre se agruparon Fen y BaA. Respecto al 

crecimiento de S. quadricauda, los tratamientos que resultaron en un mejor 

desarrollo del indicador algal fueron PM y FN en el caso de utilización de 

sedimentos y PM en el caso de suelos, relacionado en este segundo caso con el 

pH alcalino obtenido. Contrariamente a lo esperado, la abundancia de S. 

quadricauda y las concentraciones de clorofila “a” en los ensayos, fueron menores 

cuando el porcentaje de degradación de HAPs fue mayor. En esos casos, podría 

no haberse alcanzado un estado basal libre de contaminantes, similar al de los 
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controles utilizados en los ensayos de contaminación (Capítulo II), con condiciones 

desfavorables para el crecimiento de la especie algal. Esto podría deberse tanto a 

cambios fisicoquímicos, por ejemplo, un aumento en la conductividad eléctrica 

debido a los productos de descomposición del PS (Peluffo et al., 2018), como a la 

generación de subproductos de degradación ó metabolitos de degradación 

intermedia de los HAPs. Si bien la identificación y cuantificación de estos 

subproductos no fue realizada en este trabajo, varios autores han demostrado que 

la degradación de los HAPs puede generar productos de degradación intermedia 

tales como aldehídos, cetonas y quinonas (Watts et al., 2002; Flotron et al., 2005; 

Lunstedt et al., 2006; Boulangé et al., 2019). Aunque estos subproductos 

normalmente se encuentran en bajas concentraciones luego de una oxidación 

química, son de primordial interés debido a la toxicidad de algunos compuestos 

(Ferrarese et al., 2008). 

La abundancia de la comunidad bacteriana se vió afectada por algunos de 

los tratamientos, dependiendo del sustrato. Mientras que FN tuvo un efecto 

negativo en ambos casos, PM produjo una disminución de BH sólo en los ensayos 

con suelos. Este efecto negativo se correlacionó con los valores de PM residual 

más altos en estos ensayos, comparado con los sedimentos. Por otro lado, PS no 

afectó los valores de BH iniciales, en ningún caso. En ciertas condiciones de 

aplicación de oxidantes químicos in situ, la comunidad microbiana de los 

sedimentos o suelos puede disminuir significativamente (de Souza e Silva et al., 

2009). Sin embargo, algunos investigadores han propuesto que se podría esperar 

una recuperación de la densidad microbiana con el tiempo (Sahl y Munakata-Marr, 

2006; Tsitonaki et al., 2008; Sutton et al. 2011). En este sentido, sería importante 

evaluar también el efecto sobre la comunidad de bacterias degradadoras de 

HAPs, a fin de conocer su abundancia relativa dentro de las BH y su composición 

específica antes y después del proceso de remediación. 
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7.5. Conclusiones 

La aplicación de técnicas de oxidación química in situ sobre los sedimentos 

y suelos del embalse Los Barreales resultó en diferente efectividad de 

degradación de los HAPs de acuerdo con el oxidante aplicado. La reacción de 

Fenton produjo los porcentajes de oxidante residual más bajos, aunque la 

degradación de HAPs alcanzó alrededor del 50 % sobre sedimentos, produciendo 

un descenso de la abundancia de bacterias heterótrofas cultivables en sedimentos 

y suelos. En el caso del PS, la eficiencia fue intermedia, aunque mostró los 

porcentajes residuales más elevados. Por último, teniendo en cuenta la alta 

degradación de HAPs tanto en sedimentos como en suelos, y sus bajas 

concentraciones remanentes, el PM resultó el oxidante más eficaz y permitió 

mantener las condiciones de pH alcalinas propias del cuerpo de agua. Un factor 

importante a ser considerado en la aplicación del PM es su concentración residual, 

dado que cuando esta fue más elevada (suelos) disminuyó la abundancia de la 

comunidad bacteriana. 

Se comprobó la potencialidad del alga S. quadricauda como indicadora de 

efectividad de remediación. Considerándo las variables respuesta algales 

estudiadas en este trabajo, se obtuvieron resultados que se correlacionaron tanto 

con la efectividad de degradación de los HAPs como con los porcentajes de 

oxidante residual y los cambios en el pH del sistema. En este sentido, la aplicación 

de PS produjo los menores crecimientos del indicador en ensayos con sedimentos 

y suelos, FN tuvo variaciones dependientes del HAP contaminante, con los 

mejores porcentajes de degradación de HAP y crecimiento de S. quadricauda para 

Ba; mientras que la oxidación con PM resultó en el mejor desarrollo del indicador. 

Teniendo en cuenta lo expuesto en los párrafos anteriores, la oxidación con 

PM resultó, la mejor opción para la remediación de sedimentos y suelos del 

embalse Los Barreales contaminados con Fen y BaA, permitiendo la utilización del 

alga nativa S. quadricauda como bioindicador de efectividad de remediación. 
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8. Conclusiones generales 

La caracterización del embalse Los Barreales permitió establecer una línea 

base de calidad, su estado trófico y el aporte de nutrientes de la cuenca y la 

composición de la comunidad fitoplanctónica a lo largo de las estaciones del año. 

Esta información permitió por un lado, analizar el uso de esta comunidad como 

indicadora de contaminación por hidrocarburos y, por el otro, desarrollar una 

herramienta para el monitoreo físico-químico y biológico del ambiente.  

La hipótesis 1, “La contaminación por HAPs disminuye el crecimiento de las 

algas y provoca cambios en la estructura y capacidad de intercambio iónico de 

suelos y sedimentos”, resultó parcialmente validada, ya que la contaminación 

artificial en ensayos de laboratorio sobre sedimentos y suelos del embalse (en 

concentraciones superiores a 250 ppmss) afectó al crecimiento algal, modificó las 

concentraciones de nutrientes en solución, aunque no afectó la capacidad de 

intercambio de los sustratos utilizados. 

Se comprobó la hipótesis 2, “Al menos una especie de las algas nativas del 

embalse Los Barreales, puede resultar útil como indicadora biológica de 

contaminación por HAPs”. Dentro de las especies que componen la comunidad 

fitoplanctónica del embalse, la clorofita Scenedesmus quadricauda ha demostrado 

ser sensible, en ensayos de laboratorio, a la contaminación por Pir (1000 ppmss), 

Fen (> 250 ppmss) y BaA (> 50 ppmss) en sedimentos, y Fen (> 250 ppmss) en 

suelos del ambiente, así como también a la presencia de petróleo crudo (> 250 

ppmss) en los mismos. Estos resultados demuestran la utilidad de esta especie 

como bioindicadora de este tipo de contaminación, tanto en bioensayos de 

laboratorio como en el ambiente natural. Esto último, en combinación con las 

determinaciones fisicoquímicas de calidad de agua, sedimentos y suelos, 

permitiría una evaluación más precisa del estado del ambiente. 

En este sentido, el estudio de condiciones óptimas de cultivo en laboratorio 

de otras especies algales fitoplanctónicas o perifíticas del embalse, permitiría el 

desarrollo de otros indicadores biológicos de contaminación complementarios, lo 
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cual sería de gran utilidad para mejorar la sensibilidad del biomonitoreo a lo largo 

de todo el año. 

Se aceptó también la hipótesis 3, “Al menos una especie de las algas 

nativas del embalse Los Barreales, puede resultar útil como indicadora biológica 

de efectividad de remediación química de suelos y sedimentos contaminados por 

HAPs”, ya que Scenedesmus quadricauda demostró también ser útil como 

indicadora de efectividad de remediación química de sedimentos y suelos del 

embalse, obteniéndose los resultados más promisorios para el caso de la 

aplicación de ión permanganato como oxidante, tanto para el desarrollo del 

indicador algal, como para la degradación del contaminante así como por su 

menor efecto sobre la comunidad bacteriana. 

Asimismo, es de gran importancia para el futuro la determinación de 

subproductos de degradación de los HAPs en la oxidación, así como también 

realizar un estudio pormenorizado de la composición de la comunidad bacteriana 

tanto de sedimentos como de suelos del embalse, y su respuesta específica a los 

oxidantes utilizados. Esto permitiría ajustar las condiciones de reacción, con el 

objetivo de optimizar la degradación de los hidrocarburos y minimizar la 

generación de compuestos tóxicos para los organismos acuáticos, pudiéndose 

utilizar de esta forma el indicador algal de manera precisa. 

Por otro lado, los productos intermedios o finales de las oxidaciones 

propuestas en esta tesis son compuestos que se encuentran relacionados al ciclo 

de fósforo en sedimentos y suelos. En el caso de las reacciones Fenton o con ión 

persulfato, la adición de Fe+2, cuando es necesario para la activación, puede llevar 

a un aumento en la movilización de fósforo desde los sedimentos (Smolders y 

Roelofs, 1993), mientras que la producción de Fe+3 favorece la retención del 

mismo (Löfgren y Boström, 1989). A su vez, la biodisponibilidad del fósforo 

también aumenta a mayores concentraciones de ión sulfato (Curtis, 1989; Caraco 

et al., 1993), un compuesto producto de la oxidación con ión persulfato. En el caso 

del tratamiento con ión permanganato, el MnO2, generado como producto final, 

también se encuentra involucrado en el ciclo del fósforo, mediante acoplamiento 
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redox con la oxidación del Fe+2 (Hongve, 1997; White et al., 2008). Teniendo en 

cuenta esto, sería importante a futuro realizar ensayos para evaluar la influencia 

de estos productos de oxidación sobre la dinámica del fósforo en los sedimentos y 

suelos del embalse Los Barreales. 
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Abstract  

Aquatic sediments act as a source for nutrients as well as contaminants, among which there are 

polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) such as phenanthrene (Ph), anthracene (An), pyrene 

(Py) and benz(a)anthracene (Ba). Phytoplankton can be an indicator of contaminants presence, 

thus, we decided to study it in Los Barreales reservoir (Neuquén Province, Argentina). Reservoir 

water and sediments were characterized, and additional samples were collected in order to 

perform assays.  Bioassays were carried out by incubating sediments contaminated with 

increasing concentrations of PAHs and filtered lake water, with the addition of native 

phytoplankton; with the addition of Scenedesmus quadricauda (Turpin) Brébisson (reservoir native 

alga); and without sediments. The results showed that: A) nutrient concentrations in water 

decreased for Ph, Py and Ba at concentrations from 500 ppm, B) S. quadricauda abundance and 

chlorophyll a decreased with Ph treatments at 250 ppm (on incubation days 2 and 7), Py from 

1000 ppm (on incubation day 2) and Ba from 50 ppm (on incubation days 2 and 7), and C) that the 

effect of the PAHs used on algal growth was direct. Sediments contamination with Ph, Py or Ba 

modified nutrient concentrations in the water column and affected S. quadricauda growth. 
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Introduction 

Petroleum hydrocarbons represent a non-renewable natural resource of great importance as 

energy source and because of their derivatives (Hall et al. 2003). It is a complex, variable mixture 

of compounds including polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs). PAHs are organic compounds 

formed by simple fused aromatic rings (Fetzer, 2000). They are hydrophobic compounds, slightly 

soluble in water, with a high bio concentration factor, and their toxic, mutagenic and carcinogenic 

properties have been demonstrated (IARC 1983). These characteristics are related to their 

molecular structure, and the risk associated with these compound increases with their molecular 

weight (Upham et al. 1998). Approximately 130 PAHs have been identified, 16 of which (with 2-6 

rings) are characterized as most toxic by EPA (United States Environmental Protection Agency), 

such as phenanthrene (Ph), anthracene (An), pyrene (Py), and benz(a)anthracene (Ba) (Peluffo 

2016). 

PAHs tend to accumulate in waterbody sediments due to their affinity for the organic phase, which 

is much greater than that for water, as reflected in their high organic carbon:water coefficients (log 

Koc), which vary between 2 and 7 (WHO 1998; Patrolecco et al. 2010; Rabodonirina et al. 2015). 

This tendency is stronger for those PAHs composed of four or more rings, of high molecular 

weight (Yunker et. al. 2002; Gaspare et. al. 2009; Net et al. 2015). Due to this accumulation 

capacity, sediments can act as contaminant sources, even several years after the pollution 

process has been stopped (Golterman 2004). Thus, sediment study can provide relevant 

information about contaminated areas, the nature of pollutants, and their concentrations and 

dispersion patterns, among other aspects. In addition, this compartment plays an important role in 

lake nutrient cycles. Nutrients are transported to the bottom by sedimentation and, from diverse 

mechanical, physical, chemical and biological processes, some of them can return to the water 

column (Forsberg 1989). Håkanson and Jansson (1983) proposed that this re-circulation could be 

very important when the nutrients involved are essential such as phosphorus (P) and nitrogen (N), 

a process called “internal load” (Petterson 1998; Boström et al. 1982; Håkanson 2004). This 
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nutrient recirculation could be modified by PAHs in sediments, either directly, through physical 

interference (Ujowundu et al. 2011), or indirectly, by changes in lake bottom bacterial activity (Sun 

et al. 2012), for example. 

In this context, having an adequate system or model for assessing waterbody pollution acquires 

relevance (Håkanson and Jansson 1983). Several physical, chemical and biological parameters 

can be used to determinate the contamination level of aquatic environments (Schindler et al. 

2008). Nevertheless, in some circumstances, these parameters could present strong seasonal 

fluctuations making waterbody monitoring difficult (Maassen et al. 2005). Chemical 

characterization of sediments and leachates enables useful data acquisition through standard 

analytical techniques, but it does not provide information about contaminant toxicity and 

bioavailability to organisms that inhabit the water column and sediments (Munawar and Munawar 

1987). According to Ospina-Alvarez and Pena (2004), a bioindicator is any species or group of 

species whose function, population, or status can reveal the qualitative status of the environment. 

In the case of biological indicators, the presence or absence of certain species can provide 

information on the qualitative status of a waterbody in such a way that, once an aquatic 

ecosystem is known and characterized, the presence and amount of certain species could directly 

and accurately indicate specific contaminant concentrations (Ptacnik et al. 2008).  

In this sense, important attention was paid to the effects that contaminants in the water column 

and sediments have on phytoplankton communities, which proved to be useful as a sensitive 

indicator of contamination stress. This indicator is easy to acquire and maintain and can be 

studied in a relatively short period since phytoplankton species have short generation times 

(Munawar and Munawar 1987). Microcosm bioassays are the techniques most commonly used to 

assess the potential toxicity of PAH on aquatic systems and phytoplankton communities 

(Aksmann and Tukaj 2004; Richardson et al. 2001; Sibley et al. 2001; Ren et al. 2009; Ramadass 

et al. 2016). Quantitative variation in phytoplankton communities is the first response to aquatic 

environmental changes (Ospina-Alvarez and Pena, 2004). Besides quantitative alterations, 

qualitative modifications in phytoplankton communities can also be observed: new species can 
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colonize the environment while some of the original species can decline and occasionally become 

extinct (Ptacnik 2008). 

The use of algae as an indicator species for PAH contamination is well documented worldwide. In 

the case of the marine environment, there are studies such as those by Okay et al. (2002), which 

measured toxicity levels of Py on marine algae; by Echeveste et al. (2010), which dealt with PAH 

toxic effect on a culture of marine algae; and by Aksmann and Tukaj (2004), which evaluated Ph 

and An toxicity to Scenedesmus armatus  species. Among freshwater studies are those by 

Froehner et al. (2012), which used natural biofilms as indicators of PAH presence, and those by 

Ramadass et al. (2016), which evaluated the sensitivity of Chlorella sp. to mineral oil soluble 

fractions.  

In Argentina, most of the studies on the impact of petroleum spills on aquatic environments have 

been carried out mainly on coastal environments (Arias et al., 2010; Commendatore et al., 2012; 

Oliva et al., 2016). For example, in the gulfs of San Jorge and Nuevo, Chubut, Commendatore et 

al. (2015) and Casas et al. (2010) studied PAH presence in sediments and their toxic effect on 

marine alga Undaria pinnatifida. However, studies on freshwater environments are scarce. In 

northern Patagonia, Lopez Ordieres (2018), Ferrante and Giulliani (2014) and Monza (2013) 

studied PAH presence in water and sediments in the Neuquén river basin, while other researchers 

studied PAH presence in soil and their bioremediation (Alvaro et al. 2017). Monza (2013) and 

Ferrante and Giulliani (2014) found hydrocarbon presence in water and sediments, both in the 

Neuquén and Limay rivers basins, where aliphatic and aromatic hydrocarbons concentrations 

between 0.41 and 125 mg kg
-1

 dry sediment (d.s.) were found. Diaz et al. (2015) studied three 

natural acidophilic autochthonous species of Lake Caviahue, Neuquén Province, identifying them 

(Cyanidium caldarium, Keratococcus rhaphidioides and Euglena mutabilis) as potential 

bioindicators of Ph contamination. Diaz et al. (2015) was the first study on the effect of PAH 

presence in soil on autochthonous phytoplankton in Patagonia, and it is the base for the present 

study, which focusses on PAHs in reservoir contaminated sediments, a PAH source scarcely 

studied through phytoplankton bioassays, and without precedents in Patagonia. Los Barreales 
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reservoir is located in the area of the most important Argentinean oil-producing basin, thus it is of 

high importance to have tools to quickly and accurately assess the impact that hydrocarbons will 

have on the aquatic environments in this area. 

The aims of this research are a) To evaluate phytoplankton response and nutrient availability from 

contaminated sediments with increasing doses of PAHs and; b) To assess the use of native algae 

of the waterbody studied as bioindicators of PAH contamination in sediments. 

Material and methods 

Study area 

This study was carried out in Vaca Muerta in the Neuquén basin, one of the five producing oilfields 

in Argentina. This non-conventional deposit involves four Argentinean provinces: Mendoza, 

Neuquén, Río Negro and La Pampa. This deposit from the Cretaceous-Jurassic periods is of 

marine origin and considered the most important in the country because of its reserves and level 

of exploitation (Cabanillas et al. 2013). Los Barreales reservoir (Fig. 1) belongs to the Neuquén 

river basin, located at Vaca Muerta, in eastern Neuquén province, Argentina (38°33′03″S; 

68°49′21″O), with a maximum altitude of 422 m a.s.l. The climate is semiarid, and predominant 

vegetation corresponds to phytogeographic province of Monte, mostly medium shrub-steppe (1-2 

m tall), with a total plant cover between 20 and 40% (Madariaga 2018).  Los Barreales reservoir 

has an area of 407 km² and an average depth of 69.1 meters.  

Sampling 

In November 2017 water, sediment and phytoplankton samples were collected at a site 

established at the center of the reservoir (Fig. 1), where the location was determined by using a 

GPS. Five water samples were collected at 5 different depths, 2, 6, 10, 18 and 43 m (bottom), by 

using a Van Dorn bottle (3L) and preserved in accordance with APHA (1995). Sediments were 
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collected with a corer type UWITEC at 43 m (maximum depth), by triplicate. The top 10 cm of the 

sediment corer were used for physicochemical characterization and bioassays. 

Field measures and laboratory analysis 

Water transparency (Secchi Disk (SD)), pH (Thermo Orion 3 Star pH portable) and electrical 

conductivity (Thermo Orion 3 Star conductivity portable) were measured in situ. A sub-sample was 

left unfiltered for the determination of PAHs and total phosphorus (TP), while the rest was filtered 

through 0.45 μm pore size cellulose acetate membranes for the analysis of dissolved fractions of 

phosphorus and inorganic nitrogen. In the laboratory, we analyzed soluble reactive phosphorus 

(SRP)  by molybdate blue and ascorbic acid (Murphy and Riley 1962), total phosphorus (TP) by 

potassium persulfate oxidation with 1:4 sulfuric acid and afterwards as SRP, nitrate plus nitrite (N-

NO3
-
 + N-NO2

-
) by cadmium column reduction and diazoic complex, and ammonium (N-NH4

+
) by 

indophenol blue method (APHA 1995). Dissolved inorganic nitrogen (DIN) was calculated as the 

sum of nitrate, nitrite and ammonium. For the identification and quantification of PAHs, a liquid-

liquid extraction was performed (APHA 1995) by mixing 50 mL of water in a polycarbonate tube 

with 3 mL of solvent (1:1, hexane: acetone). The hydrocarbons were extracted in an ultrasonic 

bath (Testlab Ultrasonic TB10TA) at 40 kHz, 400 W for 60 minutes (Luque-García and Luque de 

Castro, 2003). The mixture was centrifuged at 4000 rpm for 10 minutes (Presvac model DCS-

16RV) and the organic phase was filtered through nylon filter (0.45 μm pore size). Then, 2 μL 

were injected into a PerkinElmer Clarus 500 gas chromatograph equipped with an Agilent HP 5 

column (30 m x 0.25 mm i.d. with 0.25 μm film thickness) and a flame ionization detector (GC-

FID) (Morelli et al., 2005). Each hydrocarbon concentration was determined by comparison with 

the EPA’s 16 priority pollutant PAH standard (AccuStandard®). 

Sediments were dried at 60 ºC. A fraction of each sample replicate (between 180 and 250 g) was 

used for granulometry analysis, which was carried out by using a set of sieves (Newark®, ASTM 

USA Standard Series Sieves): 2 mm (No. 10), 1 mm (No. 18) and 0.25 mm (No. 60). The fraction 

retained on each sieve was weighed and the percentage of the following fractions was calculated: 
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coarse sand (>2 mm), medium sand (2-1 mm), fine sand (1-0.25 mm) and very fine sand (0.25-

0.05 mm). For the fraction remaining after sieving, Silt (0.05-0.002 mm) and Clay (<0.002 mm) 

fractions were determined by the densimeter method (Forsythe 1985). Another fraction of each dry 

sediment sample was homogenized in ceramic mortar and sieved through a 500 µm sieve 

(Newark®, ASTM No. 36 USA Standard Series Sieves) to remove less reactive fractions. The 

remaining fractions were further analyzed: TP was determined in sediment digested at 440 ºC with 

concentrated H2SO4 and H2O2 30% (Carter 1993) by using a Hach Digesdahl® Digestion 

Apparatus followed by SRP determination (Murphy and Riley 1962). Total nitrogen (TN) and total 

carbon (TC) were analyzed by automatic analyzer Thermo Flash 1112. The elemental composition 

(Si, Al, Fe, S, Ca, Mg, Na, K and Ti) of the bulk sample was performed by SEM-EDS (Philips 515-

EDAX Genesis 2000) microanalysis: EDS was performed with an Octane Pro Silicon Drift 

Detector (EDAX, Mahawah, NJ, USA) at 30 kV, spot size of 7 nm, and at a working distance of 10 

mm. Quantitative chemical analysis was performed by TEAM® EDS System. For the identification 

and quantification of PAHs, a 1 g subsample of each sediment sample was mixed in a 

polycarbonate tube with 3 mL of solvent (1:1, hexane: acetone), respectively (Banjoo and Nelson, 

2005). The hydrocarbons were extracted in an ultrasonic bath (Testlab® Ultrasonic TB10TA) at 40 

kHz, 400 W for 60 minutes (Luque-García and Luque de Castro, 2003). The mixture was 

centrifuged at 4000 rpm for 10 minutes (Presvac® model DCS-16RV) and the solution was filtered 

through a nylon filter (0.45 μm pore size). CG-FID analysis was performed as mentioned for water 

samples. 

In order to characterize the phytoplankton community, water samples from depths of 2, 6, 10, 18 

and 43 m (bottom) were collected. Samples were fixed with Lugol-acetic solution and counted 

under an inverted microscope by using Utermöhl technique (Wetzel and Likens 1991). Species 

were identified by using specific bibliography for each algal group. 

Bioassays 
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Four different bioassays were carried out: 1) to evaluate the effect of sediment contamination on 

nutrient availability in solution; 2) to evaluate the effect of sediment contamination on 

phytoplankton, which could show the presence of an indicator species that could be used in the 

following bioassay; 3) to evaluate the response of an algal species as a potential indicator of 

sediment contamination and 4) to evaluate the response of an algal species to water 

contamination. Sediments used to carry out the bioassays were a fraction of those previously 

dried at 60 ºC, homogenized in ceramic mortar and sieved through a 500 µm sieve (Newark®, 

ASTM No. 36 USA Standard Series Sieves). 

1) Evaluation of nutrient response to PAH contamination in reservoir sediments 

In order to evaluate variations in nutrient release from sediments as a result of PAH 

contamination, sediment samples artificially contaminated with four different PAHs were incubated 

with reservoir water. PAH concentrations varied from non-contaminated (Wilcke 2000) to 

contaminated sediments (Diaz et al. 2015). The PAH concentrations obtained from reservoir 

sediment analysis were used as basal values, and concentrations after contamination were: 0 

(basal), 50, 100, 250, 500 and 1000 ppm d.s. of Ph (Sigma® 97%), An (Merck® 96 %), Py 

(Sigma® 95%) or Ba (Aldrich® 99%). PAHs were incorporated to sediments by using acetone in 

accordance with Kulik et al. (2006). Contaminated sediments (3 g) were incubated in glass flasks, 

by triplicate, with 150 mL of filtered (0.45 µm) reservoir water, at 25°C for 48 hours. After this time, 

nutrient availability according to dose of PAHs used was evaluated by determination of ammonium 

(N-NH4
+
) and soluble reactive phosphorus (SRP) concentrations (APHA 1995).  

2) Evaluation of native phytoplankton response to Ph contamination of reservoir sediments 

Among the PAHs used in this study, Ph was selected for bioassay 2 because, as it is found in high 

concentrations in PAH contaminated environmental samples, it has been widely used as a model 

compound for studying PAH effects (McConkey et al. 1997; Hannam et al. 2010). Furthermore, it 
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has been shown to be toxic to aquatic organisms (Zhang et al. 2014; Diaz et al. 2015; Chen et al. 

2018). 

2.1 Obtaining the native algal inoculum 

Native phytoplankton samples were obtained by using 10 and 50 µm Hydro-Bios® plankton nets, 

and then these samples were incubated in Hill (1970) culture medium, with 12-hour (~ 50 μmol 

photon m
-2

 s
-1

) photoperiod in a Neoline® incubation chamber at 25ºC of average temperature, for 

a period of two months. Species relative abundances were analyzed for initial and final cultures, 

by taking a sample, fixing it with Lugol-acetic solution, and counting  under an inverted microscope 

by using Utermöhl technique (Wetzel and Likens 1991). 

2.2 Conducting the Bioassay 

The bioassay consisted in incubating, by triplicate, diluted samples (10
4
 cells.mL

-1
) of the culture 

of native phytoplankton with sediments contaminated with increasing final Ph concentrations (0 

(basal), 250, 500 and 1000 ppm d.s.), which correspond to concentrations varying from non-

contaminated (Wilcke 2000) to contaminated sediments (Diaz et al. 2015). Sediments (0.5 g) were 

mixed with 20 mL of  reservoir water filtered through a 0.45 µm pore size membrane filter and left 

to settle for 24 hours, after which 5 mL of algae inoculum was added (final concentration: 10
5
 

cells.mL
-1

). The assay was carried out in 50 mL Nunclon® flasks, with 12 hour (~ 50 μmol photon 

m
-2

 s
-1

) photoperiod in a Neoline® chamber at 25ºC of average temperature. Incubation time was 

14 days. On days 0, 7 and 14 an aliquot of each flask was taken to determine algal abundance 

and chlorophyll a concentration. The samples for algal abundance were fixed with Lugol-acetic 

solution and counted under an inverted microscope by using Utermöhl technique (Wetzel and 

Likens 1991). The chlorophyll a sample was filtered through glass fiber filters (GF/F) extracted 

with 90% acetone and determined by fluorometry in accordance with APHA (1995).  

2.3 Selection of the potential bioindicator species 
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According to the relative abundance in control treatment and its response to the different PAH 

treatments, Scenedesmus quadricauda was selected as a potential indicator of PAH 

contamination. The species was isolated by using a serial dilution technique following Hoshaw 

and Rosowsky (1973) and Andersen (2005). Hill (1970) culture medium was used, and cultures 

were incubated under the same conditions as mentioned in bioassay 2. Culture monitoring was 

carried out weekly, by using an inverted microscope, until obtaining a uni-algal culture of S. 

quadricauda. 

3) Bioassay with Scenedesmus quadricauda and reservoir sediments contaminated with different 

PAHs 

In order to evaluate algal response to increasing doses of PAHs, a bioassay was carried out by 

using uni-algal cultures of S. quadricauda obtained from bioassay 2 and PAH contaminated 

sediments. 

Sediments were contaminated with Ph, An, Py or Ba, and concentrations after contamination 

were: 0 (basal), 50, 100, 250, 500 and 1000 ppm PAH d.s.), with the same methodology as for 

bioassay 1. The bioassay consisted of 0.5 g of sediment, 20 mL of reservoir filtered water, left to 

settle for 24 hours, after which 5 mL algae inoculum was added (final concentration: 10
4
 cells.mL

-

1
). Incubation was carried out in 50 mL Nunclon® flasks under the same conditions as in bioassay 

2. Incubation time was 7 days. On days 0, 2 and 7 an aliquot of each flask was taken to determine 

algal abundance and chlorophyll a concentration. The samples for algal abundance and 

chlorophyll a were processed like in bioassay 2. 

4) Bioassay with S. quadricauda and water contaminated with different PAHs 

In order to evaluate the toxic effect of PAHs on algae without the influence of their interaction with 

sediments, a bioassay with S. quadricauda culture and PAHs in water solution (without sediments) 

was carried out. The same amounts of PAHs that represented the concentrations in sediments in 
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bioassay 3 (0, 50, 100, 250, 500 and 1000 ppm d.s.) were added into 50 mL glass tubes by using 

acetone and its evaporation to incorporate Ph, An, Py or Ba to the system. The water phase 

consisted of 20 mL of the same culture medium as that for the isolation of S. quadricauda in 

bioassay 2, and 5 mL of algal inoculum (final concentration: 10
4 
cells.mL

-1
). Incubation was carried 

out under the same conditions as in bioassay 2. Incubation time was 7 days. On day 7, an aliquot 

of each flask was taken to determine algal abundance. The samples for abundance were fixed 

with Lugol-acetic solution and counted under an inverted microscope by using Utermöhl 

technique. 

Statistical analysis 

To determine significant differences between treatments in bioassays 1, 3 and 4, we used One-

way Analysis of Variance (ANOVA), with a significance level of 5%. Response variables under 

analysis were SRP and N-NH4
+
 concentrations (bioassay 1), S. quadricauda abundance and 

chlorophyll a (bioassays 3 and 4). Comparisons between pairs were carried out by using Tukey’s 

method a posteriori (Montgomery 2004). In the case of bioassay 2, a Randomized Blocks Design 

ANOVA (significance level of 5%) was used to determine effects between control and treatments 

to avoid methodological issues (differences in light intensity). Variables under analysis were algal 

abundance and chlorophyll a. Comparisons between control and treatments of all bioassays were 

carried out by using Dunnett’s Test (Montgomery 2004) a posteriori. InfoStat statistical software (Di 

Rienzo et al. 2011) was used for ANOVAs and Tukey’s Tests. Lethal concentration 50 on days 2 

and 7 (LC50-2d and LC50-7d) was estimated for the algal species that had shown significant 

treatment effects by using the linear interpolation method (USEPA 2002).  

Results 

Reservoir water and sediment chemical characterization 
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The reservoir water has an alkaline pH of 8.1, a conductivity of 265 µS cm-1, and a 

transparency (SD) of 3.3 m. TP concentration was 31.6 µg L
-1

. SRP represented the 16% of TP (5 

µg L
-1

), while N-NH4
+ 

concentration was 7 µg L
-1

.
 
PAH concentrations were undetectable in water 

column. Phytoplankton community is represented mainly by Bacillariophyceae (40 %; Cyclotella 

stelligera and Aulacoseira granulata), Cryptophyceae (40%; Plagioselmis lacustris) and 

Chlorophyceae (15%; Scenedesmus quadricauda and Monoraphidium sp). Sediments have a 

neutral pH (7.0), high concentrations of TP (840 mg kg
-1

 d.s.) and low concentrations of TN (0.1 

%) and TC (0.8 %).  Sediment texture is dominated by sand (14.72 % coarse sand; 18.85 % 

medium sand; 26.78 % fine sand; 39.04 % very fine sand) being silt and clays very low (0.01 % 

and 0.60 %, respectively).  The average mineral composition (weight percent oxide composition of 

each element) is: SiO2 (55.4%) > Al2O3 (18.4%) > Fe2O3 (8.9%) > CaO (5.3%) > K2O (3.2%) > 

MgO (2.9%) > Na2O (2.8%) > Ti2O (1.2%) > F2O (1.2%) > P2O5 (0.4%) > SO3 (0.3%). 

Concentrations of PAHs in sediments are: An = (0.4 ± 0.3) ppm d.s.; Py = (0.4 ± 0.5) ppm d.s.; Ph 

= (4.5 ± 1.6) ppm d.s. and Ba = (25.7 ± 5.1) ppm d.s. 

1) Evaluation of nutrient response to PAH contamination in reservoir sediments 

SRP and N-NH4
+
 concentrations in the water phase from the different treatments are shown in Fig. 

2. An treatments did not show significant effects on SRP concentration, compared to control 

treatment (0), while SRP release to water column showed a significant decrease at 1000 ppm d.s. 

of Py, 1000 ppm of Ph, and 50 and 500 ppm d.s. of Ba (p<0.05). N-NH4
+ 

release in An treatments 

did not show significant effects. However, in the other PAH treatments, N-NH4
+ 

release showed a 

significant decrease at 500 ppm d.s. of Py, 250 and 1000 ppm d.s. of Ph, and 50, 250 and 1000 

ppm d.s. of Ba (p<0.05). 

2) Evaluation of native phytoplankton response to Ph contamination of reservoir sediments. 

Algal abundances obtained from bioassay 2 are shown in Fig. 3. Significant differences (p<0.05) 

were observed at 500 and 1000 ppm compared to the control treatment (0 ppm), after 7 days of 
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incubation. However, after 14 days, there were no significant differences (p<0.05). Fig. 3 also 

shows chlorophyll a concentrations, which showed the same tendency as cell abundance, with 

significant differences on incubation day 7 (p<0.05), after the Randomized Blocks Design ANOVA. 

The initial culture of native phytoplankton used for bioassays was made almost entirely of 

Clorophyceae species: S. quadricauda (49.0%), Monoraphidium sp. (22.9%), Chlorella sp. (6.6%) 

and Selenastrum sp. (1.4%), as well as Cyanophyceae (Oscillatoria sp., 17.0%) and 

Bacillariophyceae (Nitzschia sp., 3.0%). S. quadricauda abundance on days 0, 7 and 14 of the 

different Ph treatments are shown in Fig. 4. Treatments at 500 and 1000 ppm showed significant 

differences (p<0.05) compared to control on incubation day 7, the same happened with total algal 

abundance values. From S. quadricauda abundance values, LC50-7d was estimated, resulting in 

257.9 ppm of Ph. 

3) Bioassays with S. quadricauda and reservoir sediments contaminated with different PAHs 

Cell abundance values obtained from the treatments with increasing concentrations of different 

PAHs are shown in Fig. 5. There were no significant differences in any of the An treatments 

(p<0.05). However, significant differences were observed (p<0.05) in treatments with Py on days 2 

and 7 (1000 ppm d.s.), with Ph on day 2 (up to 500 ppm d.s.) and on day 7 (up to 250 ppm d.s.), 

and with Ba on days 2 and 7 (all concentrations). A similar response was observed for chlorophyll 

a concentration (Fig. 6). An showed a significant decrease only on day 2 at 1000 ppm d.s.. In Py 

treatments, chlorophyll a decrease was significant on day 2 at 500 and 1000 ppm d.s. and on day 

7 at 50 and 1000 ppm d.s.; in Ph treatments, on day 7 at 50, 500 and 1000 ppm d.s., and Ba 

treatments had a significant negative effect on all concentrations (Fig. 6, p<0.05). LC50-2 and 

LC50-7 were estimated for PAH treatments with significant differences in algal abundance of at 

least 50 % compared to control (0) values, resulting for Ph 364.7 and 262.6 ppm, and for Ba 0.35
 

and 0.35 ppm, respectively. 

4) Bioassay with S. quadricauda and water contaminated with different PAHs without sediments 
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In this bioassay a significant (p<0.05) decrease in S. quadricauda abundance, to approximately 

half of that in the control, was observed for all treatments, this is, for the four PAHs used, and for 

all the concentrations used (Fig. 7). 

Discussion 

Water physical and chemical composition is characteristic of the tributary Neuquén river, which 

has medium conductivity values compared to the rest of Patagonian water environments (Diaz et 

al. 2007), resulting from basin lithology, with high gypsum and calcareous concentrations (Leanza 

et al. 2001; Zanettini et al. 2001). Due to SD and TP values the reservoir is classified as a 

mesotrophic environment, considering TP as the classification parameter (Wetzel 2001). The 

reservoir shows N deficiency (DIN/SRP = 2) like several of Patagonian aquatic environments 

(Diaz et al. 2007). The phytoplankton community is represented mainly by algae belonging to 

Bacillariophyceae, Cryptophyceae and Chlorophyceae; this last group includes S. quadricauda, 

which was the species selected for bioassays 3 and 4. Sediment composition and texture 

correspond to the soil properties of the area, which are alluvial aridisols, with variable texture 

between sandy and franc-silty, and low organic matter content (Duarte 2013). Sediments have low 

PAH concentrations compared to those used in the bioassays. However, these concentrations 

exceed about 20 times the Threshold Effect Concentrations consensus of the Sediment Quality 

Guidelines proposed by US EPA (Swartz 1999). 

PAH contamination, with three of the four compounds used in this work, showed effects on 

nutrient bioavailability in solution (SRP and/or N-NH4
+
).  SRP and N-NH4

+
 concentrations 

decreased significantly at the highest Py, Ph and Ba concentrations. This could be due to a 

decrease in bacterial metabolism in sediments, as a result of a reduced microbial population 

caused by PAH toxic effect (Sun et al. 2012). In this sense, a reduction in bacterial community 

would lead to lower rates of phosphorus solubilization (Boström et al. 1998) and ammonification 

(Jones et al. 1982). If we consider, for example, ammonification ratio calculated by Rysgaard et al. 

(1996) for lake sediments, we could make a rough estimation for this bioassay of 15 µg.d
-1

 N-NH4
+
 



 

225 

 

for a natural microbial population, which is a significant amount for N-NH4
+
 aqueous 

concentrations. 

When the Ph effect on native phytoplankton was evaluated, a negative effect was observed on 

algae, mainly reflected in S. quadricauda abundance, decaying around 60 %. This species 

represented the highest percentage of the native phytoplankton culture used and it has already 

been demonstrated that several species of this genus are sensitive to PAH contamination 

(Zachleder and Tukaj 1993; Aksmann and Tukaj 2004). Scenedesmus quadricauda showed the 

same response to Ph contamination both when this alga was part of the native phytoplankton 

culture (bioassay 2) and when isolated (bioassay 3), with the same LC50-7d value in both cases, 

in average. Likewise, Ba contamination had a more accentuated negative effect on algae 

abundance and chlorophyll a, taking these parameters to almost null levels, even with the lowest 

concentration used (50 ppm). In this sense, Ba effect was clearly noticeable after incubation day 

2, at all concentrations assessed, showing that Ba toxicity kinetics is faster than that of the other 

PAHs tested. Py had a lower depletory effect than Ba and Ph, observable in the higher 

concentrations (1000 ppm d.s.), while An treatments did not show effects on S. quadricauda. 

These results are consistent with those obtained by other authors (Bastian and Toetz 1982; 

Nagpal 1993; WHO 2004), who hold that Ba is one of the most toxic PAHs for algae. Toxicity 

levels found in the literature on Ph, An and Py vary widely, depending on bioassay conditions and 

species used (Milleman et al. 1984; Gala & Giesy 1994; Okay 2002; Aksmann and Tukaj 2004; 

Echeveste et al. 2010). Differences between the PAHs used can be explained by the structural 

differences in their molecules, both for the aromatic ring number and for their structural 

complexity. Toxicity not only increases with ring number (Millemann et al. 1984; Nagpal 1993; 

WHO 2004; Engraff et al. 2011; Seiler et al. 2014), those with four rings (Ba and Py) are more 

toxic than those with three (Ph and An), but also, with less linear structures with “bay regions” (Ba 

and Ph) (Boström et al. 2002). 

Due to the fact that contamination showed negative effects on algae, and these effects were 

related to the PAHs which also modified nutrients availability in solution, a bioassay (Number 4) 
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was performed without sediments, to avoid any possible effect of sediment nutrient availability on 

algae growth. Results showed that the deleterious effects on algae in bioassays 2 and 3 are more 

likely related to the direct toxic effect of PAHs than to an indirect effect through variations in water 

nutrients, as supported by previous research (Del Vento and Dachs 2002; Aksmann and Tukaj 

2004). In bioassay 4 the effects of PAH contamination on algal abundance were observed for all 

PAHs and at lower concentrations than those that showed effects in the bioassay with sediments. 

This is due to the absence of PAH adsorption on sediments, which reduces PAH bioavailability. 

This reduction when sediments are present is widely documented (Adams et al. 1985; Swartz et 

al. 1989), and could be also explained by a calculation of partition index between sediments and 

algae (Online resource 1), estimated from PAH physicochemical parameters as octanol:water 

partition coefficient (Kow), solubility (S) and Koc (Table 1). This index was similar for all PAHs used 

and showed that approximately 50 % of PAH total amount were associated with the sediment 

phase. On the other hand, Smedes et al. (2013) found there is a fraction of the total PAHs in 

sediments (at least 50 %) that is “inaccessible” and it is not available for release. So PAH 

concentrations in algae in bioassay 3 are likely to be even lower. This contrasts with the higher 

decay effect of all PAHs on S. quadricauda in bioassay 4, where PAH distribution strongly shifted 

to algal surface, due to their very slow water solubility (Table 1). In bioassay 3, when PAH 

bioavailability is lower, dissimilar decay effects seem to depend mainly on PAH toxicity, while in 

bioassay 4, with higher PAH bioavailability, the four PAHs used showed the same deleterious 

effect on algae. 
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Table 1: Physicochemical parameters of the PAHs used in this work (Anthracene (An), Pyrene (Py), 

Phenanthrene (Ph) and Benz(a)anthracene (Ba)). 

PAH log Kow
a
 S (mg.L

-1
)
(a)

 log Koc
(b)

  

An 4.54 0.045 4.33  

Py 5.18 0.132 4.97  

Ph 4.57 1.100 4.36  

Ba 5.91 0.011 5.70  
(a)

Mackay et a,(1998). 

(b)
Karickhoff et al (1979). 

Conclusions 

Contamination by PAHs in Los Barreales reservoir sediments at the concentrations used in these 

bioassays modifies nutrient release to the water column and it also affects the growth of the 

dominant phytoplankton species Scenedesmus quadricauda at concentrations of at least 50 ppm 

of Ba, 250 ppm of Ph and 1000 ppm of Py. These results indicate that bioassays with 

autochthonous algae species of the reservoir are useful to detect the effect of PAH contamination 

on sediments, and constitute the first approach to create a fast monitoring tool to assess the effect 

of oil spills on the Vaca Muerta geologic formation area. 
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Figure Legends 

Fig. 1 Sample site at Los Barreales reservoir and its geographic location 

Fig. 2 Water nutrient (SRP and N-NH4
+
) concentrations after incubation day 2 with anthracene 

(An), pyrene (Py), phenanthrene (Ph) or benz(a)anthracene (Ba) contaminated sediments, at 

different concentrations (0 (basal) - 1000 ppm d.s.). (*) Significant differences with control. 

Fig. 3 Total algal abundance and chlorophyll a concentrations in water column of bioassays with a 

culture of Los Barreales reservoir phytoplankton and phenanthrene contaminated sediments, at 

different concentrations (0 (basal) - 1000 ppm d.s.), after 0, 7 and 14 days of incubation. (*) 

Significant differences with control 

Fig. 4 Scenedesmus quadricauda abundance in bioassays with uni-algal cultures and 

phenanthrene contaminated sediments, at different concentrations (0 (basal) - 1000 ppm d.s.), 

after incubation days 7 and 14. (*) Significant differences with control 

Fig. 5 Scenedesmus quadricauda abundance in bioassays with uni-algal cultures and anthracene, 

pyrene, phenanthrene or benz(a)anthracene contaminated sediments, at different concentrations 

(0 (basal) - 1000 ppm d.s.), after 2 and 7 days of incubation. (*) Significant differences with control 

Fig. 6 Chlorophyll a concentration in bioassays with Scenedesmus quadricauda uni-algal cultures 

and anthracene, pyrene, phenanthrene or benz(a)anthracene contaminated sediments, at 

different concentrations (0 (basal) - 1000 ppm d.s.), after 2 and 7 days of incubation. (*) Significant 

differences with control 

Fig. 7 Scenedesmus quadricauda abundance in bioassays with anthracene (An), pyrene (Py), 

phenanthrene (Ph) or benz(a)anthracene (Ba) added to uni-algal cultures, without sediments, at 
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different concentrations (named 0 - 1000 ppm d.s. as if sediments were present). (*) Significant 

differences with control 

Figures were made by using Microsoft Office Excel 2007, Microsoft Office Picture Manager 

and Gimp Image Editor. 
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Estimation of Partition index 

In order to evaluate PAH bioavailability when sediments were present in bioassay 3, PAH distribution 

between two hydrophobic phases (sediment/polymer) was estimated as proposed by Smedes et al. (2013): 

                                                                                            (1) 

where Np is the amount of PAHs in the polymer (g), Ns,0 is the initial amount of PAHs in sediments (g), mp 

and ms are the masses of polymer and sediments (g), respectively, Kpw (L.kg
-1

) is the polymer-water partition 

coefficient, and Ksw (L.kg
-1

) is the sediment-water partition coefficient. The water phase is not included in 

the denominator because its capacity is negligible compared to the other compartments (Smedes et al. 

mailto:leandrorotondo@comahue-conicet.gob.ar


 

243 

 

2013). In the present paper, the second hydrophobic phase is represented by algal cells. In accordance with 

Hung et al. (2014), PAH distribution between the aqueous phase and algal cells is dominated by the lipid-

water partition coefficient (Ktw: triolein-water partition coefficient), showing that the influence of proteins 

or carbohydrates on the adsorption of hydrophobic compounds is negligible compared to lipids on their 

surface. The lineal relationship between Ktw and lipid-normalized algae-water partition coefficient (Kaw/lipid) 

(Hung et al. 2014) was calculated from equations (2) and (3): 

log Ktw = 1.12 (±0.03) log Kow − 0.64 (±0.24)                                                                   (2) 

log Kaw/lipid = 0.983 (±0.014) log Ktw + 0.134 (±0.061)                                                            (3) 

where Kow is the octanol-water partition coefficient of each PAH (Table 1). The algae-water partition 

coefficient (Kaw) was calculated by normalization with algal lipid content  (fl) (Kaw = Kaw/lipid . fl) by using 

the value obtained by Hung et al. (2014) for Chlorella sorokiniana (fl = 0.136), assuming that its lipid 

content is similar to that of the green alga evaluated in this work: S. quadricauda. 

By replacing Kp with Kawin equation (1), equation (4) is obtained, which allows estimating the relationship 

between the amount of PAHs in algal and sediment phases: 

                                                                                  (4) 

where Na is the amount of PAHs in algal phase (g), ma is the mass (kg) of algal phase, and Ksw is the 

sediment-water partition coefficient, calculated from the organic carbon-water partition coefficient (Koc) of 

each PAH by normalization with organic carbon fraction of the sediments (foc) (Ksw = Koc . foc), in 

accordance with Karickhoff et al. (1978). ma was calculated from S. quadricauda biovolume, estimated in 

accordance with Hillebrand et al. (1999), and its abundance in the initial culture used for bioassays. foc was 

assumed to be half of TC. 
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Percentages of PAHs associated to algal phase over the initial amount present in sediments in bioassay 3 are 

shown on Table 1, as well as the different PAH parameters used to estimate partitioning indexes. These 

percentages are similar for all PAHs used, ranging between 44.4 % (An) and 52.3 % (Ba) of the total PAH 

amount. 

Partition indexes in bioassay 3 show a clear effect of the presence of sediments which, despite their lower 

affinity to PAHs than algal cells (Ksw < Kaw, Table 1), represent in this case a mass fifty times greater than 

algae. 

Table 1: Physicochemical parameters of the PAHs used in this work (Anthracene (An), Pyrene (Py), 

Phenanthrene (Ph) and Benz(a)anthracene (Ba)), and partition index estimated for bioassay 3 (Na/Ns). 

PAH log 

Kow
a 

S (mg.L-

1)(a) 

log Koc
(b) log Ksw log Ktw

(c) log Kaw/lipid
(d) log Kaw ma (g) ms (g) Na/Ns 

An 4.54 0.045 4.33 2.03 4.44 4.50 3.63 0.01 0.5 0.44 

Py 5.18 0.132 4.97 2.67 5.16 5.21 4.33 0.01 0.5 0.48 

Ph 4.57 1.100 4.36 2.06 4.48 4.54 3.66 0.01 0.5 0.45 

Ba 5.91 0.011 5.70 3.40 5.98 6.01 5.14 0.01 0.5 0.52 
(a)

Mackay et al. (1998). 

(b)
Karickhoff et al. (1979). 

(c)
From equation (2). 

(d)
From equation (3). 
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11. Anexos 

 

I: Reactivos utilizados 

1-naftiletilendiamina, puro , Biopack® 

Acetona (C3H6O), Pro-análisis, Cicarelli® 

Ácido acético (C2H4O2), 99,5 % Pro-análisis, Cicarelli® 

Ácido ascórbico (C6H8O6), Pro-análisis, Cicarelli® 

Ácido clorhídrico (HCl), 36,5-38 % Pro-análisis, Cicarelli 

Ácido fosfórico (H3PO4), 85 % Pro-análisis, Cicarelli® 

Ácido sulfúrico (H2SO4), 95-97 %, Merck® 

Antraceno (C14H10), 96 %, Merck® 

Benzo(a)antraceno (C18H12) , 99 %, Aldrich® 

Bicarbonato de sodio (NaHCO3), Pro-análisis, Cicarelli® 

Cloruro de amonio (NH4Cl), Pro-análisis, Biopack® 

Etilendiaminotetraacétato de sodio (EDTANa2), Pro-análisis, Merck® 

Fenantreno (C14H10), 97 %, Sigma® 

Formol (CH2O), 40 %, Biopack® 

Hidróxido de sodio (NaOH), purio, Merck® 

Ioduro de potasio (IK), 99 %, Cicarelli® 

Kit Ureasa (para determinación de N-NH4
+), reactivo A: nitroferricianuro de sodio y 

fenol; reactivo B: hidróxido de sodio e hipoclorito de sodio, Wiener Lab® 

Lugol (I2/KI), 0,3-0,4 % en I2, Biopack® 
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Molibdato de amonio tetrahidrato ((NH4)6Mo7O24.4H2O), Pro-análisis, Cicarelli® 

n-Hexano (C6H14), Pro análisis, Biopack® 

Nitrato de sodio (NaNO3), Pro-análisis, Merck® 

Nitrito de sodio (NaNO2), Pro-análisis, Merck® 

Oxalato de potasio (K2C2O4.H2O), > 99 %, Emsure® 

Permanganato de potasio (KMnO4), Pro-análisis, Cicarelli®  

Peróxido de hidrógeno (H2O2), 31,6 %, Anedra® 

Persulfato de potasio (K2O8S2), > 99 %, Emsure®  

Pireno (C16H10), 95 %, Sigma® 

Sulfato de cobre pentahidratado (CuSO4.5H2O), Pro-análisis, Biopack® 

Sulfanilamida (C6H8N2O2S), > 98 %, Sigma-Aldrich® 

Sulfato ferroso (Fe2SO4.7H2O), 99 %, Cicarelli® 

Tartrato de sodio y potasio tetrahidratado (KNaC4H4O6.4H2O), Pro-análisis, 

Cicarelli® 

Tiosulfato de sodio (Na2S2O3.5H2O), 99,5 %, Anedra® 
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 II: Medios de cultivo 

Medio de cultivo Hill (1970) modificado: 

Composición por 1 L de solución: 

20 mL KNO3 1 M 

10 mL MgSO4 0,1 M 

5 mL CaCl2 0,1 M 

10 mL KH2PO4 0,1 M 

0,6 mL Vitamina B12 + biotina + tiamina 

20 mL Micronutrientes (N(CH2COOH)3; Na2B4O7; CuSO4; CoCl2; MnCl2; ZnSO4; 

(NH4)6Mo7O24; FeSO4) 

 

Medio de Cultivo R2A (Reasoner y Geldreich, 1985) 

Composición en g.L-1 de agua bidestilada: 

0,5 g Extracto de Levadura 

0,5 g Proteasa peptona 

0,5 g Casamino 

0,5 g Glucosa 

0,5 Almidón soluble 

0,3 Ácido pirúvico 

0,3 g K2HPO4 

0,005 g MgSO4 

15 g Agar Agar polvo 
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El pH se ajustó a 7,2 con una solución de NaOH o HCl 10 % y se esterilizó en 

autoclave a 121ºC durante 15 minutos. 

 

Solución Fisiológica 0,9% (P/V) 

Composición en 100 mL de agua bidestilada: 

0,9 g NaCl 
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III: Gráficos LC50 

 
 

 
 

Mortalidad de S. quadricauda en el ensayo 3, luego de 2 y 7 días de incubación con diferentes 
HAPs. No se realizó la estimación del LC50 para benzo(a)antraceno debido a la falta de datos 

entre 0 y 50 ppmss. 
 

   

Distribución probit y cálculo de LC50 para los tratamientos con fenantreno a 2 y 7 días. 
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IV: Composición del petróleo crudo 

Datos aportados por el el Centro de Investigación y de Estudios Avanzados (CINVESTAV) del 

Instituto Politécnico Nacional, Merida, México, con la contribución del Consorcio de Investigación 

del Golfo de México (CIGoM). 

Petróleo crudo ligero de la empresa Petroleos Mexicanos (PEMEX): 

ND = No Detectable 

Compuesto  g Kg
-1

 

C10 6,4638 

C11 7,1518 

C12 7,5739 

C13 6,6046 

C14 6,3760 

C15 6,0280 

C16 6,1929 

C17 3,5539 

PR 1,6588 

C18 3,2564 

FT 1,5948 

C19 3,0812 

C20 2,4660 

C21 1,9595 

C22 1,7334 

C23 1,4018 

C24 1,3479 

C25 1,2140 

C26 1,1416 

C27 1,0204 

C28 0,8869 

C29 0,8295 

C30 0,7058 

C31 0,7068 

C32 0,7125 

C33 0,6545 

C34 0,6378 

C35 0,5553 

C36 0,2971 

C37 0,3903 

C38 0,2552 

C39 0,1581 

C40 0,1288 
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Compuesto  g Kg
-1

 

ALIFÁTICOS TOTALES 78,7392 

 NAFTALENO 1,2625 

 2-METILNAFTALENO 1,5744 

1-METILNAFTALENO 0,1506 

BIFENIL 0,4363 

2,6-DIMETILNAFTALENO 0,3703 

ACENAFTILENO 0,0150 

ACENAFTENO 0,3761 

2,3,5-TRIMETILNAFTALENO 0,0063 

FLUORENO 0,0099 

DIBENZOTIOFENO 0,1614 

FENANTRENO 0,0263 

ANTRACENO 0,1300 

1-METILFENANTRENO 0,0686 

FLUORANTENO ND 

PIRENO 0,0787 

CRISENO 0,0021 

BENZO A ANTRACENO 0,0118 

BENZO B FLUORANTENO 0,0132 

BENZO K FLUORANTENO 0,0019 

BENZO E PIRENO 0,0031 

BENZO A PIRENO ND 

PERILENO 0,0068 

INDENO 1,2,3,CD PIRENO 0,0019 

DIBENZO AH ANTRACENO ND 

BENZO GHI PERILENO 0,0019 

C19_tricyclic_terpene 0,0026 

C20_tricyclic_terpene 0,0038 

C21_tricyclic_terpene 0,9000 

C22_tricyclic_terpene 1,9012 

C23_tricyclic_terpene 2,6396 

C24_tricyclic_terpene 1,3968 

C25_tricyclic_terpene 7,0013 

C26_tricyclic_terpene 3,4739 

C27_tetracyclic_terpene 1,9913 

C27_tetracyclic_terpene 6,5583 

C28_tetracyclic_terpene 1,3887 

C28_Tetracyclic_terpene. 1,8350 

Ts:18a(H),21b(H)-22,29,30-Trisnorhopane 5,1739 

Tm:17a(H),21b(H)-22,29,30-Trisnorhopane 8,1585 
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Compuesto  g Kg
-1

 

17a(H),18a(H),21b(H)-28,30-Bisnorhopane ND 

17a(H),21b(H)-30-Norhopane 22,3834 

17a(H),21b(H)-30-oleonano 4,2654 

17a(H),21b(H)-Hopane 21,1969 

17b(H),21a(H)-Hopane 1,7844 

22S-17a(H),21b(H)-30-Homohopane 13,5359 

22R-17a(H),21b(H)-30-Homohompane 11,4460 

Gamacerano 2,2909 

22S-17a(H),21b(H)-30,31-Bishomohopane 7,7822 

22R-17a(H),21b(H)-30,31-Bishomohopane 5,2319 

22S-17a(H)21b(H)-30,31,32-Trishomohopane 5,5104 

22R-17a(H),21b(H)-30,31,32-Trishomohopane 3,4791 

22S-17a(H),21b(H)-30,31,32,33-Tetrakishomopane 3,7975 

22R-17a(H),21b(H)-30,31,32,33-Tetrakishomohopane 2,3789 

22S-17a(H),21b(H)30,31,32,33,34-Pentakishomohopane 3,5942 

22R-17a(H),21b(H),30,31,32,33,34-Pentakishomohopane 2,2837 

C20-5a(H),14a(H),17a(H)-sterane 2,7755 

5b_Pregnano 0,9535 

C21-5a(H),14b(H),17b(H)-sterane 5,4765 

C22-5a(H),14b(H),17b(H)-sterane 2,1541 

C27-20S-13b(H),17a(H)-diasterane 4,5156 

C27-20R-13b(H),17a(H)-diasterane 2,4107 

C27-20S-13a(H),171b(H)-diasterane 1,2062 

C27-20R-13a(H),17b(H)-diasterane 2,6174 

C28-20S-13b(H),17a(H)-diasterane 2,6355 

C29-20S-13b(H),17a(H)-diasterane 4,6526 

C29-20R-13a(H),17ba(H)-diasterane 2,9457 

C27-20S-5a(H),14a(H),17a(H)-cholestane 3,3981 

C27-20R5a(H),14b(H),171b(H)-Cholestane 6,2547 

C27-20S-5a(H),14b(H),171b(H)-cholestane 3,1851 

C27-20R-5a(H),14a(H),17a(H)-cholestane 2,4916 

C28-20S-5a(H),14a(H),17a(H)-ergostane 1,4944 

C28-20R-5a(H),14b(H),17b(H)-ergostane 3,0696 

C28-20S-5a(H),141b(H),17b(H)-ergostane 3,3291 

C28-20R5a(H),14a(H),17a(H)-ergostane 2,0585 

C29-20S-5a(H),14a(H),17a(H)-stigmastane 2,6854 

C29-20R-5a(H),14b(H),17b(H)-stigmastane 4,4314 

C29-20S-5a(H),14b(H),17b(H)-stigmastane 3,1595 

C29-20R-5a(H),14a(H),17a(H)-stigmastane 3,3095 

 



 

254 

 

V: Cromatogramas 

 

Cromatogramas para ensayos en suelo control (a), con 500 ppmss de BaA iniciales (b) y 1000 

ppmss de BaA iniciales (c), luego de tratamiento con FN. Tiempo de retención del BaA = 39,8 min. 

(a) 

(b) 

 

(c) 

 



 

255 

 

 

Cromatogramas del standard de 80 ppm de HAPs (a), suelo con 1000 ppmss de Fen iniciales, 

tratado con PS (b) y sedimento con 1000 ppmss de Fen iniciales, tratado con PM (c). Tiempo de 

retención del Fen = 32,6 min. 


