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ResumMEN. El estudio de la calidad ambiental de los grandes rios —como el Parana— es un desafio para las
diferentes disciplinas de las ciencias ambientales. Considerando que la calidad del agua de los rios depende
principalmente de los aportes de contaminantes a través de los afluentes, bajo un enfoque multidisciplinario
evaluamos la calidad ambiental de los afluentes del rio Parana en la Argentina, cuyas subcuencas se asocian
a diferentes niveles y tipos de antropizacion. También discutimos la aptitud de diferentes herramientas de
diagndstico que se usan para estudiar la calidad de los cuerpos de agua vinculados a paisajes rurales y
propusimos un nuevo indicador de facil medicion para cuantificar el nivel de antropizacién en estos ambientes.
Se seleccionaron 6 sitios de muestreo (SM) asociados a diferentes niveles de antropizacion (considerando
actividades agricolas o ganaderas [A/G] y urbanas o industriales [U/I]). Se midieron in situ los parametros
generales de calidad del agua y se tomaron muestras de agua y sedimentos para su evaluacion fisica, quimica,
microbioldgica y ecotoxicoldgica. La toxicidad de las muestras se analizé mediante una bateria de bioensayos
(Daphnia magna, Hyalella curvispina y Lactuca sativa). La frecuencia de los bioensayos que mostraron efectos
significativos se correlacioné de manera positiva con la antropizacion. En particular, Lactuca sativa fue sensible
a los contaminantes de origen A/G, mientras que los crustaceos, a los de origen U/I. La combinacién de
actividades U/l y A/G aumentd la complejidad toxicoldgica de los cuerpos de agua, lo cual genera mayores
efectos adversos. Aunque en las zonas rurales, las actividades de U/I representaban una escala notablemente
pequeia en relacién con las de A/G, su contribucién al deterioro de la calidad toxicoldgica de los cuerpos de
agua seria significativa.

[Palabras clave: calidad de agua, calidad de sedimentos, nivel de antropizacién, ecotoxicologia, uso del
suelo]

ABsTRACT. Is there a relationship between the quality of surface watercourses associated with rural landscapes
and the level and type of anthropization in the zone of influence? The study of the environmental quality
of the largest rivers such as the Parana, is a challenge for the different disciplines of environmental sciences.
Considering that the water quality of the largest rivers is mainly affected by the contributions of pollutants
through the tributaries, we evaluate, using a multidisciplinary approach, the environmental quality of the
tributaries of the Parana River in Argentina, whose subbasins are associated with different levels and types of
anthropization. We also discussed the aptitude of different diagnostic tools used to study the quality of water
courses associated with rural landscapes and proposed a new indicator of easy measurement to quantify the
level of anthropization in these environments. We selected 6 sampling sites (SM) related with different level
of anthropization, considering agricultural and/or livestock (A/G) and urban or industrial (U/I) activities. The
general parameters of water quality were measured in situ, and water and sediment samples were taken for
physical, chemical, microbiological and ecotoxicological evaluation. The toxicity was evaluated by a battery
of bioassays (Daphnia magna, Hyalella curvispina and Lactuca sativa). The frequency of bioassays that show
significant effects correlated positively with anthropization. Lactuca sativa was particularly sensitive to pollutants
of A/G origin, while crustaceans, to those from U/I. The combination of U/I and A/G activities increased the
toxicological complexity of the watercourses, producing greater adverse effects. Although, in the rural areas
the U/I activities represented a scale notably small in relation to A/G, their contribution to the deterioration of
the toxicological quality of watercourses appeared significant.

[Keywords: water quality, sediment quality, anthropization level, ecotoxicology, land use]
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INTRODUCCION

En el marco de la gestion ambiental de los
cuerpos de agua dulce es fundamental contar
con un diagnostico adecuado para poder
tomar decisiones de manejo apropiadas
(Vorosmarty et al. 2010). Sin embargo, en
el caso de los grandes rios, el estudio de
su calidad ambiental es un reto para las
ciencias ambientales debido a la presencia de
conflictos sociales, la gran diversidad de dafios
antropogénicos y las grandes extensiones
territoriales involucradas, que conllevan
graves problemas logisticos (Habersack and
Samek 2016). Existe poca informacién sobre
la calidad ambiental global de los grandes
rios del mundo, concentrandose la mayoria
de los estudios en sectores especificos de
relativamente poca extension territorial
asociados a usos del suelo urbano/industrial
(Riba et al. 2004; Mehler et al. 2011).

El rio Parana se encuentra entre los 20 rios
mas grandes del mundo y es el segundo mas
largo de América del Sur, detras del Amazonas,
motivo por el cual fue clasificado como uno
de los mega-rios del mundo (Latrubesse 2008).
Desde su origen en la confluencia de los rios
Grande y Paranaiba hasta su desembocadura
en el estuario del Rio de La Plata, recorre 4880
km en los territorios de Brasil, Paraguay y la
Argentina, atravesando grandes ciudades,
extensas areas rurales dominadas por cultivos
y regiones pristinas donde la actividad
antropica es baja o nula (Metcalfe et al. 2020).
Especificamente en la Argentina, el Delta
Inferior del Parana (Figura 1) es el sector
mas estudiado porque concentra la mayor
densidad poblacional del pais (Puig et al.
2015), mientras que en el resto del territorio,
el rio recorre sobre todo dreas dominadas por
paisajes rurales con aglomeraciones urbanas
de baja a media densidad.

En los ultimos afos, el término ‘rural’ dejé
de ser sinénimo de agricultura o de ganaderia
y se transformo en espacios multifuncionales,
heterogéneos y dinamicos en los que el
uso del suelo agropecuario se mezcla con
usos urbano/industriales (Tadeo 2010). En
general, los estudios cientificos que evaltian
las influencias ambientales de las actividades
antropicas sobre cursos de agua superficiales
de regiones consideradas rurales se han
centrado en la agricultura o la ganaderia, sin
una aproximacién a los potenciales efectos de
la urbanizacién y la industrializacion debido a
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que la superficie destinada a estas actividades
en estos sectores suele ser relativamente
pequena (Elorriaga et al. 2013; Mesa et al.
2015). Sin embargo, monitoreos de los tltimos
10 afios sobre parametros generales de calidad
del agua y contaminantes especificos, que
nuestro grupo viene llevando adelante en el
tramo del rio Parana perteneciente al territorio
argentino (excepto el Bajo Delta del Parana),
muestran que los afluentes del rio Parana con
menor calidad estan asociados a condiciones
anoxicas donde prevalecen altos contenidos
de sulfuros (SAyDS-PNA-UNLP 2007; Peluso
et al. 2013a). Estos sectores, a su vez, estan en
su mayoria relacionados con los aportes de
materia organica de diversas actividades
antropicas combinadas. Esto sugiere que, si
bien en términos de superficie, las actividades
urbano/industriales son relativamente
pequenas, la influencia de estos usos de
suelo en sectores rurales sobre la calidad
de los cuerpos de agua superficiales podria
ser mayor que la que se creia (Cheng et al.
2022).

Dada la heterogeneidad de actividades
antropicas que se desarrollan en este tipo
de cuencas, es importante usar herramientas
de disciplinas diferentes de las ciencias
ambientales (i.e., fisicoquimica ambiental,
microbiologia y ecotoxicologia), considerando
distintas matrices ambientales (i.e., columna
de agua y sedimento). La informacion que se
obtiene es diferente y complementaria, como
resultado de la forma en que los contaminantes
y susmetabolitosde degradacionsedistribuyen
dentro de estos sistemas (Volaufova and
Langhammer 2007; Rimoldi et al. 2018).

Teniendo en cuenta que la calidad del agua
del rio Parana depende sobre todo del régimen
hidrico y de los aportes de contaminantes a
través de los afluentes (Peluso et al. 2013a;
Puig et al. 2015), se plantean como objetivos
principales del presente estudio: a) determinar
la calidad de las aguas y los sedimentos de
la desembocadura de seis afluentes del
rio Parana cuyas subcuencas se asocian a
diferentes niveles y tipos de antropizacion
representativos de los paisajes rurales que
dominan la cuenca del rio Parana en la
Argentina; b) evaluar la aptitud de diferentes
herramientas de diagndstico utilizadas para
estudiar la calidad de los cuerpos de agua
asociados a paisajes rurales, y c) proponer
un nuevo indicador de facil mediciéon para
cuantificar el nivel de antropizacion en estos
ambientes.
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MATERIALES Y METODOS

Area de estudio y seleccion de sitios de muestreo

El drea de estudio abarca la cuenca superior y
media, y el sector superior de la cuenca inferior
del rio Parana en el territorio argentino.
A partir del monitoreo que el grupo de
investigacion viene realizando desde hace
10 anos y que comprende en promedio 20
sitios de muestreo correspondientes a las
desembocaduras de los afluentes del rio
Parana, se seleccionaron seis sitios para el
presente estudio. La seleccion de los sitios de
muestreo (SM) se realizd en base a los usos del
suelo predominantes en las margenes de los
cuerpos de agua y a nuestros conocimientos
previos del area de estudio (SAyDS-PNA-UNL
2007; Peluso et al. 2013a; Ronco et al. 2016;
Etchegoyen et al. 2017). Asi, se seleccionaron
los siguientes cuerpos de agua superficiales:
Arroyo Monte Lindo (ML), Rio Negro (Ne),
Rio Santa Lucia (SL), Rio Feliciano (Fel), Rio
Carcarana (Car) y Arroyo San Lorenzo (SLo)
(Figura 1), cuyas caracteristicas generales se
describen en la Tabla 1.

Estos cuerpos de agua se encuentran
en una longitud de ~1000 km a lo largo
del cuerpo principal del rio Parana. En
términos generales, el paisaje de la region
estd dominado por llanuras fértiles donde
predomina la agricultura y, en menor medida,
la ganaderia junto con asentamientos urbanos
dispersos. Estos suelos estan atravesados por
rios y arroyos de orden pequefio a mediano,
cuyas aguas desembocan sobre todo en el rio
Parand. Considerando el nimero de complejos
productivos industriales y agricolas presentes
como indicador de la diversidad productiva
(CEPAL 2015), el area de estudio se compone
de 3 microrregiones: la primera, al norte, poco
diversa (ML); 2) la segunda, de diversidad
media, en la parte central (Ne, SLu y Fel), y
un ultimo tercio que contiene un gran niimero
de complejos productivos, al sur (Car y SLo).

Nivel de antropizacion en el drea de influencia de
los sitios de muestreo

Para evaluar la asociacion entre el nivel
de antropizacién y las variables fisicas,
quimicas, microbioldgicas y ecotoxicoldgicas,
cuantificamos la antropizacion de cada uno de
los cuerpos deaguasuperficialesestudiados.La
zona de influencia del SM se estableci6 dentro
de los primeros 100 km aguas arriba del SM,
tanto para indicadores de actividad agricola/
ganadera (A/G) como urbano/industrial (U/I),

que son las principales actividades humanas
que transforman el ambiente en las zonas
rurales (Bagan and Yamagata 2014). Estudios
previos enfatizan que los usos del suelo
asociados a los margenes de los cuerpos de
agua superficiales son los que mas influyen
sobre la calidad del agua del cuerpo receptor
(Tran et al. 2010). Por lo tanto, teniendo en
cuenta que los contaminantes de origen U/I
suelen alcanzar estos ecosistemas sobre todo
a través de fuentes puntuales o por escorrentia
asociada a sectores concretos, los indicadores
asociados a actividades U/I se midieron en
forma lineal en los margenes de los rios. En el
caso de la actividad A/G, los contaminantes
alcanzan los cuerpos de agua superficiales
principalmente por escorrentia superficial y
sub-superficial o deriva, motivo por el cual
la estimacion se realizé considerando el area
que involucra 2.5 km a cada margen del curso
principal.

Para seleccionar los indicadores se considerd
que tengan a nuestro criterio relacion directa
con la llegada de contaminantes al cuerpo de
agua y que sean facilmente medibles (que no
requieran de equipamiento o conocimientos
especificos). De esta forma, los valores para los
indicadores Distancia entre el SM y la ciudad,
y Contacto directo entre la ciudad y el cuerpo
de agua, relacionados con la actividad U/I,
se estimaron utilizando el Software Google
Earth Pro, midiendo las distancias a través
del contorno del curso principal del cuerpo
de agua y de informacion del censo nacional
poblacional del afio 2010 realizado por el
Instituto Argentino de Estadistica y Censos
(INDEC 2010 —numero de habitantes—)
para la variable ‘nimero de habitantes’. En
estos casos, considerando que el ingreso
de contaminantes al cuerpo de agua es
proporcional al nimero de habitantes y
que la probabilidad de deteccién de esos
contaminantes en el SM es inversamente
proporcional a la distancia entre el SM y la
ciudad, unificamos esa informacién en un
unico valor (Factor urbano), de la siguiente
manera:

Factor urbano = NH/(DCSM + 1)
Ecuacién 1

donde NH es el nimero de habitantes, y
DCSM, la distancia (km) entre el conglomerado
urbano y el sitio de muestreo. Es importante
mencionar que para el SM Car se calcul6 el
cociente para cada aglomeracion urbana y se
usé la media de los valores obtenidos para
calcular el nivel de antropizacion.
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Con respecto a la actividad A/G, para
facilitar la cuantificacion se establecieron
categorias porcentuales (10 categorias de 10
rango porcentuales cada una, asignando el
valor superior del rango a cada categoria) y se
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otorgd un valor de influencia A/G a partir dela
observacion del mapa interactivo de cobertura
de suelos de la Repuiblica Argentina elaborado
por el Instituto Nacional de Tecnologia
Agropecuaria (Ligier et al. 2009), en el area

Tabla 2. Parametros fisicos, quimicos, microbioldgicos y ecotoxicolégicos medidos, metodologias analiticas y
equipamiento utilizado para analizar las muestras de agua y sedimentos de los cuerpos de agua superficiales.

Table 2. Physical, chemical, microbiological and ecotoxicological parameters measured, analytical methodologies and
equipment used to analyse water and sediment samples from surface watercourses.

Matriz Parametro medido Metodologia analitica Equipamiento Referencia
ambiental
Agua Cond. eléctrica’ - Multéparamétrico HORIBA -
Turbidez’ U-52
pH’
Temperatura®
Oxigeno disuelto’
Nitrato™ Reduccion de cadmio Método  Espectrofotometro DR 2800 APHA (1998)
4500-NO3-E y bloque reactor DRB200
Nitrdgeno amoniacal? Método del salicilato (8155) (Hach Instruments)
Nitrito™ Diazotacion (Método 4500-
NO2-B)
Nitrégeno total™ Digestion con persulfato
(Método 10071)
Fosforo total™ Digestion acido-persulfato
(metodos 4500-P, B y E)
Demanda quimica Método de reactor-digestion
de oxigeno (DQO)™ (5220 B)
Alcalinidad™ Método 2320
Sélidos totales Métodos gravimétricos (2540-C)
disueltos™
Coliformes totales™ Método del nimero mas
probable (9221B)
Coliformes fecales™ Método del numero mas
probable (9221E)
Demanda biolégica Método 5210 D
de oxigeno (DBO5)?
Cadmio™ Digestién en horno microondas Espectrofotémetro de APHA (1998)
Cobre[1]® (metodo 3030K) absorcion atémica Shimadzu
Arsénico? Modelo AA 6800, conectado
Plomo™ a un atomizador de horno de
Cromo™ grafito Modelo GFA-EX7
Sedimentos ~Granulometria™ Tamizado y sedimentacion. Day (1965);
Tamiz 63 um para retencion de Folk (1974)
arena. Método de la pipeta para
determinacion de finos[2]
Materia organica™ Pérdida por ignicién Mufla a 550 °C
Sulfuros® Meétodo 9030 USEPA (1996a)
Cadmio™® La digestion de las muestras se Espectrofotometro de USEPA (1996%)
Cobre™ realizo seguin el método 3050  absorcién atomica de llama
Arsénico? directa Shimadzu Modelo
Plomo™ AA 6800
Cromo™
Bioensayos de toxicidad
Agua Sedimento Organismo diagnostico Tiempo de exposicion, Referencia
punto final
Directo Elutriado Daphnia magna 48 horas, mortalidad USEPA (2002)
Directo Elutriado Lactuca sativa 120 horas, inhibicion dela ~ USEPA (1996b)
elongacion de la raiz
Directo - Hyalella curvispina 96 horas, mortalidad USEPA (2000),
Peluso et al.
(2011)
--- Directo Hyalella curvispina 10 dias, mortalidad USEPA (2000)
adaptado por
Peluso et al.
(2011)

‘Parametros medidos in situ. "Parametros medidos a bordo de buque cientifico Dr. Leloir SPA-1 de la PNA.
“2Parametros medidos en el laboratorio terrestre de PNA. *Parametros medidos en el laboratorio del Centro

de Investigaciones del Medio Ambiente. Para los bioensa
procesamiento previo; elutriado: se expuso la fraccién so

I

os de toxicidad: directo=la muestra fue expuesta sin
uble de la muestra
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mencionada previamente. Es importante notar
que para este componente no se considero el
cultivo de lefiosas como actividad agricola.
Por ultimo, el nivel de antropizacion de cada
SM se obtuvo como la suma de los niveles de
U/l'y A/G, y el valor resultante se expreso en
porcentaje relativo otorgando el valor 100 al
SM mas antropizado.

Camparfia de muestreo

La campaiia de muestreo se realizo en el
buque cientifico Dr. Leloir SPA-1 de la PNA
durante septiembre de 2015. Los parametros
fisicos, quimicos y microbiolodgicos, los
protocolos de medicién y el equipamiento
usado se resumen en la Tabla 2. Las muestras
de agua y sedimento fueron tomadas por
triplicado en cada sitio de muestreo. Para los
analisis fisicos, quimicos y microbiologicos,
las réplicas fueron integradas en una unica
muestra, mientras que para los analisis
ecotoxicoldgicos se analizaron las réplicas
por separado para poder calcular la variable
‘frecuencia de ensayos ecotoxicoldgicos
que difieren del control de ensayo’. Las
muestras de sedimento fueron tomadas a una
profundidad aproximada de 10 cm utilizando
una draga marca Eckman®.

Algunos de los parametros fisicoquimicos y
microbiolégicos (DBO5, pH, OD, coliformes
fecales, nitratos, fésforo total, temperatura y
sOlidos totales) se integraron en el indice de
calidad del agua elaborado por la Fundacion
Nacional de Saneamiento de los Estados
Unidos (ICA-NSF). Este es uno de los
indices que mas se usan por su facilidad de
interpretacion de un valor tinico que se obtiene
segtin la Ecuacion 2:

ICA(NSF) =Xi_,FP+FE Ecuacioén 2
donde FP es el factor de ponderacion que
puede tomar valores entre 0 y 1; FE representa
el factor de escala, e i es un parametro que
va de 1 a n, siendo n el nimero total de
parametros considerados en el calculo.

También se utilizé un indice de calidad
objetivo desarrollado para condiciones
regionales (Pesce and Wunderlin 2000), cuyos
parametros de normalizacion y ponderacion
fueron adaptados a condiciones locales
utilizando conocimientos propios de la region
de estudio y literatura disponible (Moscuzza
et al. 2007). Este indice se calcul6 segun la
siguiente ecuacion:

_ Efciaw) Ecuaciéon 3

ICA (obj) = )

donde n corresponde al ntmero de
parametros; Ci=valor asignado (en %) a
cada parametro tras la normalizacién, y
Wi=peso asignado a cada parametro (DBO=3;
pH=1; OD=4; nitrato=3; coliformes fecales=4;
temperatura=1; solidos disueltos totales=2;
Ptot=2; COD=3).

La toxicidad de las muestras de agua y
sedimentos se evalué mediante una bateria de
bioensayos de toxicidad estandarizados (Tabla
2) utilizando los crustaceos Hyalella curvispina
(Schomeker Amphipoda: Gammaridae) y
Daphnia magna (Straus Cladocera: Daphnidae),
y la planta vascular Lactuca sativa (L. Asterales:
Asteracea) como organismos de diagndstico.
La toxicidad de la matriz agua se evalud de
forma directa (muestra sin diluciones) en
todos los bioensayos (L. sativa, D. magna y
H. curvispina), mientras que la toxicidad de
los sedimentos se determiné tanto sobre
sedimento completo (con H. curvispina) como
sobre fase acuosa mediante elutriados (con L.
sativay D. magna) obtenidos segtin el protocolo
descrito por la Agencia de Proteccion del
Medio Ambiente de Estados Unidos (USEPA
1998). Para cada bioensayo se controlaron y
mantuvieron constantes las condiciones de
laboratorio (e.g., fotoperiodo, temperatura)
y se siguieron rigurosamente los requisitos
de control y garantia de calidad (graficos de
control) junto con los criterios de aceptabilidad
de los resultados, es decir, un efecto <10% en el
control negativo y un coeficiente de variacion
<30% en el control negativo del ensayo de L.
sativa.

A partir de los resultados ecotoxicologicos,
para cada SM se calculd la frecuencia de
bioensayos que inducen efectos significativos
respecto al control (de aqui en mas, frecuencia)
como: frecuencia = niimero de bioensayos de
toxicidad que causaron efectos significativos
respecto al control / cantidad total de
bioensayos de toxicidad utilizados para
evaluar la calidad de la muestra

Andlisis estadistico

Se realizé la estadistica descriptiva para
las variables fisicoquimicas, microbioldgicas
y ecotoxicologicas. Se realizo un analisis de
componentes principales (ACP) conlamediana
del conjunto de datos de concentracion de
contaminantes en los sedimentos obtenidos
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en cada SM en esta campana de muestreo y
en las anteriores (Material Suplementario-
Tabla S2) (SAyDS-PNA-UNL 2007; Peluso
et al. 2013a; Ronco et al. 2016; Etchegoyen et
al. 2017). Esto se debié a que consideramos
que los sedimentos son indicadores bastante
satisfactorios de la historia del uso del suelo
asociado a un sitio (ya que los contaminantes
suelen tener mayor tiempo de persistencia en
esta matriz ambiental). Como en este analisis
solo se consideraron los contaminantes
de origen antropico, se utilizd el nivel de
enriquecimiento en el caso de los metales
(i.e., Fe, Mn, Cu, Cr, Hg, Ni, Pb, Zn), que se
calculé normalizando los niveles detectados
con la concentracion de hierro de cada muestra
para diferenciar las cargas de contaminacion
de los niveles de fondo (Mucha et al. 2003). El
calculo del factor de enriquecimiento se realizo6
de la siguiente forma (Sinex and Helz 1981;
Rubio et al. 2000):

FE = (M / Fe)muestra / (M / FE)nivel de base
Ecuacion 4

donde FE es el factor de enriquecimiento; (M/
Fé)muestra €5 la relacion entre las concentraciones
del metal y de hierro en lamuestra, y (M/Fe),je
de base €8 la relacién entre las concentraciones
basales del metal y hierro.

Sobre las variables ecotoxicoldgicas se
evaluaron las diferencias entre las muestras
de campo y el control de ensayo mediante
la comparacion de las medias. Se emplearon
las pruebas de Shapiro-Wilk y Levene para
evaluar la distribucién normal de los datos y la
homogeneidad de varianzas, respectivamente.

SLo

Ne

Fel

Sitio de muestreo

SLu

u Actividad Urbano/Industrial

ML

0 20 40 60

Nivel de antropizacion (%)

Actividad Agricola/Ganadera
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Si los datos tenian una distribucién normal y
varianzas homogéneas, se utilizé el analisis
de varianza de una via (ANOVA) y la prueba
a posteriori LSD para evaluar las diferencias
entre los tratamientos. Cuando los datos
porcentuales requirieron normalizacién, se
realiz6é una transformacién arcoseno-raiz
cuadrada antes del andlisis. En los casos en
que no cumplieron los supuestos del ANOVA,
se utilizo la prueba de Kruskal-Wallis y la
prueba de Dunn para las comparaciones
multiples por pares. Las asociaciones entre los
parametros fisicos, quimicos, microbioldgicos
y ecotoxicoldgicos que determinan la calidad
del agua y de los sedimentos, y el nivel de
antropizacion estimado para cada SM se
realizaron mediante correlaciones simples
calculando el coeficiente de Spearman.

ResurtAaDOS Y Discusion

Estimacion del nivel de antropizacién

La estimacién del nivel de antropizacién
asociado a cada uno de los afluentes del rio
Parana estudiados muestra un gradiente de
antropizacion donde el sitio mas antropizado
fue SLo, con la mayor contribucion tanto de
las actividades A/G como U/I (Figura 2). Este
gradiente disminuy6 progresivamente para
Ne y Car. Aunque las diferencias obtenidas
para el nivel de antropizacién entre estos dos
sitios fueron pequenas, la contribucion de
las dos actividades a cada sitio fue bastante
diferente. Mientras que en Ne, la contribuciéon
de la antropizacion procedié sobre todo del
uso del suelo U/I, en Car, las actividades A/G

Figura 2. Nivel de antropizacién
relativo estimado para cada sitio
de muestreo. Las diferentes
tonalidades de gris en las
barras indican la contribuciéon
proporcional (en porcentaje) ala
antropizacion de las actividades
urbanas o industriales (gris
oscuro) y agricolas o ganaderas
(gris claro).

Figure 2. Relative anthropization
level estimated for each
sampling site. The shading of the
bars indicates the proportional
contribution (in percentage)
of the urban and/or industrial
(black) and the agricultural
and/or livestock (light gray)
activities to the anthropization.

80 100
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fueron las principales fuentes de antropizacion
registradas (Figuras 1y 2). El sitio Fel presento
menos antropizacion que los anteriores con un
area de influencia asociada exclusivamente a
un uso A/G. Por ultimo, los sitios SLu y
ML presentaron en general una influencia
antrdpica minima.

Calidad ambiental de los cuerpos de agua
superficiales

Analisis fisico, quimico y microbioldgico:
calidad de agua. La Tabla 3 resume los
parametros fisicos, quimicos y microbioldgicos
obtenidos para las muestras de agua en cada
SM. En términos generales, todos los SM
mostraron niveles bajos de nutrientes, metales,
DBOy coliformes totales y fecales, en relacion
conlos que presentan la mayoria de los cuerpos
de agua superficiales de orden bajo-medio
que escurren enteramente por las principales
urbanizaciones de la Argentina, como el Rio
Reconquista y los arroyos Las Piedras y San

Francisco (Elordi 2016; Kuczynski 2016). Esto
permite concluir que el deterioro del agua de
rios y arroyos asociados a zonas rurales es,
en general, muy inferior que la de cuerpos de
agua de zonas enteramente asociadas a zonas
urbanas.

Los niveles de nutrientes encontrados en los
cuerpos de agua aqui estudiados estan en el
orden de los registrados para otros cuerpos
asociados a paisajes rurales de la Argentina
(Feijoo y Lombardo 2007). Amuchastegui et al.
(2015) observaron que las concentraciones de
nitratos en arroyos rurales estan en particular
asociadas al uso de suelo en zonas riberenas.
En ese estudio, la concentracion de nitrato
super6 1 mg/L cuando el porcentaje de
tierras de cultivo en las zonas riberenas fue
superior al 40%, mas alla del porcentaje de
suelo destinado a cultivo a nivel de cuenca.
En coincidencia, en nuestro estudio, los niveles
mas bajos de nitratos se detectaron en ML, que
es el SM asociado a menor actividad A/G.

Tabla 3. Parametros fisicos, quimicos y microbiolégicos generales de las muestras de agua pertenecientes a los sitios
de muestreo. OD: oxigeno disuelto; STD: s6lidos totales disueltos; DBO,: demanda bioquimica de oxigeno al 5to dia;
DQO: demanda quimica de oxigeno; NMP: niimero mas probable; ICA-NSF: indice de calidad del agua, (Fundaciéon
Nacional de Saneamiento de los Estados Unidos); ICAObj: indice de calidad de agua objetivo; NM: no medido.

Table 3. General physical, chemical and microbiological parameters of the water samples belonging to the sampling
sites. DO: dissolved oxygen; TDS: total dissolved solids; BOD,: biochemical oxygen demand at 5th day; COD: chemical
oxygen demand; MPN: most probable number; WQI-NSF: water quality index, United States National Sanitation
Foundation; ICAObj: objective water quality index); NM: not measured.

Sitios de muestreo

Parametros en agua ML
pH 7.8
Temperatura (°C) 20.8
Turbidez (NTU) 288
OD (mg/L) 5.9
Conductividad (uS/cm) 1237
STD (mg/L) 791
Alcalinidad (mg CaCO,/L) 167.28
Fosforo (mg/L) 0.74
Nitratos (mg/L) 0.4
Nitritos (mg/L) 0.007
Amonio (mg/L) 0.03
DBO, (mg/L) 3
DQO (mg/L) 99
Coliformes totales (NMP/100 mL) 93
Coliformes Fecales (NMP/100 mL) 23

Cd (mg/L) <0.001
Cu (mg/L) <0.013
As (mg/L) <0.015
Pb (mg/L) <0.015
Cr (mg/L) <0.010
ICA-NSF 56.6
ICAODbj 79.5

Ne SLu Fel Car SLo
7.0 7.7 7.7 8.4 7.8
21.1 20.3 19.6 17.8 185
283 214 250 222 214
2.78 7.4 8.74 7.14 7.6
605 115 351 7600 408
452 74 223 4650 272
90.78 39.78 90.27 415.74 48.96
0.55 0.11 0.19 0.60 0.20
1.0 0.7 0.7 0.9 0.8
0.016 0.010 0.004 0.018 0.005
0.15 0.03 0.02 0.09 <0.01
4 <3 <3 5 6

158 129 43 65 26

150 NM NM >2400 1100
9.1 NM NM 460 1100
<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001
<0.013 <0.013 <0.013 <0.013 <0.013
<0.015 <0.015 <0.015 0.066 <0.015
<0.015 <0.015 <0.015 <0.015 <0.015
<0.010 <0.010 <0.010 <0.010 <0.010
53.1 64.0 68.4 47.2 50.5
65.6 81.7 89.0 67.8 73.0

Categorias asociadas a cada indice: ICA-NSF: 0-25, calidad muy mala; 26-50, calidad pobre; 51-70, calidad media;
71-90, calidad buena; 91-100, calidad excelente. ICA obj (Pesce and Wunderlin [2000]): 100-80, calidad buena; 80-
60, calidad media; 60-40, deteriorada; 40-20, mala; 20-0, muy mala.
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En este estudio no se encontraron niveles
cuantificables de metales en ninguna de
los SM, con excepcion del As en Car en
concentracién superior al valor umbral
para consumo humano recomendado por
la Organizacion Mundial de la Salud (OMS
2006) y adoptado por la Argentina (i.e., 10 ug/
L) (ANMAT 2018). Sin embargo, dado que un
estudio epidemiologico realizado por Corey
et al. (2005) reveld un nivel basal elevado de
este metal en el agua de la zona de influencia,
creemos que los niveles detectados en este
SM podrian ser de origen natural. De manera
similar, en monitoreos previos realizados
en estos SM tampoco se detectaron grandes
cantidades de metales en agua, demostrando
que no son contaminantes relevantes para
esta matriz ambiental en estos cuerpos de
agua (SAyDS-PNA-UNLP 2007; Ronco et al.
2016).

Aunque histoéricamente los coliformes se
asocian a contaminacion fecal, en la actualidad
se discute su uso como indicadores porque
muchos coliformes también se pueden
encontrar de forma natural en el agua, en los
suelos y en la vegetacion (Leclerc et al. 2001;
Barrera-Escorcia et al. 2013); los coliformes
termotolerantes (coliformes fecales) son los
que mejor reflejan la contaminaciéon de este
origen (Narvaez et al. 2008). Los niveles mas
altos de coliformes totales se detectaron en
Cary SLo. Si solo se consideran los coliformes
fecales, Car presenta niveles bastante mas bajos
(aunque todavia mas altos que en los otros
sitios) que los de coliformes totales, mientras
que en SLo, ambos pardmetros se encuentran
en niveles similares (Tabla 2). Asi, aunque
ambos SM presentan niveles relativamente
altos de coliformes, en SLo, esa contaminacion
es mayormente de origen fecal, mientras que
en Car, una parte sustancial podria ser natural.
Esta diferencia podria estar relacionada con
la proximidad de SLo a un importante
conglomerado urbano, mientras que la zona
urbana asociada a Car se encuentra en un lugar
mas alejado del punto de muestreo (Figura 1,
Figura 2 y Tabla 1). Es importante notar que el
aporte de coliformes fecales a los cuerpos de
agua producto de las excretas del ganado no
deberia ser subestimado, mas aun teniendo en
cuenta que tanto Car como SLo se encuentran
en la provincia de Santa Fe, que es la segunda
mas importante en producciéon ganadera de
la Argentina. Con respecto al resto de los
parametros generales de calidad medidos,
el SM que evidencié mas alteraciones fue el
Car, en el que los niveles de conductividad
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eléctrica, solidos totales disueltos y alcalinidad
fueron bastante mas altos que en el resto de
los SM. Estos valores son del orden (y estan,
en ciertos casos, por encima) de los niveles
registrados en otros rios y arroyos con alto
impacto urbano (Islam et al. 2015; Elordi 2016;
ACUMAR 2017). El rio Carcarana posee una
red de drenaje compleja que incluye cuerpos
de agua de diferentes 6rdenes; entre ellos, el
rio Saladillo, que presenta niveles elevados de
salinidad de origen natural (Diaz Lozada et.
al. 2015). Por lo tanto, creemos que los niveles
de salinidad y de conductividad eléctrica
registrados en Car son principalmente de
fuentes naturales asociadas a las aguas que
llegan al SM desde el efluente Rio Saladillo, y
no de origen antropico.

El uso de indices de calidad del agua es
una de las estrategias mds utilizadas para el
diagnostico del estado de un cuerpo de agua,
en especial cuando el estudio involucra un
gran namero de muestras o un rio muy grande
(Abdel-Satar et al. 2017). Los dos indices
calculados en este trabajo (ICA-NSF e ICAobj)
ordenaron los sitios de muestreo de forma
similar, con excepcion del Ne, que se ubico (de
menor amayor) en tercer lugar con el ICA-NSF
(Car<SLo<Ne<SLu<Fel<ML)y, en primer lugar,
con el ICAobj (Ne<Car<SLo<ML<SLu<Fel).
Segtin la categorizacién indicada por el ICA-
NSF, SLo y Car deberian clasificarse como de
‘calidad pobre’ (pero con valores cercanos a la
‘calidad media’), mientras que el resto de los
SM se clasificarian como de “calidad media’,
mientras que segtin el ICAobj, los sitios Ne,
Car y SLo se clasificarian como de ‘calidad
media’, y el resto de los SM, en “calidad buena’
(Tabla 3). Estas diferencias entre ambos indices
podria deberse a los valores utilizados para
normalizar los parametros, siendo, en el caso
del ICAobj, normalizados y ponderados segtin
las caracteristicas locales de los cuerpos de
agua.

Andlisis fisico, quimico y microbioldgico:
sedimento de fondo. En términos generales,
los sedimentos de peor calidad fueron los de
los sitios Car y SLo. En la mayoria de los SM no
se detectaron metales, con la excepcion de Cu,
que presento valores de 2.35 mg/kg en SLo y
0.59 mg/kg en ML. Estos valores se encuentran
por debajo de los niveles guia establecidos por
Environment Canada (35.7 mg/kg) (CCEM
2002). Los criterios canadienses se adoptaron
en la Argentina porque nuestro pais no posee
directrices propias. Otra excepcion fue el Pb,
que también se detectd en las muestras de
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sedimento correspondientes a Car (a 34.8 mg/
kg) y SLo (a 43.0 mg/kg), en concentraciones
en el orden de las determinadas en la directriz
correspondiente (i.e., 40.0 mg/kg). Estas
concentraciones estan, ademas, en el orden
de las registradas en rios asociados a zonas
muy urbanizadas (Islam et al. 2015; Xu et
al. 2017). Como ya se mencioné antes, SLo
estd en contacto directo con un importante
conglomerado de U/], en el que se encuentra
una planta petroquimica que podria ser una
fuente potencial de este metal. Si bien desde
hace varios afios en Argentina se limito el
contenido maximo de plomo en combustibles
fosiles (Resolucion 54/1996), este metal no
es biodegradable y presenta una elevada
acumulacién en sedimentos (Shafie et al. 2014).
Por lo tanto, los niveles detectados podrian
estar asociados sobre todo a la produccién
historica de esta planta. Resulta llamativo
que el sitio Car no cuenta con grandes
asentamientos urbanos cercanos al punto
de muestreo, siendo Carcarana el principal
nucleo urbano 80 km aguas arriba. Esta falta
de proximidad sugiere que el contaminante
puede haberse dispersado desde una distancia
considerable aguas arriba de la SM, o bien que
existe en los alrededores del sitio un vertido
puntual de Pb que no fue detectado.

Los sedimentos de Car y SLo presentaron
también los valores mas altos de sulfuros
(Car: 156.7 mg/kg; SLo: 129.6 mg/kg; resto
de los SM: 12-59 mg/kg), cuya presencia se
suele asociar a la digestion anaerobia de
productos biodegradables. Las consecuencias
de la presencia de sulfuros en los sedimentos
se deben analizar con cuidado, ya que, en
sedimentos anoxicos, esa forma reducida
de azufre podria estar regulando la
biodisponibilidad de metales como Cd, Cr,
Ni, Pb y Zn (Di Toro et al. 1992; Chapman
et al. 1998), mientras que en concentraciones
suficientemente elevadas, el anion favorece la
formacion de sulfuros metalicos, cuyas sales
son de muy baja solubilidad. Por lo tanto,
los niveles de metales disueltos en el agua
intersticial se reducen, y asi su disponibilidad
en esta matriz disminuye (Di Toro et al. 1990;
Berry et al. 1996). Ademas, la literatura indica
efectos toxicos directos de los sulfuros sobre
la biota asociados a los sedimentos (Kanaya
et al. 2016).

La representaciéon del ACP dio como
resultado dos conjuntos de SM separados
por el eje correspondiente al componente
1 (que explica 54.4% de la variabilidad). El
primero comprende los sitios que se asocian de

forma estrecha a las aglomeraciones urbanas
(Ne, SLo y Car), donde se observaron altos
enriquecimientos de todos los metales de
origen antrépico. Mientras tanto, el segundo
conjunto contiene los tres sitios con baja
o nula actividad U/I, ML, SLu y Fel. Asi,
principalmente el nivel de metales, y en menor
medida los sulfuros, el carbono organico total
y el fésforo total podrian considerarse buenos
indicadores del impacto de la urbanizaciéon
sobre los cuerpos de agua superficiales de
estas caracteristicas (Figura 4).

Analisis de calidad ecotoxicologica. Cuando
analizamos para cada SM la toxicidad que las

muestras de agua y sedimento indujeron
sobre cada organismo, observamos que SLo
(el SM mas antropizado segtin los datos de la
Figura 1) indujo efectos significativos en todos
los bioensayos de toxicidad. Mientras tanto,
SLu y ML, los sitios que resultaron ser los
menos antropizados, mostraron frecuencias
nulas o muy bajas. Asimismo, las muestras
obtenidas de SM con niveles medios de
antropizacion (Car, Ne y Fel) indujeron
frecuencias intermedias de bioensayos en
los que se observo toxicidad significativa
respecto al control (Figura 3, panel superior).
El uso de las frecuencias de bioensayos con
toxicidad significativa respecto al control
como herramienta para evaluar la calidad
ambiental de cuerpos de agua ya se utilizo en
estudios previos, en los que valores elevados
de este parametro se asociaron a una mayor
complejidad toxicologica relacionada con una
mayor variedad de contaminantes (Demetrio
et al. 2022).

Cuando esta variable fue analizada por
separado para cada matriz ambiental (agua y
sedimento), observamos que los sedimentos
evidenciaronunafrecuenciasignificativamente
mayor de bioensayos en los que las muestras
indujeron efectos significativos respecto al
control (12/18) (P=0.019) que las muestras de
agua, en las que solo 5 de 18 de las pruebas
fueron estadisticamente significativas (Figura
3, panel superior). Este resultado sugiere que
los sedimentos podrian tener una mayor
complejidad toxicoldgica (una amplia
variedad de contaminantes) que el agua,
inferencia que es sustentada por estudios
previos que evidenciaron que los sedimentos
son los receptores finales de los contaminantes
que entran a los cuerpos de agua (Taylor and
Owens 2009; Newman 2014). En consecuencia,
los contaminantes tendran alli un mayor
tiempo de residencia que en la columna de
agua, confiriendo asi a esa matriz una mayor
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Figura 3. Efectos ecotoxicoldgicos inducidos por las muestras de agua y sedimento recolectadas en cada sitio de
muestreo (SM) sobre las diferentes especies diagnostico utilizadas en la bateria de ensayos ecotoxicologicos. Panel
superior: bioensayos en los que las muestras de agua y sedimento causaron toxicidad significativa respecto al control
de ensayo. Panel central: magnitud de los efectos téxicos inducidos por las muestras de agua de cada SM. Los puntos
finales evaluados fueron inhibicién de la elongacion de las raices para Lactuca sativa y letalidad para los dos crustaceos.
Panel inferior: magnitud de los efectos toxicos inducidos por las muestras de sedimento de cada SM. Los puntos finales
evaluados fueron inhibicién de la elongacion de las raices para Lactuca sativa y letalidad para los dos crustaceos. Barras
negras: D. magna; barras cruzadas: H. curvispina; barras grises: L. sativa. *Efecto significativo de cada bioensayo con
respecto al control, como indican los siguientes valores para el agua (W) y el sedimento (S): L. sativa, W, P=0.001; S,
P=0.008. D. magna, W, P=0.003; S, P=0.001. H. curvispina, W, P=0.029; S, P=0.004.

Figure 3. Degree of toxicity detected at the six sampling sites in bioassays with indicator species. Top panel: significant
effects of each bioassay in the water and sediment matrices at the six the sampling sites. Middle Panel: the percent
toxic effects (defined as the endpoint of inhibition of root elongation for Lactuca sativa and of lethality for the two
crustaceans) in the water. Lower Panel: the percent toxic effects (defined as the endpoint of inhibition of root elongation
for Lactuca sativa and of lethality for the two crustaceans) in the sediment. Black bars: D. magna; crosshatched bars: H.
curvispina; gray bars: L. sativa. *Significant effect of each bioassay with respect to control as indicated by the following
values for water (W) and sediment (S): L. sativa, W, P=0.001; S, P=0.008. D. magna, W, P=0.003; S, P=0.001. H. curvispina,
W, P=0.029; S, P=0.004.
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Figura 4. Biplot del plano principal del analisis de componentes principales. Los diamantes negros indican los sitios de
muestreo. OC_sum: suma de plaguicidas organoclorados; OP_sum: suma de plaguicidas organofosforados; Pyr_sum:
suma de plaguicidas piretroides; OM: materia organica; TP: fésforo total; TOC: carbono orgénico total; EF: factor de
enriquecimiento; Fines: porcentaje de limos y arcillas en los sedimentos.

Figure 4. Biplot of the main plane of the analysis of principal components. The black diamonds indicate the sampling
sites. OC_sum: sum of organochlorines; OP_sum: sum of organophosphorus; Pyr_sum: sum of pyrethroids; OM:
organic matter; TP: total phosphorus; TOC: total organic carbon; EF: metal-enrichment factor; Fines: percentage of silt

and clay in the sediments.

memoria ecoldgica (Rimoldi et al. 2018).
Ademas, la mayor toxicidad del sedimento
(sobre la base de las frecuencias registradas
en los presentes resultados) podria estar
relacionada con una rapida sorcién de los
contaminantes en el material particulado
suspendido en el agua, con una posterior
sedimentacion de estos (Westrich y Forstner
2005).

Al analizar por separado cada una de las
pruebas de toxicidad incluidas en la bateria
de bioensayos, observamos que la de L. sativa
indujo efectos toxicos significativos en relacion
con los controles enla mayoria de las muestras.
Aunque esta prueba demostré buenas
respuestas a diferentes tipos de contaminantes
(Charles et al. 2011), debido a que el ensayo
involucra una planta vascular, uno esperaria
que dicho punto final fuera en particular
sensible a los herbicidas. Los herbicidas se
encuentran entre los plaguicidas mas usados
en la Argentina (CASAFE 2012). Por lo tanto,
dado que los SM estudiados aqui en general se
asocian a usos agricolas intensivos del suelo,

creemos que los herbicidas podrian tener una
influencia considerable en la alta sensibilidad
a este bioensayo (Belz et al. 2018). Ademas, en
el agua, donde en general, los contaminantes
parecen tener menos tiempo de residencia,
este ensayo demostro efectos significativos
con respecto al control solo para los SM
donde la actividad agricola es elevada (Figura
1y Figura 2). Esta hipdtesis adquiere especial
relevancia al considerar la magnitud de los
efectos (Figura 3), ya que la mayor toxicidad se
observd en Car, lugar que junto con SLo estan
asociados al mayor grado de uso agricola del
suelo (Figura 1). En Car, la actividad A/Ges la
que predomina en los margenes del SM (Tabla
1), mientras que en SLo, la zona mas aledafia
al SM esta principalmente bajo influencia U/I,
por lo que podria pensarse que los impactos de
las actividades A/G provienen de aguas arriba
(Figura 1). Por su parte, en Fel, la actividad A/
G se encuentra en contacto directo con el punto
de muestreo (Figura 1), pero en un porcentaje
ligeramente inferior (Figura 2) y, ademas, la
produccion agricola asociada a este SM es
diferente (Tabla 1, cultivo de arroz).
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Para las muestras de sedimento, L. sativa
evidencié toxicidad significativa en cinco de
las seis muestras (Figura 3, panel superior),
pero en ninguno de esos SM la toxicidad
supero el 25% (Figura 3, panel inferior). En
la Argentina, el glifosato es el herbicida mas
usado, seguido por la atrazina y el acido 2,4-
diclorofenoxiacético (CASAFE 2012). Estos
compuestos (o sus productos de degradacion)
se encontraron, incluso, en el agua de lluvia de
laregion (Alonso et al. 2018). Estudios previos
reportaron mayores frecuencias de deteccién
de glifosato en muestras de sedimento que en
agua, mientras que para la atrazina se observo
la distribucion opuesta (De Gerénimo et al.
2014; Pérez et al. 2017; Primost et al. 2017). Por
lo tanto, hipotetizamos que la alta frecuencia
de efectos significativos con respecto a los
controles detectada con este bioensayo en
los sedimentos podria estar relacionada
con la presencia de glifosato, herbicida
que se encontré en una concentracion
promedio de 742 ug/kg en afluentes del rio
Parana (Ronco et al. 2016) y es considerado
como pseudopersistente (Primost et al.
2017). En general, D. magna y H. curvispina
exhibieron respuestas similares con respecto
a las frecuencias de bioensayos que inducen
letalidad significativa con relacion al control,
y las dos especies parecieron ser bastante
sensibles a los contaminantes de origen U/L

Con las muestras de agua, ambas especies
evidenciaron letalidad significativa solo
en SLo, y H. curvispina fue mas sensible,
en términos de magnitud, que D. magna
(Figura 3, panel central). A pesar de que SLo
esta influenciado tanto por actividades U/I
como A/G, como se menciond antes, el SM
esta situado en contacto directo con un gran
conglomerado urbano y con una importante
actividad industrial (Figura 1, Tabla 1).

La evaluacion de la toxicidad del sedimento
completo utilizando H. curvispina como
especie diagnostica solo indujo efectos toxicos
significativos para las muestras procedentes
de los SM donde la actividad U/I es de media
a alta (Ne, Car, y SLo) (Figura 2), siendo las
muestras de Car y SLo las mas tdxicas (Figura
3). Aunque D. magna también exhibi6 efectos
significativos cuando se expuso a las muestras
provenientes de estos SM, la magnitud de la
toxicidad fue consistentemente menor con
respecto a la observada para el otro crustaceo
(Figura 3), probablemente porque en este
bioensayo, la toxicidad del sedimento se
evalud sobre una fase acuosa del sedimento
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como son los elutriados. Aunque esta especie
manifestd una letalidad significativa a los
sedimentos derivados de Fel (Figura 3, panel
superior), esa toxicidad fue inferior al 25%
(Figura 3, panel inferior). Estos resultados
subrayan la relevancia de estas pruebas como
indicadores de toxicidad de origen U/I (Figura
2). Del mismo modo, otros estudios realizados
en cuerpos de agua superficiales de la regién,
y que utilizaron estas mismas especies para
evaluar la toxicidad del agua y los sedimentos,
también detectaron mayores efectos cuando
las muestras provenian de sitios bajo fuerte
influencia U/I (Di Marzio et al. 2005; Peluso
et al. 2013a,b; Rimoldi et al. 2018).

Calidad de los cuerpos de agua y antropizacion

La relacion entre los parametros de calidad
medidos y los SM permite determinar si los
datos seleccionados a priori para cuantificar
la antropizacion reflejan de forma adecuada
la calidad ambiental asociada a los usos del
suelo predominantes en cada subcuenca. Los
parametros fisicos, quimicos y microbioldgicos
de la calidad del agua medidos en este estudio
se utilizaron anteriormente como indicadores
del impacto de los usos del suelo asociados
a una cuenca. Kellner y Hubbart (2018)
detectaron correlaciones espaciales, a escala
de subcuenca, entre determinados parametros
fisicos y quimicos de calidad del agua (pH,
solidos disueltos totales y oxigeno disuelto) y
los usos del suelo, con valores que aumentaban
desde las cabeceras boscosas hasta la cuenca
media del rio, donde predominaban las
actividades urbanas e industriales, y luego
disminuian aguas abajo. Del mismo modo,
Rimoldi et al. (2018) demostraron asociaciones
entre los parametros fisicos y quimicos de
calidad del agua y ciertos contaminantes
(i.e., nutrientes, coliformes y metales), con
los usos del suelo en una cuenca hidrografica
muy antropizada. En el presente estudio no
encontramos asociaciones claras entre los
parametros fisicos, quimicos y microbiologicos
del agua, y el nivel de antropizaciéon de
manera integrada. La actividad U/I se asocio6
de manera positiva con nitratos, amonio
y enriquecimiento de Ni, mientras que la
actividad A/G se asocia de la misma manera
con la materia organica y el enriquecimiento
de Mny Cr, cuyos datos se refieren de manera
indirecta a los usos del suelo (Material
Suplementario-Tabla S1). La asociacién de la
actividad U/I con compuestos nitrogenados y
la A/G con la materia orgdanica es un resultado
con una conexion directa y podria darse un
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marco plausible para explicar la asociacion
(Amuchastegui et al. 2015; Rimoldi et al.
2018). Segun nuestro entender, no surge una
conexién directa entre las actividades y el
enriquecimiento por metales observado. Sin
embargo, en nuestro estudio, los SM estaban
localizados en diferentes cuerposde aguay, por
lo tanto, eran independientes entre si, no como
en los trabajos citados, en los que la evaluacion
se realizd sobre un mismo cuerpo de agua.
Por otro lado, también se correlacionaron los
valores de los indices de calidad de agua (ICA-
NSF e ICAobj) obtenidos para cada SM con el
nivel de antropizacién estimado. Sin embargo,
ninguno de los calculos indicé una correlacién
significativa (Material Suplementario-Tabla
S1). Si bien estos resultados sugieren que
para la situacion aqui descrita, dichos indices
no parecen adecuados para evaluar la calidad
del agua asociada a diferentes usos del suelo,
en términos generales se observa que los sitios
con los mayores niveles de antropizacion se
clasifican como cuerpos de agua deteriorados
(calidad pobre) o de calidad media.

Con respecto a las variables ecotoxicologicas,
el nivel de antropizaciéon no mostré correlacion
significativa con ninguno de los bioensayos
cuando fueron analizados en forma individual,
ya sea para agua o sedimento. Del mismo
modo, tampoco observamos correlaciones para
el parametro ‘frecuencia’ cuando se considera
solo la matriz agua. Por el contrario, cuando
se correlaciond el porcentaje de antropizacion
con la “frecuencia’ (considerando, por
un lado, solo los sedimentos y, por otro,
ambas matrices ambientales), se observo
una asociacion positiva elevada (P=0.021 y
P=0.036, respectivamente). Es importante
destacar que si bien cuando se consideraron
conjuntamente el sedimento y el agua, el grado
de correlacioén fue algo menor que cuando solo
se incorporaron al analisis los sedimentos,
en la primera comparacién, el nimero de
estados que puede asumir la variable es
mayor, y por ello el grado de correlacion era
mads informativo. Ademads, la incorporacion
de ambas matrices permite evaluar de forma
mas general el sistema. En consecuencia,
los SM con altos niveles de antropizacion
también presentaron mayores frecuencias
de bioensayos con efectos significativos
(Figura 3). Demetrio et al. (2022), utilizando
la misma bateria de bioensayos, concluyeron
que la frecuencia de pruebas de toxicidad
que mostraron efectos significativos fue una
herramienta eficiente para evaluar la calidad
de cuerpos de agua asociados a cultivos de

semillas y oleaginosas en relaciéon con la
produccion horticola intensiva. Del mismo
modo, el presente trabajo demuestra que se
trata de una herramienta robusta, informativa
y facilmente aplicable también para evaluar
los impactos relativos de los diferentes usos
del suelo asociados a paisajes rurales sobre
la calidad de cuerpos de agua superficiales.
Por esta razon, los organismos implicados
en gestionar los recursos hidricos deberian
considerar su uso.

Teniendo en cuenta las diferentes
herramientas de diagnostico utilizadas en
el presente estudio para evaluar la calidad
del agua, podemos elaborar la siguiente
escala de calidad de los SM evaluados:
SLo<Car<Ne<<Fel<ML=SLu, siendo SLo el
sitio de peor calidad, y ML y SLu, los de
mejor calidad de agua. Esta escala de calidad
muestra una buena asociacion con el indicador
de antropizacion propuesto por nosotros,
haciendo de esta una buena herramienta
para una primera aproximacion a la calidad
ambiental en una zona desconocida.

Los resultados del presente trabajo sugieren
que si bien los cuerpos de agua superficiales
asociados a paisajes rurales presentan,
en general, mejor calidad que los que se
asocian a zonas estrictamente urbanas, en
estos sistemas es fundamental implementar
programas de manejo sustentables para evitar
la pérdida total del recurso. En este sentido,
la implementacion de franjas riberenas de
seguridad en las que se limite el acceso al
ganado y la actividad agricola demostro
ser una herramienta de manejo efectiva
para reducir el ingreso de contaminantes a
los cuerpos de agua asociados a estos usos
del suelo (Zhang et al. 2010; Yorlano et al.
2022). Por su parte, el tratamiento adecuado
de los efluentes urbanos e industriales y el
mantenimiento de los ecosistemas riberefios
en los sectores urbano/industriales cercanos
a los cuerpos de agua podria ser una buena
estrategia de manejo para reducir los impactos
de estas actividades sobre la calidad de los
cuerpos de agua.
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