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RESUMEN 

 
El informe final contiene los resultados y conclusiones de las tareas 

realizadas entre 01/10/2023 y hasta el 01/05/2024 en el proyecto de referencia. El 

presente trabajo representa la primera línea de base ambiental realizada sobre 

distintas fracciones de la biota que habita el intermareal rocoso del sector central de 

la porción Argentina del Canal Beagle. Con el objeto de detectar impacto debido al 

vertido de efluentes cloacales y pluvio-cloacales con distintos niveles de tratamiento 

en el Canal Beagle, un equipo técnico del Instituto de Ciencias Polares, Ambiente y 

Recursos Naturales perteneciente a la Universidad Nacional de Tierra del Fuego 

empleó diversos abordajes científico-técnicos para la detección de impacto 

ambiental. Con la intención de realizar un diagnóstico lo más acabado se realizaron 

estudios a nivel ecológico de comunidades macro-bentónicas (1) y con la 

metodología de ADN ambiental (2) jerarquizando la variación a escala espacial. 

Además, a nivel de especies y poblaciones se trabajó con tres especies de peces y 

se utilizaron muestras de distintos órganos para evaluar biomarcadores de 

genotoxicidad y actividad enzimática (3). También se determinó la condición media 

del bivalvo mitílido Mytilus chilensis (4). Además, se incluyó una medición de 

parámetros ambientales con la finalidad de relacionar los hallazgos obtenidos en 

organismos vivos con el gradiente de impacto ambiental (5 y 6). El informe introduce 

el área de estudio, la temática de impacto biótico, vierte justificaciones técnicas 

sobre las decisiones tomadas y ofrece una descripción de cada una de las tareas 

por cada línea de investigación. La línea de investigación (1) se considera la 

prioritaria en este informe por cuanto reviste el mayor esfuerzo y logística de 

muestreo. Los resultados obtenidos demuestran que la comunidad macro-bentónica 

del intermareal rocoso de zonas impactadas por los efluentes es diferente a la de 

zonas no impactadas. En las primeras la comunidad está simplificada en 

composición y estructura producto de la desaparición de especies o grupos de 

especies sensibles como resultado de los efluentes pre-tratados vertidos por el 

dispersor, por los crudos volcados al Arroyo Grande y por otras descargas pluvio-
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cloacales en Bahía Ushuaia. El resultado general de la línea de investigación (2) no 

fue útil para detectar impacto ambiental dado lo localizado del efecto que generan 

los efluentes cloacales sobre la comunidad del bentos. Algunas especies de peces 

analizados en la línea (3) mostraron alteraciones nucleares y actividad enzimática 

que aportan evidencias de impacto. La línea de investigación (4) detectó diferencias 

en la condición de M. chilensis de zonas impactadas versus no impactadas. El 

análisis de las variables ambientales en agua y en sedimento (5) y los las 

mediciones de materia orgánica total, nitrógeno y fósforo (6) demostraron un patrón 

de gradiente ambiental que refleja impacto y explica satisfactoriamente el patrón 

biótico. Con base en los resultados de este trabajo se verifica la existencia de 

impacto biótico como respuesta a los vertidos. La zona de influencia directa del 

impacto biótico se limita a pocos kilómetros de los principales puntos de vertido, por 

cuanto se detectaron comunidades, poblaciones y organismos en buen estado 

ecológico en las Referencias Oeste (Bahía Ensenada) y Este (Estancia Túnel). Se 

discute la necesidad de: (a) extender en el espacio y el tiempo el monitoreo de 

comunidades macro-bentónicas con similar base metodológica; (b) conocer mejor 

la magnitud y dirección de las plumas de contaminación; (c) se refuerza la necesidad 

de poner en funcionamiento la planta de tratamiento en Arroyo Grande; (d) la 

conveniencia de acordar entre partes el futuro emplazamiento del emisario 

submarino. En vistas del constante crecimiento poblacional y del ejido urbano en la 

ciudad de Ushuaia y el consiguiente e inevitable aumento de vertidos al Canal 

Beagle, el éxito de implementación de los puntos (a-d) podrá sostener la calificación 

de impacto localizado detectado en este trabajo o podrá extenderse en el espacio 

con consecuencias socio-ambientales no conocidas. 
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1. INTRODUCCIÓN  

 

Las costas marinas alrededor del mundo han sido y son frecuentemente 

utilizadas para descargar efluentes pluviales y cloacales, en muchos casos volcados 

en áreas costeras intermareales y sub-mareales. Esta idea de que las zonas 

costeras marítimas pueden recibir efluentes tanto domésticos como industriales de 

forma ilimitada fue cambiando con el tiempo. Los ambientes costeros confinados y 

semi-confinados en particular, rápidamente muestran señales de degradación 

ambiental al recibir dichos tipos de vertidos. Actualmente, la principal vía de entrada 

en el medio marino de la contaminación por materia orgánica y todas las sustancias 

que esto acarrea continúa siendo el aporte de aguas negras o servidas de los 

emisarios cloacales costeros. A esto debe sumarse el alto grado de deterioro 

ambiental que pueden causar muchos de los efluentes producto de la actividad 

industrial (Muniz et al. 2013). La influencia negativa del aumento de la materia 

orgánica en el ambiente marino producido por efluentes cloacales ha sido 

documentada en un amplio rango de comunidades bentónicas a lo largo del mundo. 

Por mencionar algunos ejemplos, Roberts (1996), encontró que la comunidad 

macrobentónica (es decir los organismos asociados al fondo marino de más de 0,5 

mm) de las costas de North Head, Australia, se vio empobrecida en el número de 

especies al ser sometida a los efluentes cloacales; en las costas italianas de la 

Región de Apulia, sobre el Mar Jónico, Terlizzi et al. (2005) detectaron diferencias 

significativas entre aquellos ensambles empobrecidos por su exposición a aguas 

residuales respecto de aquellos de lugares de referencia, considerados poco o no 

impactados, encontrando particularmente una disminución de abundancia de 

esponjas incrustantes y briozoos.  

En Argentina, los estudios de la relación entre el macrobentos y la 

contaminación por dispersores cloacales están concentrados geográficamente en 

la Provincia de Buenos Aires. En la zona de Bahía Blanca (39° S), en un entorno 

mixohalino (es decir marino mezclado con agua dulce) la estructura de una 

comunidad dominada por anélidos poliquetos fue relacionada al enriquecimiento 
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orgánico (Elías 1992, Elías & Bremec 1995, Bravo et al. 2021). La población del 

bivalvo Brachidontes rodriguezii afectada por un efluente cloacal tuvo menores 

densidades, mayores tallas, pero menor biomasa que la hallada en la población 

control. Estos datos evidenciaron la respuesta de los individuos de dichas especies 

al estrés al que se encuentran sometidos, que limita el desarrollo natural de la 

población. En la zona de Quequén la población de B. rodriguezii estuvo ausente en 

las cercanías del efluente cloacal y alcanzó valores normales sólo a los 150 metros 

del mismo (López Gappa et al. 1990). Otros estudios, realizados en áreas 

intermareales (Elías et al. 2001a) y someras (Elías et al. 2001b) afectadas por el 

efluente cloacal de Mar del Plata permitieron determinar no sólo nuevas especies 

de poliquetos infaunales (Elías & Bremec 1997, Elías et al. 2000), sino también su 

asociación con el contenido orgánico del sedimento. Además, se hicieron evidentes 

los cambios a largo plazo en las comunidades macrobentónicas debido a impactos 

antrópicos (Vallarino 2002, Vallarino & Elías 2000, Vallarino et al. 2002) y se 

demostró que la descarga del efluente intermareal cloacal de la ciudad de Mar del 

Plata (38º) que opero entre 1989 y 2014 afectó la composición y estructura de la 

comunidad macrobentónica intermareal cerca de la desembocadura (Jaubet et al. 

2011, Jaubet et al. 2013, Elías et al. 2015, Llanos 2018). Estudios más recientes, 

realizados luego del funcionamiento del emisario submarino (en diciembre de 2014), 

demuestran que la estructura de la comunidad bentónica intermareal está 

cambiando nuevamente (Jaubet et al. 2024), adquiriendo características de 

comunidades no afectadas o de comunidades con impacto intermedio (Cuello et al. 

2019). 

La Provincia de Tierra del Fuego Antártida e Islas del Atlántico Sur (TDF 

A.I.A.S) es la más austral de nuestro país y fue habitada desde hace 

aproximadamente 10.000 años por los grupos aborígenes Selknam u Onas, 

Manneken, Yámanas y Alacalufes. A partir de la llegada de los marinos españoles 

en 1520, la historia de ocupación de la isla, del archipiélago y la región cambiaría 

drásticamente, incluyendo la ocupación británica de las Islas Malvinas en 1833 y la 

matanza de los pueblos originarios desde 1880 hasta bien entrada la década de 

1920, con consecuencias evidentes en el entorno natural. La ocupación humana ha 
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crecido continuamente hasta la actualidad y, en el presente, cuenta con unos 

190.641 habitantes. La ciudad de Ushuaia, con 82.615 habitantes se posiciona en 

el puesto número 14 a nivel nacional entre los distritos con más crecimiento 

poblacional: Censo 2001: 45.785 habitantes; Censo 2010: 56.956 habitantes; Censo 

2022: 82.615 habitantes, lo que representa un 45% de incremento entre los últimos 

dos censos. Además, recibe unos 400.000 turistas al año.  

Ushuaia es una ciudad emplazada en la costa norte del Canal Beagle (CB en 

adelante) y consta de un núcleo urbano y fabril que produce descargas de efluentes 

cloacales, pluviales, pluvio-cloacales e industriales. Como resulta obvio, el ambiente 

marino está experimentando un incremento del impacto que genera la actividad 

antrópica en general y debida a dichos vertidos en particular, especialmente en 

Bahía Ushuaia, Bahía Encerrada y Bahía Golondrina. Además, la pesca comercial, 

el transporte marítimo, los dragados, la ocupación de terrenos costeros para 

urbanismo, la actividad turística, etc, son factores adicionales que aumentan el 

deterioro ambiental. Estas presiones están generando impactos en los ecosistemas, 

evidenciados, entre otras cosas, por signos de contaminación (Diodato et al. 2021), 

sobreexplotación de recursos (Lovrich & Tapella 2014, 2016), introducción de 

especies exóticas (Valenzuela et al. 2014), pérdida de hábitats (Henn et al. 2016), 

entre otros.  

Para gestionar estas presiones y minimizar o eliminar los impactos, existen 

diversas formas en que la sociedad puede intervenir, con la intención de proteger, 

conservar y restaurar los ecosistemas. Una de ellas son las normativas nacionales, 

provinciales y municipales, los controles para velar por su cumplimiento y los 

instrumentos legales en los casos de incumplimiento. Precisamente, esto sucedió 

en la ciudad de Ushuaia en 2012, cuando la Asociación Civil “Participación 

Ciudadana” presentó una denuncia de protección de los intereses colectivos por la 

falta de tratamiento por parte de la Dirección Provincial de Obras y Servicios 

Sanitarios (DPOSS en adelante), de los efluentes cloacales vertidos en el mar. Es 

así que en 2014, el Juzgado de Primera Instancia en lo Civil y Comercial, se expidió 

a favor de los denunciantes, obligando al gobierno provincial y municipal a realizar 

obras, acciones paliativas y de remediación, con el objetivo de mejorar la calidad 
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ambiental. Por ello, la DPOSS desarrolló un Plan de Remediación de Ushuaia 

(PRAU), cuyo fin último es la intervención sobre el ecosistema urbano y natural de 

la ciudad de Ushuaia con el propósito de minimizar el impacto ambiental hasta 

alcanzar niveles objetivos de remediación establecidos por la normativa ambiental 

(DPOSS 2017a, 2017b, 2022). Cabe mencionar también, el fortalecimiento 

institucional logrado por el laboratorio de la DPOSS a partir de la adquisición de 

instrumentos y equipamientos de medición, como también el ingreso de 

profesionales especializados (DPOSS 2021).  

Como parte del PRAU se realizaron varios monitoreos ambientales en agua 

y en sedimentos en el CB (DPOSS 2017a, 2017b, 2022) y un proyecto titulado 

“Propuestas de acciones y estrategias para la implementación del Plan Integral de 

Remediación Ambiental de la cuenca hídrica de la ciudad de Ushuaia – sector Este”, 

realizado por personal docente y no docente del Instituto de Ciencias Polares, 

Ambiente y Recursos Naturales de la Universidad Nacional de Tierra del Fuego, 

Ushuaia, entre junio 2017 y septiembre 2018 (Diodato et al. 2018). El objetivo 

principal de este proyecto fue evaluar mediante un diagnóstico ambiental la calidad 

del agua y de los sedimentos de la zona costera del sector este de Bahía Ushuaia, 

del Arroyo Grande y Río Olivia, generando una línea de base ambiental que sirva 

como herramienta para proponer estrategias de remediación de los sitios afectados 

por los vertidos de efluentes cloacales sin tratamiento sobre el CB. La conclusión 

general del diagnóstico ambiental indica que no existen parámetros con valores 

preocupantes o impactos significativos tanto en agua como en sedimentos, ni 

existen valores críticos en cuanto a metales pesados e hidrocarburos. Sin embargo, 

algunos sitios (B° Canal Beagle, Estación de Bombeo 16, B° Bahía, desembocadura 

del Arroyo Grande y zona baja del Arroyo Grande) presentaron altos valores de 

materia orgánica, amonio, fosfatos, turbidez, clorofila a y bacterias coliformes, 

indicadores de impacto urbano. Los sitios de referencia (Playa Larga, Parque 

Nacional y las zonas altas de las cuencas) presentaron los valores más bajos del 

estudio en cuanto a los parámetros considerados como indicadores de aportes 

urbanos (Diodato et al. 2018). 
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Sin embargo, hasta la fecha no se han realizado en el marco del PRAU 

estudios tendientes a relevar el potencial impacto de las descargas sobre el 

componente biótico que habita el CB. Estudios previos realizados por 

investigadores del Centro Austral de Investigaciones Científicas (CADIC-

CONICET), han puntualizado efectos de polución en especies particulares, pero no 

se han realizado evaluaciones a nivel de comunidad. Por ejemplo, se estudió la 

concentración de metales pesados e hidrocarburos clorados en Mytilus edulis (Amin 

et al. 1996, 2011; Conti et al. 2011). Sobre la misma especie se realizaron estudios 

sobre biomarcadores de estrés oxidativo (Duarte et al. 2011, Giarratano & Amin 

2010, Giarratino et al. 2010, 2011) y contaminación orgánica (Sericano et al. 1995), 

que luego se extendió a lapas (Conti et al. 2019). Sin embargo, estudios que 

contemplan comunidades de invertebrados en el lado argentino del CB se han 

enfocado en evaluaciones de diversidad en los bosques de "cachiyuyo" Macrosystis 

pyrifera (Bravo et al. 2023, Cruz-Jiménez 2019, Adami & Gordillo 1999), pero son 

llamativamente escasos los aportes sobre comunidades de invertebrados en el 

intermareal. En este ambiente puede mencionarse un estudio pionero que describe 

la fauna de sustratos rocosos en 11 sitios del CB (Zaixso et al. 1978) y los aportes 

realizados por Curelovich et al. (2013, 2014, 2016) en Ensenada Zaratiegui, quienes 

muestran que los invertebrados marinos herbívoros, la disponibilidad de sustrato y 

las algas coralinas tienen una importancia significativa pero diferencial en el 

reclutamiento de las distintas especies sésiles de las comunidades rocosas del 

intermareal en el CB, como los bivalvos mitílidos y los percebes. A pesar de la 

escasa información existente sobre la comunidad macrobentónica en el ambiente 

intermareal fueguino, se ha reconocido que es de sumo interés generar 

conocimiento de base sobre la estructura de la comunidad y los mecanismos que 

afectan su dinámica, para el desarrollo de planes de manejo orientados a la 

conservación de la biodiversidad o que permitan predecir su evolución frente a los 

disturbios (Curelovich et al. 2014). Sobre la costa chilena del CB sí se han realizado 

contribuciones a la comprensión de los procesos que modelan la estructura y 

composición de la comunidad de invertebrados bentónicos (Ojeda et al. 2014, 2017, 
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Rodríguez et al. 2021), aunque sin vinculación con la detección de impacto 

ambiental. 

Con el objetivo de llevar adelante un estudio idóneo que permita tener una 

visión amplia del efecto de los vertidos cloacales, pluviocloacales, pluviales e incluso 

industriales sobre el medioambiente marino costero) el equipo técnico de este 

proyecto incluyó diversas líneas de trabajo como fuentes independientes de 

información en la detección de impacto. La más relevante es el estudio de las 

comunidades macrobentónicas intermareales (CMB de aquí en adelante), 

agregando además: muestreos de agua para la determinación de especies a través 

de la novedosa técnica de metabarcoding de ADN ambiental; estudios de estrés 

oxidativo y daño genético de las diferentes especies de peces que habitan el 

intermareal; muestreos del ensamble de bivalvos mitílidos como especies centinela 

del estado del ambiente; muestreos de agua y sedimentos para medir niveles de 

contaminación por materia orgánica. Estos muestreos fueron realizados para 

alcanzar los objetivos específicos planteados, con excepción de las mediciones de 

materia orgánica que se agregaron posteriormente, así como los muestreos de agua 

para medición de sólidos disueltos totales, coliformes totales y coliformes fecales, 

turbidez, materia orgánica total, entre otros. Los objetivos específicos planteados 

fueron los siguientes: 

● Comparar la diversidad y abundancia de especies intermareales betónicas, 

su densidad, en bahías potencialmente afectadas por presión continua y 

acumulada de efluentes cloacales con zonas potencialmente no impactadas 

(i.e. zonas referencia) por las descargas. 

● Estimar diversidad y abundancia específica a través de ADN ambiental en 

bahías potencialmente afectadas por presión continua y acumulada de 

efluentes cloacales con zonas potencialmente no impactadas por las 

descargas. 

● Analizar el estrés oxidativo en peces del intermareal que habitan bahías 

potencialmente afectadas por presión continua y acumulada de efluentes 

cloacales con zonas potencialmente no impactadas por las descargas 
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● Contrastar las variaciones en talla y biomasa en organismos clave que 

puedan ser útiles como indicadores (mejillones) en bahías potencialmente 

afectadas por presión continua y acumulada de efluentes cloacales con 

zonas potencialmente no impactadas por las descargas. 
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2. MACROINVERTEBRADOS BENTÓNICOS DEL INTERMAREAL 
 

2.a. Justificación del uso de macroinvertebrados bentónicos para detectar 
impacto ambiental. 
El macrobentos, que comprende en términos generales y con algunas excepciones 

a los organismos mayores de 500 micras o que se pueden ver a simple vista, es un 

componente importante de las redes tróficas de los ecosistemas marinos dado su 

rol en la transferencia de energía entre los productores primarios y los consumidores 

de niveles tróficos superiores (Wilber & Clarke 1998). Además de mantener el flujo 

de energía, estas especies bentónicas brindan servicios ecosistémicos vitales del 

tipo denominado “de regulación”, dado que incluyen aportes al funcionamiento del 

ciclo de nutrientes y la aireación de los sedimentos (Covich et al. 1999). Las 

comunidades bentónicas además aportan sustancialmente a la biodiversidad en 

muchas regiones y son ampliamente utilizadas como indicadores de salud 

ambiental marina debido a que brindan, expresan o integran información sobre su 

hábitat (Muniz et al. 2013, Elías et al. 2021).  

Los organismos bentónicos se han utilizado durante mucho tiempo para 

monitorear los efectos del aumento de materia orgánica en el ambiente porque: (1) 

presentan escasa movilidad y por lo tanto son más sensibles a perturbaciones 

físicas y químicas locales; (2) las asociaciones bentónicas incluyen diversas 

especies que exhiben distintos grados de tolerancia al estrés; (3) responden a las 

perturbaciones aún considerando niveles taxonómicos supra-específicos, como 

géneros, familias y hasta clases y (4) integran la historia reciente de disturbios, que 

puede no ser detectada en otros compartimientos biológicos, tales como las 

comunidades pelágicas (Warwick 1993, Salas et al. 2006, Patrício et al. 2009, Borja 

et al. 2008, Dauvin et al. 2010).  

Entre los organismos macro-bentónicos, los poliquetos son colonizadores de 

sustratos afectados por aumentos de materia orgánica y muchas veces son las 

mismas especies tolerantes y oportunistas las que se registran en todas partes del 

mundo. Por ejemplo, algunos poliquetos de la familia Capitellidae (y en particular 
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Capitella capitata) fueron históricamente utilizados para el reconocimiento de dichos 

disturbios (Reish 1957, 1963). C. capitata es una de las especies predominantes en 

las zonas más cercanas a los puntos de descargas cloacales (Pearson & 

Rosemberg 1978) y probablemente sea la única especie hasta el presente que se 

ajuste más firmemente a la actual definición de especie indicadora de contaminación 

por materia orgánica.  
 

2.b. Área de estudio y aspectos oceanográficos del Canal Beagle. 
El archipiélago fueguino forma parte del ambiente subantártico, 

oceanográficamente comprendido entre la Convergencia Antártica y la 

Convergencia Subtropical. El CB es considerado un complejo sistema semi-

estuarial que conecta los dos mayores océanos del mundo: el Pacífico y el Atlántico 

(Acha et al. 2004). La dinámica del agua marina está controlada principalmente por 

aguas subantárticas que ingresan al CB desde el oeste y suroeste y por una gran 

entrada estacional de agua dulce especialmente importante durante el verano 

debido a la presencia de glaciares y numerosos ríos que drenan en él, como ocurre 

por ejemplo la Bahía Lapataia, Bahía Ushuaia, Bahía Cambaceres, etc. Por esta 

razón, las aguas del CB a lo largo de su recorrido presentan valores de salinidad 

superficiales que no superan las 32 ups.  

El CB exhibe una topografía moldeada por la dinámica glaciaria ocurrida 

durante el cuaternario (Bujalesky 2011), que generó una extensa y heterogénea 

área costera que se tradujo en microhábitats sujetos a factores físicos extremos 

propios de latitudes altas. A menor escala espacial, el litoral del CB presenta 

numerosos accidentes geográficos costeros que forman bahías y ensenadas 

expuestas en mayor o menor medida a la corriente principal, pequeñas penínsulas 

e islas de distinta superficie y variaciones en la profundidad de las aguas (LLoris & 

Rucabado 1991) (Figura 1).  

El margen costero presenta playas arenosas y/o rocosas con diferentes 

pendientes, en proporciones variables a nivel local, sujetas a un régimen de mareas 

semi-diurno (dos bajamares y dos pleamares cada 24 horas) de una amplitud media 

de 1,1 metros en Ushuaia. La profundidad en Bahía Ushuaia varía de 6 a 30 m en 
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algunos sectores occidentales, llegando hasta 100-170 m al este, cerca ya del canal 

propiamente dicho (Figura 2). Bahía Golondrina es menos profunda, alcanzando los 

20 m en zonas exteriores. La temperatura del agua superficial varía a lo largo del 

año, hallándose los valores extremos en el mes de enero, con 9.35°C, y en el mes 

de agosto, con 4.38°C (Ballestrini et al. 1998).  

  

 

Figura 1. Playas y microhábitats costeros del Canal Beagle. 

 

 
Figura 2. Batimetría del Canal Beagle. Tomado de Ballestrini et al. 1998. 
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El patrón de circulación general de la corriente en el CB, a lo largo de sus 

240 km y 5 km promedio de ancho, es en sentido Oeste-Este (Giesecke et al. 2021), 

es decir desde el Pacífico hacia el Atlántico. El CB puede dividirse en tres regiones 

principales de acuerdo a sus propiedades físicas y químicas de las masas de agua 

(Schloss et al. 2022). De estas regiones, la zona Occidental y Central son las de 

interés para el presente trabajo, dado que en ellas se sitúan las localidades donde 

se tomaron las muestras biológicas (Figura 3).  

 

 
Figura 3. Modelo conceptual para explicar la evolución estacional y geográfica de la producción de 

toxinas por floraciones de Alexandrium catenella a lo largo de los tres sectores del Canal de Beagle 
(BC). SAAW: aguas subantárticas, presumiblemente proporcionadas por la corriente del Cabo de 

Hornos (CHC); MO: Materia orgánica; Sal: Salinidad; Rt: tiempo de residencia; PAR: Radiación 

fotosintéticamente activa; Si: concentración de silicato; DOM: Materia orgánica disuelta; Resusp: 

Procesos de resuspensión. Las flechas que apuntan hacia arriba y hacia abajo indican valores 

altos y bajos para el parámetro considerado. El signo “=" simboliza valores medios. Tomado de 

Schloss et al. 2023.  
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Como se mencionó, el agua en el CB fluye fundamentalmente en sentido 

oeste-este (Figura 4A). Sin embargo, sobre la costa norte se generan células de 

circulación residuales en sentido anti-horario en correspondencia con cambios 

batimétricos abruptos (Cucco et al. 2022). En el sector central del CB que se 

extiende entre el aeropuerto de Ushuaia en la costa noroeste y Puerto Williams 

(Chile) en la costa suroeste, la circulación residual se caracteriza por un patrón 

complejo debido a la presencia de rasgos geomorfológicos particulares como la 

Bahía de Ushuaia y varias islas (Figura 4B). El flujo principal hacia el este, con 

intensificaciones a lo largo del lado norte del canal, lleva aguas hacia la Bahía de 

Ushuaia a través de una densa red de pasajes de poca profundidad que atraviesan 

el archipiélago al sur de la bahía. La circulación dentro de la Bahía Ushuaia está 

caracterizada por un giro en sentido anti-horario de la corriente, que se da a lo largo 

del lado occidental y por una zona de aguas tranquilas en su parte central. Este 

escenario produce fenómenos de atrapamiento de agua que generalmente 

conducen a una baja ventilación y al agotamiento del oxígeno disuelto (Cucco et al. 

2022).  
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Figura 4. Circulación residual promediada verticalmente y calculada para todo un año simulado 

(2016) en el área occidental (A) y Centro (B) del Canal Beagle. Tomado de Cucco et al. 2022. 

 

El patrón general de circulación en el área de estudio varía también según el 

momento de marea y el tipo de viento, incluso hasta el punto de que el giro anti-

horario en Bahía Ushuaia se interrumpe entre dos y tres horas antes y después de 

la pleamar (Ballestrini et al. 1998). Según las estimaciones proporcionada por estos 

autores, y aún sin contar con modelos específicos de deriva de la pluma de 

descarga del emisario de los efluentes cloacales en Bahía Golondrina y en Bahía 

Ushuaia, se puede intuir que la dirección de la pluma podría variar en algún grado 

dependiendo del momento de descarga respecto de la marea y de los vientos 

predominantes. Previo a la pleamar (Figura 5) es razonable prever un transporte de 



30 
 
 

las descargas cloacales (actualmente pre-tratadas) desde el dispersor submarino 

situado al final de la margen este de la Bahía Golondrina (Localidad Dispersor) hacia 

el este, afectando las costas de la Península Ushuaia e Isla dos Lomos y por otro 

lado, una ingresión de aguas pre-tratadas al sector este de Bahía Ushuaia 

(Localidad Ushuaia). En esta situación se observa poco reflujo hacia Bahía 

Golondrina, cuyos vectores de movimiento de aguas, al igual que en Bahía 

Ensenada (Localidad Referencia Oeste), se advierten de poca magnitud (Figura 5A 

y 5B). Sin embargo, en el momento de la pleamar, el desplazamiento de dichas 

aguas pre-tratadas del emisario podría alcanzar la zona interna de la Bahía 

Golondrina (Figura 6A y 6B), más aún en condiciones de viento particulares. En 

ambos casos el impacto tendrá una intensidad inversamente proporcional a la 

distancia al punto de descarga por efectos de dilución y directamente proporcional 

a la cantidad de descarga.  
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Figura 5. Estimación de las velocidades de corriente, donde se indica la escala con que fueron 

graficados los vectores corrientes (en cm/seg de velocidad por centímetro de longitud). El Norte se 

encuentra orientado en todos los casos hacia la parte superior de las ilustraciones. Situación de 

cuatro horas antes de la pleamar para la superficie que abarca la mayoría de las Localidades 

muestreadas (A) y detalle de las incluidas en Bahía y Península Ushuaia (Emisor) y un sector 

adyacente del CB que incluye la desembocadura del Arroyo Grande y un sitio próximo a Playa 

Larga. Tomado de Ballestrini et al. 1998. 
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Figura 6. Estimación de las velocidades de corriente, donde se indica la escala con que fueron 

graficados los vectores corrientes (en cm/seg de velocidad por centímetro de longitud). El Norte se 
encuentra orientado en todos los casos hacia la parte superior de las ilustraciones. Situación de 

pleamar para la superficie que abarca la totalidad de las Localidades muestreadas (A) y detalle de 

las incluidas en Bahía y Península Ushuaia (Emisor) y un sector adyacente del CB que incluye la 

desembocadura del Arroyo Grande y un sitio próximo a Playa Larga. Tomado de Ballestrini et al. 

1998. 

 

Desde un punto de vista biótico, el CB es un corredor sub-polar que conecta 

dos grandes océanos y debido a que su desembocadura es próxima a la corriente 

circumpolar, en él confluyen faunas de tres orígenes distintos: Antártico, Pacífico y 

Atlántico. Esta situación biogeográfica única confiere un gran valor agregado a 

estudios de estructura y gradiente de composición de las comunidades marinas. 

 

2.c. Justificación del diseño de muestreo 
 

 En términos generales, los lineamientos esenciales del diseño de muestreo 

propuesto para detectar impacto ambiental fueron realizados siguiendo a 

Underwood (1997), Quinn & Keough (2002) y Anderson et al. (2008). Dichos diseños 
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han sido aplicados con éxito en diversos trabajos científicos a lo largo del mundo. 

En particular, los fundamentos de muestreo planteados por estos autores en 

diversos trabajos fueron revisados con claridad y recomendados en un manual de 

protocolos para evaluar la contaminación marina por efluentes domésticos que 

enfatiza en la utilización de organismos bentónicos para detectar impacto (Muniz et 

al. 2013). A continuación, se discuten los principales lineamientos seguidos en este 

trabajo para justificar con argumentos sólidos y con sentido ecológico las decisiones 

tomadas. Además, es útil para clarificar los criterios adoptados y así facilitar la 

replicación del diseño de muestreo en futuros monitoreos. También se pueden 

advertir potenciales falencias y limitaciones. 

El conocimiento previo del área y la realización de un muestreo piloto son 

aspectos fundamentales para definir el área de muestreo más eficiente y el número 

de réplicas que se deberán obtener en cada escala espacial (Muniz et al. 2013). La 

costa del CB fue visualizada previamente mediante Google Earth y fueron 

preseleccionados lugares adecuados para el muestreo comparativo respecto a las 

2 Localidades asumidas como impactadas por los vertidos cloacales y 

pluviocloacales. Se realizaron múltiples salidas de campo a pie por la costa norte 

del CB entre Bahía Ensenada (Límite Oeste) y Estancia Túnel (Límite Este) para 

verificar los sectores de playa potencialmente idóneos para el muestreo (ver Figura 

7).  
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Figura 7. Recorrida a la Bahía Ensenada, Parque Nacional Tierra del Fuego, para seleccionar los 

intermareales donde se realizaron los muestreos. 
 

Así se definieron todas las playas con intermareal rocoso aptas para el 

muestreo biológico, es decir con disponibilidad de hábitat que permitiese la toma de 

muestras de macroinvertebrados bentónicos (Figura 8). Para considerarlo apto, el 

intermareal además debió cumplir una serie de requisitos generales tales como: 

accesibilidad, tipo de sustrato, pendiente, oleaje, largo del intermareal, proximidad 

a otro intermareal adecuado, presencia de arroyos de agua dulce, etc. De esta forma 

sería posible realizar comparaciones ecológicas fiables de los resultados entre 

localidades. Para completar esta tarea, previamente se tramitaron permisos 

especiales para ingresar en distintas jurisdicciones: Parques Nacionales, Policía de 

Seguridad Aeroportuaria mediante gestión de DPOSS y Reserva natural Playa 

Larga. Las autorizaciones de colecta de organismos y agua marina fueron 

tramitadas ante la Secretaría de Desarrollo Sustentable y Medio Ambiente 

(Resolución S.A. Nº 43/24) y la Administración de Parques Nacionales. Las salidas 

preliminares permitieron re-definir algunos sitios potenciales de muestreo sin alterar 

la lógica del diseño del mismo ni el número total de muestras (ver más adelante), 

pero sí mejorar la obtención de información de sitios potencialmente afectados por 
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presión continua y acumulada de efluentes cloacales en contraposición con sitios 

potencialmente no impactados por las descargas.  

 

 
Figura 8. Localidades aptas para realizar el muestreo biológico en Canal Beagle (A y B). Las 

Localidades seleccionadas (A) y no seleccionadas (B) se muestran con color rojo y verde y amarillo 

respectivamente. 

 

Finalmente se seleccionaron las localidades para el muestreo, dado que 

cumplían con los requisitos mencionados anteriormente establecidos por el cuerpo 

técnico del proyecto en un total de cinco (5). Entre ellas dos localidades se 
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seleccionaron por requerimiento de DPOSS (por recibir efluentes cloacales y 

pluviocloacales) y se corresponden con la condición de impacto establecida en 

reportes ambientales previos. Estas fueron las denominadas Dispersor y Arroyo 

Grande. De las restantes 6 localidades pre-seleccionadas como aptas y 

comparables, se tomaron tres al azar (Figura 9). 

 
Figura 9. Ubicación geográfica de las Localidades, Sitios y Áreas de muestreo en la costa norte del 

Canal Beagle. Se presenta una visión general (A) y recortes de cada Localidad para visualizar la 

ubicación de la toma de muestras (B a F). Las Localidades consideradas impactadas se denotan con 

rojo, las de referencia con verde. 
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Las cinco Localidades utilizadas para el estudio fueron denominadas de 

Oeste a Este como sigue: 

1) Referencia Oeste (Bahía Ensenada): esta localidad es considerada 

referencia/control o no impactada. Esta condición se justifica por estar expuesta a 

aguas que llegan desde el oeste, kilómetros antes del dispersor, y que siguen su 

curso en esa dirección, por su ubicación dentro de un Parque Nacional, y porque 

está de acuerdo con la asignación de localidad no impactada empleada por DPOSS 

(2021) y por Diodato et al. (2018).  

2) Dispersor Submarino (Aeropuerto): esta localidad se encuentra en la península 

que separa la Bahía Golondrina de la Bahía Ushuaia y contiene el Aeropuerto 

Internacional de Ushuaia. Aquí es donde se produce el vertido sub-superficial del 

dispersor cloacal de la ciudad de Ushuaia, previo pre-tratamiento que se realiza en 

la planta de Bahía Golondrina. Por ello, esta localidad es considerada impactada de 

acuerdo con la asignación empleada por la DPOSS (2021) y por Diodato et al. 

(2018).  

3) Bahía Ushuaia (Ushuaia): esta localidad se ubica en el sector Oeste de la Bahía 

Ushuaia. Se halla próxima al asentamiento urbano de la ciudad de Ushuaia y al 

dispersor submarino por lo que se considera a priori como localidad impactada. Esta 

condición está de acuerdo con la asignación empleada por la DPOSS (2021) y por 

Diodato et al. (2018).  

4) Arroyo Grande: esta localidad también se encuentra dentro de la Bahía Ushuaia, 

aunque con una ubicación más hacia al este y al fondo de la bahía y se halla próxima 

al ejido urbano de Ushuaia. El margen costero recibe aportes de agua dulce del 

Arroyo Grande, que a su vez recibe vertidos cloacales sin tratamiento y pluviales. 

Además, esta localidad recibe vertidos pluvio-cloacales sin tratamiento. Por todo 

ello se la considera a priori como una localidad impactada. Esta condición está de 

acuerdo con la asignación empleada por DPOSS (2021) y por Diodato et al. (2018).  

5) Referencia Este (Playa Larga/Estancia Túnel): esta localidad se halla alejada de 

la ciudad de Ushuaia y en parte incluye las proximidades de la reserva Provincial 

Playa Larga y Estancia Túnel. Por ello, esta localidad fue considerada como no 

impactada. Esta condición también está de acuerdo con la asignación empleada por 
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DPOSS (2021) y por Diodato et al. (2018). El detalle de las coordenadas geográficas 

de la toma de muestras en cada Localidad se presenta en la Tabla 1.  

 
Tabla 1. Denominación y coordenadas geográficas de Localidades, Sitios y Áreas seleccionadas en 

este trabajo. La categorización de las Localidades (Verde = No Impactadas y Rojo = Impactadas) 

siguen antecedentes previos realizados por Diodato et al. (2018) y DPOSS (2021) y quienes 

emplearon criterios de categorización de los mismos puntos de muestreo para determinar la calidad 
ambiental en agua y sedimentos.  

 

 
 

El interés más relevante del diseño de muestreo propuesto para la detección 

de impacto ambiental fue poder identificar cambios en los ensambles de especies 

debidos al efecto de interés (i.e. efluentes cloacales y pluviales) y no debidos a 

cualquier otra razón, incluyendo fundamentalmente la variabilidad natural inherente 

a la disposición de microhábitats aprovechables por los organismos macro-

bentónicos a lo largo del espacio en los intermareales y el tiempo (i.e. variación no 

contemplada aquí). Según Underwood (1992, 1994), los diseños de muestreo 
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jerárquicos son los que permiten detectar diferencias a varias escalas espaciales y 

determinar cuál es la más relevante para analizar un impacto ambiental. Además, 

permiten cuantificar la variabilidad entre y dentro de las áreas de referencia e 

impactadas y determinar así la magnitud y dirección del potencial impacto, 

considerando esa variabilidad. A pesar de la extensa literatura disponible sobre el 

tema (Green 1979, Hurlbert 1984, Underwood 1997, 2000, Underwood & Chapman 

2005, Anderson et al. 2008, entre otros), aún hoy persisten estudios de evaluación 

de perturbaciones ambientales que comparan una única área impactada con una 

única área control o de referencia en un único momento (Underwood 2000). Los 

experimentos diseñados de esta forma no permiten realizar interpretaciones válidas 

de los resultados por acarrear problemas de solapamiento (Quinn & Keough 2002). 

En este estudio, la condición aleatoria de elección de cinco localidades (3 

referencias vs 2 impactadas) permiten interpretaciones válidas de los resultados ya 

que no se acarrean problemas de pseudo-replicación (Hurlbert 1984). En este 

sentido, el factor Localidad fue considerado aleatorio (con a = 5 niveles) y anidado 

en el factor Condición, el cual fue considerado fijo con dos niveles (control vs. 

impacto). El factor Localidad pone a prueba la hipótesis nula de no variabilidad en 

la estructura y composición de la CMB a la mayor escala espacial del presente 

trabajo (escala de kilómetros). El factor Condición pone a prueba la hipótesis nula 

de no impacto debido a la descarga de efluentes cloacales y pluviales. 

En cada localidad se muestreó en tres sitios definidos aleatoriamente e 

identificados con números correlativos a lo largo de todas las localidades (sitio 1, 2 

y 3 en localidad 1; 4, 5 y 6 en la localidad 2, etc.), siguiendo un sentido oeste-este 

en la costa como si esta fuera una línea recta extendida. Así, S1 (Referencia Oeste) 

representa el sitio de referencia más al oeste muestreado Bahía Ensenada, mientras 

que S15 en Playa Larga-Estancia Túnel (Referencia Este) representa el sitio de 

referencia más al este muestreado en la costa de Playa Larga y la Estancia Túnel. 

El factor Sitio fue considerado aleatorio con tres niveles (b = 3) y anidado en 

Localidad. El factor Sitio pone a prueba la hipótesis nula de no variabilidad en la 

estructura y composición de la CMB a una escala espacial de cientos de metros. La 

misma secuencia lógica fue establecida para el factor aleatorio Área con c = 2 
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niveles y anidado en el factor Sitio y por lo tanto en Localidad. Por ejemplo, 

Referencia Oeste_ S1_A2 representa el sitio referencia más al oeste con su Área 

más este en la localidad ubicada en Bahía Ensenada. El factor Área pone a prueba 

la hipótesis nula de no variabilidad en la estructura y composición de la CMB a una 

escala espacial de decenas de metros.  

En cada Área se tomaron un total de n = 10 muestras, para un total de a x b x c x n 

= N 300 muestras (60 por Localidad). La variación entre réplicas dimensiona la 

variabilidad a la menor escala espacial (pocos metros). El diseño de muestreo se 

resume y ejemplifica en la Figura 10.  

 

 
Figura 10. Gráfica del diseño experimental en el que se muestran los factores a la izquierda en 

blanco, los niveles en rojo (impactado) y verde (Referencia) para los que se ejemplifica con sólo 

una Localidad (Dispersor y Referencia Este = RE), Sitio y Área en cada caso. En AG = Arroyo 
Grande, USH = Bahía Ushuaia y RO = Referencia Oeste se empleó el mismo esquema de 

muestreo. Las líneas blancas indican el patrón de anidamiento. 

 

 Un diseño de muestreo del tipo multifactorial mixto, jerárquico, balanceado y 

asimétrico con réplicas a distintas escalas espaciales como este se consideró 

esencial para comparar la estructura (relaciones de abundancia) y composición 
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(presencia-ausencia) de la CMB en lugares expuestos a vertidos cloacales y 

pluviales respecto de lugares de referencia. En el caso del presente trabajo, dado 

que no se disponía de datos biológicos previos al impacto, se utilizó un diseño de 

After-Control-Impact (ACI) (Chapman et al. 1995, Roberts 1996a, Glasby 1997). 

Estos diseños 'ACI', son más limitados que los Beyond-BACI (Before-After-Control-

Impact; Underwood 1991) a la hora de establecer relaciones causa-efecto entre las 

intervenciones humanas y las respuestas de las comunidades, aunque han sido 

ampliamente utilizados en estudios de impacto ambiental (Chapman et al. 1995, 

Roberts 1996, Lardicci et al. 1999, Guidetti et al. 2002). Más específicamente, en 

ausencia de datos "antes", puede ser posible detectar diferencias consistentes entre 

uno o más lugares de impacto y varios lugares de control o referencia. Glasby (1997) 

menciona las limitaciones asociadas con la detección de impactos cuando sólo se 

dispone de datos posteriores al mismo.  

El diseño espacial jerárquico propuesto no contempla mediciones repetidas 

en el tiempo para acotarlo dentro del presupuesto y tiempo de duración del proyecto. 

Por ello, no se cuenta con replicación temporal tanto para la estación primavera 

como para las otras tres estaciones a lo largo del año, aún cuando la estacionalidad 

es otro factor fundamental para entender la dinámica de las comunidades marinas 

en latitudes altas. El fotoperíodo y la intensidad de la radiación solar presentan 

marcados cambios estacionales que determinan cambios en variables abióticas 

(Iachetti et al. 2021) cuyo efecto se refleja en las comunidades planctónicas (Bruno 

et al. 2018), bentónicas (Ojeda et al. 2014) y en el necton (Vanella et al. 2007, Cruz-

Jiménez 2019).  

 En este contexto optamos por anteponer el estudio de fuentes de variabilidad 

espacial sobre variaciones en las tendencias temporales, ya que existe un 

compromiso en términos de costo-beneficio entre una y otra estrategia.  

Lo anteriormente expuesto justifica tanto el "N" muestral como la cobertura espacial 

escogida en términos del principal objetivo del presente trabajo en un contexto 

judicial. Este esquema de muestreo cumple con creces las recomendaciones 

planteadas por un grupo de expertos con vasta experiencia en estudios de impacto 
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ambiental para el caso especial del bentos de sustratos duros de áreas 

intermareales en el Atlántico Sudoccidental (Muniz et al. 2013). 

 

2.d. Protocolo de muestreo de la CMB, emplazamiento de los puntos de toma 
de muestras y asignación taxonómica. 
 

 La fauna bentónica intermareal presenta una distribución diferencial a lo largo 

del espacio entre las líneas de las mareas máxima y mínima. Por ello, el diseño de 

muestreo fue estratificado aleatorio (y no uno completamente aleatorio), porque ello 

permite una mayor precisión para la estimación de la variabilidad de la estructura y 

composición de la CMB y poblaciones de otros organismos bentónicos (Cochran 

1963, Quinn & Keough 2002). Por ello, en este trabajo se optó por diferenciar tres 

estratos espaciales en cada uno de los intermareales de cada Localidad/Sitio/Área 

y tomar muestras aleatorias en solo una de las tres zonas del intermareal, 

ampliamente reconocidas en la bibliografía especializada (Lewis 1964, Mathieson & 

Nienhuis 1991, Stephenson & Stephenson 1972). Siguiendo a Sessa (2013) los 

estratos considerados fueron: 

1) Supralitoral ó Parte Alta: Zona más expuesta a la desecación, cercana a la línea 

de pleamar, es la zona más crítica en condiciones de humedad, salinidad y fuerza 

del oleaje. Queda cubierto solo durante la marea alta de sicigia.   

2) Mesolitoral ó Parte Media: Zona comprendida entre las líneas de alta y baja 

marea de cuadratura. Pasa menos tiempo descubierta que el Supralitoral, suele 

tener algunas grietas o pozones que retienen agua (llamados pozas de marea).  

3) Infralitoral ó Parte Baja: Zona cercana a la línea de bajamar, casi siempre 

húmeda que queda comprendida entre la línea de marea baja de cuadratura y la 

baja de sicigia.  

 Este último estrato (3) fue el escogido para realizar el muestreo de 

comunidades debido a que muestreos pilotos realizados con antelación 

demostraron que aquí se registra la mayor diversidad de macroinvertebrados 

bentónicos tanto epifaunales como infaunales. Por ello, en el intermareal bajo se 

estableció, para cada área de muestreo, una transecta paralela a la línea de costa 
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de n = 10 cuadrantes de 50 cm x 50 cm donde se realizó un muestreo exhaustivo 

de macroinvertebrados bentónicos (Figura 11). Para la toma de muestras en campo 

seguimos un protocolo internacional para estandarizar muestreos en intermareales 

rocosos denominado “MBON Pole to Pole”: 

https://repository.oceanbestpractices.org/handle/11329/1143. 

 

 
Figura 11. Muestreo con cuadrantes según recomendaciones de MBON 

Pole to Pole. 
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Figura 12. Muestreo piloto en Bahía Golondrina. 

 

Previo a los muestreos de la CMB, se realizó un muestreo piloto (cuya 

información no se contabiliza para futuros análisis) con la finalidad de poner a punto 

la metodología de trabajo en campo (ver debajo protocolo de muestreo) y para 

acordar entre los participantes la asignación sistemática de organismos de difícil 

reconocimiento en campo (Figura 12). Asimismo, se convinieron distintos criterios 

de cuantificación para aquellos organismos no numerables (i.e. organismos 

coloniales) o aquellos extremadamente numerosos y móviles (por. ej. anfípodos e 

isópodos). En cada caso se escogió establecer porcentajes de cobertura, rangos o 

solo presencia/ausencia y finalmente se elaboró una planilla de muestreo (Figura 

13).  
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Figura 13. Diseño final de planilla de muestreo biológico. 

 

Además, previo a los muestreos de campo, el equipo técnico realizó un 

encuentro en laboratorios del ICPA donde se desplegaron todas las muestras de 

organismos marinos previamente colectadas con fines académicos en las 

asignaturas Diversidad Animal I y Diversidad Animal II para detectar y corregir 

deficiencias de asignación sistemática de especies (Figura 14). 
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Figura 14. Puesta a punto de protocolo de muestreo y entrenamiento de asignación 

taxonómica en laboratorio del ICPA. 

 

La finalidad de este entrenamiento fue lograr un consenso a la hora de 

registrar la biodiversidad a campo, homogeneizando los criterios entre los distintos 

integrantes. Además, se puso a prueba el protocolo de muestreo y se 

implementaron mejoras (Figura 15).  
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Figura 15. Protocolo de muestreo en campo. 
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Producto de las salidas preliminares y del muestreo piloto, en conjunto con 

fotografías tomadas del archivo personal de Mariano Rodríguez y algunas tomadas 

de bases de datos on-line se construyeron cartillas de identificación taxonómica. 

Éstas (Figura 16), se imprimieron en calidad fotográfica, se plastificaron y se 

utilizaron como soporte en campo para la correcta asignación de organismos 

marinos bentónicos al menor rango taxonómico posible (mayormente a nivel de 

especie). Finalmente, para homogeneizar aún más los criterios e impedir errores 

reiterados en las asignaciones taxonómicas, se estableció un sistema de 4 pares de 

observadores rotativos al azar por jornada de muestreo en cada Sitio. 

 

 
Figura 16. Cartillas de identificación taxonómica utilizadas en campo. Cada imagen rectangular 

tiene un tamaño de hoja A4. 

 

 Por muestreo exhaustivo de macroinvertebrados se entiende el conteo de 

individuos particulares de todas las especies (o menor grupo taxonómico posible) 

visibles a ojo desnudo que habitan sobre y debajo de piedras, algas y cualquier otro 

elemento que pueda resultar útil como refugio para organismos macro-bentónicos. 

Se consideraron todas las especies epibiontes aún las que viven en las superficies 
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de otras especies y en oquedades y se consideró la fauna enterrada en primeros 

tres centímetros de sedimento. Las especies u otro rango taxonómico 

extremadamente numerosos para contabilizar en campo (Balanus laevis, 

Notobalanus flosculus, isópodos, anfípodos y poliquetos serpúlidos) fueron 

cuantificados en rangos, siendo I entre 0 y 50 individuos, II entre 51 y 100 individuos, 

III entre 101 y 200 individuos y IV entre 200 y 400 individuos. Los rangos fueron 

convertidos a conteo para el estudio de comunidades. En otros casos se optó por 

registrar solo su presencia-ausencia (Mytilus chilensis, Brachidontes purpuratus y 

Aulacomya atra) y por lo tanto se utilizaron solo para análisis de riqueza específica 

(diversidad alfa). Debido a que los sub-hábitats como pozas de mareas son 

comunes solo en algunas costas rocosas y tienen comunidades marcadamente 

distintas, no fueron contempladas en el presente trabajo. 

Todos los muestreos fueron realizados durante la primavera austral, entre el 

1/10/2023 y el 21/11/2023. Se restringieron arbitrariamente y sin excepción para 

aquellos días en que la mínima altura de la bajamar fuera igual o menor a 0,4 metros 

según lo reportado en la Sección de Mareas del Departamento Oceanografía que 

pertenece al Sistema de Hidrografía Naval tomando como referencia el Puerto 

Patrón de Bahía Ushuaia 

(http://www.hidro.gov.ar/oceanografia/tmareas/form_tmareas.asp). Este criterio se 

estableció a los fines de homogeneizar la localización de los muestreos en el 

intermareal más bajo y así mejorar el aspecto comparativo entre intermareales 

muestreados en diferentes días/meses. Del conjunto total de días que superaron los 

criterios establecidos, se aleatorizaron los n = 15 días de muestreo necesarios para 

completar el diseño de muestreo. Durante la bajamar, los ocho integrantes del 

equipo técnico se subdividieron en cuatro equipos de dos personas para completar 

cada uno de ellos un total de 5 a 6 cuadrantes por día (Figura 17).  
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Figura 17. Muestreo biológico con cuadrantes en el intermareal. 

 

Con el objetivo de minimizar el impacto ambiental que supone la colecta de 

organismos bentónicos durante el muestreo, se realizó in situ la asignación 

taxonómica y la cuantificación. Sin embargo, debido a la diversidad de Phyla 

registrados y el número de especies similares en apariencia externa, se optó por 

colectar organismos de referencia solo para aquellos taxa no discernibles en campo, 

para su posterior inspección bajo lupa en laboratorio. La tarea de asignación 

taxonómica de aquellos organismos no identificados en campo fue realizada por la 

Dra. Julieta Sánchez utilizando una lupa binocular Olympus C011 y claves para la 

identificación taxonómica de cada grupo particular (Figura 18). Cabe destacar que 

la labor de la Dra. Sánchez abarcó, no sólo la determinación de aproximadamente 

100 ejemplares (trabajo que requirió acondicionamiento de los ejemplares en el 

laboratorio y horas de observación y asignación de los organismo bajo material 

óptico),  sino además el trabajo de relevamiento de datos y asesoramiento en el 

campo, y la confección de las cartillas de identificación (junto a Mariano Rodriguez). 

Por otro lado, los datos de asignación específica fueron de suma importancia para 

seleccionar los ejemplares sobre los que se obtuvieron los códigos de barras 

genéticos (ver inciso 3).  
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Figura 18. Fotografía en lupa y a campo de algunos de los ejemplares sobre los cuales se requirió 

determinación taxonómica (trabajo realizado por Julieta Sánchez). 
 

2.e. Registro de parámetros ambientales 
 
 En cada Área, el equipo técnico obtuvo la temperatura superficial del mar, la 

salinidad, el Ph, el potencial de óxido-reducción y la conductividad mediante una 

sonda multiparamétrica Horiba propiedad del ICPA-UNTDF (Figura 19).  

Para medir los niveles de materia orgánica en sedimento se tomaron 

muestras aleatorias (30 gramos de sedimento superficial) en cada área de 

muestreo. El porcentaje de materia orgánica total (MOT) fue determinado por el 

método de calcinación (Heiri et al. 2001). 
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Figura 19. Relevamiento de parámetros ambientales en agua superficial costera con la sonda 

multiparamétrica Horiba. 

 

Además, se tomaron muestras de agua de mar para determinar los siguientes 

parámetros: turbiedad, sólidos disueltos totales, demanda química de oxígeno, 

coliformes fecales y totales. Los parámetros fueron medidos por DPOSS y por el 

Laboratorio IACA de Bahía Blanca (Buenos Aires). Sin embargo, las muestras 

enviadas desde la ciudad de Ushuaia a Buenos Aires pasaron demasiado tiempo 

antes de ser analizadas y por ello las lecturas no resultaron confiables.  

Esta información fue tabulada y utilizada para caracterizar ambientalmente 

cada zona de muestreo. Se utilizó la matriz de parámetros físico-químicos del agua, 

los datos de nutrientes (carbono y nitrógeno/fósforo; ver detalles en el capítulo 6) y 

los datos de laboratorio a nivel de Sitio (quince, tres por Localidad) para vincularlos 

estadísticamente con la variación espacial en la comunidad biótica y así inferir el 

grado y la dirección de los cambios asociados al impacto. Cabe mencionar que el 

alcance espacial de los efectos producidos por efluentes vertidos a la costa por el 

dispersor estará condicionado no solo por la magnitud y tipo de descarga, sino 

también por la tasa de difusión y dilución, que a su vez dependen de condiciones 

oceanográficas (mareas, corrientes, etc.) climatológicas (vientos, etc.) que son 
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variables a lo largo del año en el área estudio. Por ello, determinar a qué escala 

espacial es posible detectar un potencial impacto es de sumo interés en fase de 

evaluación y para el futuro monitoreo ambiental. 
 

2.f. Tratamiento y análisis estadísticos de datos  

 

Es generalmente aceptado que la comunidad completa es más sensible a 

cambios ambientales respecto de especies individuales, aún cuando se trata con 

especies indicadoras o con índices univariados que resumen características de una 

comunidad (por ejemplo la riqueza específica). Sin embargo, estudios sobre efectos 

de la contaminación de las aguas residuales en comunidades marinas se han 

realizado utilizando métodos univariados (Otway et al. 1996, Roberts 1996b, 

Underwood & Chapman 1996) o multivariados (Clarke 1993, Smith & Simpson 

1993). Pocos estudios se beneficiaron de una combinación de ellos (Chapman et 

al. 1995, Roberts et al. 1998). Underwood y Peterson (1988) y Warwick (1993) 

enfatizaron la necesidad de utilizar ambas técnicas de análisis como un enfoque 

integrado. En el presente trabajo, se asumió que el uso de diferentes análisis a 

distintos niveles de organización biológica aumenta la capacidad de detección de 

impacto.  

La representatividad del muestreo experimental se evaluó mediante el 

procedimiento propuesto por Jimémez-Valverde y Hortal (2003) utilizando el 

programa EstimateS (Colwell 2009). Se calculó la curva de acumulación esperada 

de especies según las fórmulas propuestas por Colwell et al. (2004). A la gráfica de 

acumulación de riqueza especies (eje Y) por unidades de muestra (eje X) se ajustó 

el Modelo de Regresión de Clench mediante el algoritmo de Quasi-Newton basado 

en las derivadas primera y segunda de la loss function (función que describe el error 

en el ajuste del modelo a los datos observados) (StatSoft 2001). De esta manera se 

evalúa si el inventario es suficientemente completo y altamente confiable. De todas 

maneras, debe tenerse presente que un inventario real no llega a completarse 

nunca (Gotelli & Colwell 2001) y claramente la estimación final del número de 

especies depende de la resolución espacial (y temporal) del muestreo; siendo 
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fundamental que las estimaciones de riqueza especifiquen el área de recolección 

de muestras y el método de colecta (Adler & Lauenroth 2003). 

Los datos de CMB fueron sometidos a distintas transformaciones con la 

finalidad de reducir la influencia de las especies muy abundantes. Se utilizaron 

gráficos de sombra (Clarke et al. 2014) para determinar que la intensidad más 

adecuada de transformación es la raíz cuarta. La dis-similitud entre los cuadrantes 

de cada intermareal por cada Localidad/Sitio/Área fue calculada con el índice de 

Bray-Curtis. Los datos de especies fueron estandarizados por el total y la dis-

similitud entre cada una de ellas fue cuantificada con el índice de asociación de 

Whittaker (1972). Con esta matriz se realizó un análisis de clusters para reconocer 

los patrones de co-ocurrencia de las especies. Se utilizó un gráfico de sombras 

ordenados en el eje de Y por la co-ocurrencia y en el eje X por las Localidades 

ordenadas según sean potencialmente “impactada” o “referencia” para tener una 

primera impresión sobre el estado (riqueza y abundancia) de la CMB en el 

intermareal del área central del CB. Este gráfico permite identificar especies 

indicadoras de Localidades según su Condición. Como es de interés cuantificar que 

especies causan las agrupaciones dentro y las diferencias entre cada condición se 

empleó el análisis SIMPER (similarity percentages) (Clarke 1993). De esta manera 

se puede discriminar qué especies contribuyen más a tipificar o discriminar las 

Localidades en función de su Condición. Este análisis se realizó utilizando la matriz 

biótica transformada y el coeficiente de similaridad de Bray Curtis como medida de 

dis-similaridad (Bray & Curtis 1954). 

La variación total de la matriz de dis-similitud entre Localidades/Sitios/Áreas 

se descompuso con un modelo lineal multifactorial utilizando Análisis de Varianza 

Multivariado por Permutaciones (PERMANOVA, Anderson 2001, 2007). Las 

hipótesis nulas se generaron utilizando 9.999 permutaciones de los residuos bajo el 

modelo reducido (Anderson & Ter Braak 2003). El método utilizado fue la 

permutación sin restricciones de datos brutos con sumas de cuadrados de Tipo III, 

con un nivel de significancia de p < 0,05 considerado significativo. La importancia 

relativa de cada escala espacial se identificó como la raíz cuadrada relativizada del 

componente de variación de Localidades, Sitios, Áreas y Cuadrantes en el modelo 
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final. La hipótesis nula de igual dispersión dentro de cada Localidad (homogeneidad 

de varianza multivariada) se realizó mediante la prueba PERMIDISP (Anderson 

2006). PERMANOVA es considerado robusto frente a la falta de homogeneidad de 

la varianza, particularmente cuando el diseño de muestreo es balanceado y cuando 

se cuenta con un buen número de muestras como en el caso de este estudio. 

Cuando el contraste de algún factor no alcanzó suficientes unidades permutables 

para obtener una prueba de permutación razonable, se optó por obtener un valor p 

utilizando una muestra aleatoria de Monte Carlo sobre la distribución de 

permutación asintótica (Anderson & Robinson 2003). 

 Luego, para visualizar el patrón de similitud entre Localidades/Sitios/Áreas, 

se estimaron los centroides y se proyectaron mediante Análisis de Coordenadas 

Principales (Gower 1966) en gráficas de dos dimensiones. Los centroides en el 

espacio multivariado definido por Bray Curtis no son necesariamente métricos 

(Anderson 2001). Por ello, se optó por calcular las coordenadas principales (Gower 

1966) sobre la matriz de dis-similitud de todos los pares de muestras preservando 

las medidas de Bray Curtis, pero proyectarlas en un espacio euclidiano. El diseño 

de muestreo utilizado en este trabajo, permite cuantificar los efectos en una variedad 

de escalas espaciales (desde kilómetros a pocos centímetros) pero no a escala 

temporal. A escala espacial, la expectativa asumiendo que las descargas de 

efluentes perturban la estructura y composición del macrobentos, es encontrar un 

gradiente de impacto biótico que debería disminuir conforme aumenta la distancia 

desde la salida del efluente. Si este gradiente ambiental y biótico se cumple, debería 

hallarse un patrón de agrupamiento de muestras de CMB que no reflejan un patrón 

longitudinal de cercanía en distancias geográficas (i.e. en el sentido Este-Oeste o 

viceversa), sino que reflejan un gradiente de calidad ambiental donde las muestras 

de comunidades bióticas de condiciones impactadas deberían parecerse más entre 

sí que respecto de muestras bióticas tomadas en zonas no impactadas. Podría 

esperarse, además, que distintas fuentes de contaminación perturben la CMB de 

manera diferencial y por lo tanto hallar agrupamientos de localidades dentro de la 

condición impactada.  
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La matriz abiótica consistió de 8 (ocho) variables: Temperatura °C, PH, 

Salinidad, Sólidos Disueltos Totales (SDT), Turbidez, Materia Orgánica Total (Mot), 

Coliformes Totales (Col_Tot) y Fósforos Totales (P-PO4). La variable Coliformes 

Totales mostró una alta correlación (>0,9) con los valores de Coliformes fecales y 

por lo tanto no fue considerada en los análisis de relación con la matriz biótica. 

Misma aclaración es válida para Carbono Total y NPOC (materia orgánica disuelta, 

no particulada) respecto de Fósforos totales. DBO no mostró variación entre las 

Localidades y por ello fue excluida del análisis.  

Debido a las diferencias de magnitud entre las diferentes variables y las 

unidades de medida en que se registran cada una de ellas, se optó por transformar 

con raíz cuadrada a SDT y Col_Tot. La matriz completa fue normalizada 

(escalamiento a valores entre 0 y 1) previo a los análisis estadísticos. En primera 

instancia (1), con esta matriz ambiental completa se realizó un análisis de 

componentes principales (PCA) para ordenar los sitios dentro de cada localidad. En 

segunda instancia (2), se aisló de la matriz abiótica el sub-conjunto de variables que 

a priori tienen una relación más directa con la condición de impacto. Según Diodato 

et al. (2018) sitios más impactados son aquellos que presentan valores típicos de 

sistemas eutrofizados por actividades humanas (altos valores de nitrógeno, fósforo, 

materia orgánica, sólidos en suspensión, y baja concentración de oxígeno disuelto), 

registrando además altos valores de bacterias coliformes fecales lo que indica una 

clara contaminación por materia fecal. Es decir, en esta segunda instancia de 

análisis no se contemplaron las variables tomadas con Horiba que fueron 

registradas para caracterizar el ambiente (Temperatura, PH, Salinidad) donde se 

tomaron las muestras con intención de particularizar la interpretación sobre el efecto 

de los efluentes sobre el medio ambiente y sobre la comunidad macro-bentónica. 

Para ello se realizó primeramente una exploración visual, incorporando las variables 

al ordenamiento (PCO) resultante de la matriz biótica.  

Para inferir el grado de variación en matriz biótica que es explicado por 

variaciones de la matriz abiótica, se corrió primeramente el procedimiento BEST 

(Bio-Env) para distinguir las variables más informativas. Este procedimiento 

computa un coeficiente de correlación escogido, el no paramétrico de Spearman en 
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este caso, para el ranking de similaridad de la matriz biótica y abiótica con la ventaja 

de que añade un test de permutaciones para averiguar si la correlación entre ambas 

matrices puede deberse al azar. Las variables asociadas al impacto fueron 

utilizadas para correr un LINKTREE (Clarke et al. 2008). Este análisis permite ver 

en un gráfico arborescente como las variables abióticas dividen las muestras 

biológicas, trazando límites de las variables seleccionadas. Las divisiones son 

binarias y están basadas en la optimización del estadístico R que se utiliza en 

ANOSIM y, por lo tanto, la técnica está basada en rangos 

Finalmente se construyó un modelo lineal basado en distancias (DistLM) fue 

utilizado en combinación con al análisis de ordenación de redundancia basado en 

distancias (dbRDA) para explorar la hipótesis de cuanta variación de la comunidad 

macrobentónica del Canal Beagle puede ser explicada a través de variables 

ambientales (Legendre & Anderson 1999, McArdle & Anderson 2001). El análisis 

DISTLM modela la relación entre variables ambientales y los datos de composición 

y abundancias de macroinvertebrados a través de un modelo de regresiones 

múltiples. Los resultados de DISTLM son visualizados en un espacio 

multidimensional a través de la ordenación realizada con la rutina el dbRDA. El 

procedimiento dbRDA permite operar con matrices basadas en distancias no 

Euclidianas para datos biológicos (distancia de Bray-Curtis), para posteriormente 

entregar un set de coordenadas que representan los resultados en un espacio 

Euclidiano (Anderson et al. 2008). dbRDA representa el mejor modelo basado en 

una, dos, o más variables, de acuerdo con el criterio seleccionado; en este caso el 

BIC (Clarke & Gorley 2015).  
 

2.g. Resultados de las comunidades macro-bentónicas. 
  

Los relevamientos con los cuadrantes resultaron en la determinación de 106 

taxas en la CMB, pudiendo ser más especies dado que en algunos casos la 

determinación taxonómica alcanzada para algunos grupos de individuos fue de la 

categoría familia o superior. Los taxas, en orden de mayor a menor diversidad 

pertenecieron a los siguientes Phyla: Moluscos (35 sp.), Anélidos (25 sp.), 
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Equinodermos (12 sp.), Cnidarios (9 sp.), Artrópodos (8 sp.), Cordados (7 sp.), 

Poríferos (6 sp.), Platelmintos (1 sp.), Nemátodos (1 sp), Briozoos (1 sp) y 

Nemertinos (1 sp.) (Tabla 2). 

 
Tabla 2. Lista sistemática de especies determinadas con un N muestreal = 300 cuadrantes. Se 

distinguió en lo posible Especie, Familia, Clase y Phylum. CM = Comunidad macro-bentónica. Las 

“x” indican las especies que fueron consideradas en los análisis estadísticos de comunidades. 
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Para los análisis de comunidad, no se consideraron aquellos taxas cuya 

determinación fue posible sólo a altos niveles de la escala taxonómica y/o cuando 

la abundancia de la especie o grupo taxonómico de mayor nivel no superó el 1% del 
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total de individuos. La lista definitiva de taxones incluidos en los análisis de 

comunidades se denota con un “CM” en la Tabla 2. 

El modelo de Clench para las 300 unidades muestrales sobre la base biótica 

depurada (i.e aquellas con CM = "x" en la Tabla 2) demostró un muy buen ajuste y 

una correcta representación (98,1% del total) de la diversidad macrobentónica del 

CB. Este modelo indicó que a partir de la muestra número 100 aproximadamente 

se alcanzó el máximo valor teórico de diversidad. La riqueza teórica es levemente 

superior (64,3) a la hallada en campo (63), pero hallar esa diferencia insumiría un 

esfuerzo de muestreo desproporcionadamente grande. 

 

 
Figura 20. Curva de acumulación de especies (línea azul) y los intervalos de confianza al 95% 

ajustados por un modelo de Clench.  

 

A partir de la base de datos depurada, se calculó el promedio de la riqueza 

específica (diversidad alfa) para las distintas Localidades dentro de cada Condición 

y se halló un patrón de defaunación consistente con la distancia desde los focos de 

contaminación ambiental. El promedio de riqueza en condiciones no impactadas fue 

de 34,7 sp., aun cuando se estimó a través de una superficie menor de muestreo, y 

fue mayor que el de condiciones impactadas (23,9 sp.) (Figura 21).  
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Figura 21. Gráfico de barras del número de especies promedio con sus respectivos desvíos (líneas 

blancas) de localidades no impactadas (barra verde) e impactadas (barra roja). 

 

Aunque el patrón de empobrecimiento se mantiene, el número promedio de 

especies obtenido por Sitio mostró mayor variabilidad. Entre localidades no 

impactadas la riqueza específica promedio fue similar, aunque con mayor variación 

en la Referencia Este, pero en ambos casos superior a todas las localidades 

impactadas (Figura 22). Entre estas últimas, se verificó que las localidades 

afectadas por los efluentes que vierte el Arroyo Grande cuentan con la menor 

riqueza específica (Figura 23).  
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Figura 22. Gráfico de barras del número de especies promedio con sus respectivos desvíos (líneas 

blancas) de localidades no impactadas (barras verdes) e impactadas (barras rojas). 

 

 
Figura 23. Gráfico de cajas y bigotes del número de especies promedio con sus respectivos 

desvíos en las cinco localidades. El tamaño de la caja indica el rango de valores entre el primer y 

tercer cuartil, la línea media indica la mediana, la cruz el promedio y los bigotes los límites de 

valores mínimos y máximos.  
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La riqueza por Sitio dentro de cada Localidad confirma el patrón (Figura 24), 

aunque se observó que un sitio dentro de la Localidad Ushuaia (impactada) tiene 

valores más próximos al promedio más bajo de riqueza de localidades no 

impactadas (como por ejemplo Ushuaia S11); y que un sitio de la localidad 

Referencia Este (no impactada) presentó valores promedio más próximos a 

localidades impactadas (como por ejemplo Referencia Este S13) (Figura 24 y 25).  

 

 
Figura 24. Gráfico de barras del número de especies promedio con sus respectivos desvíos (líneas 

blancas) de sitios no impactados (barras verdes) e impactadas (barras rojas). 

 

 Finalmente, el análisis a pequeñas escalas espaciales permitió identificar 

aquellos sitios donde las dos áreas muestreadas tienen una diversidad similar y 

donde dentro de cada sitio la riqueza específica fue disímil (Figura 25). Se 

demuestra que en al menos un área de la localidad Arroyo Grande, Ushuaia, 

Referencia Este y Oeste la riqueza estimada a través de 10 cuadrantes de 50 x 50 

cm (2,5 metros cuadrados) varía considerablemente respecto del área 
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geográficamente más próxima. Estas áreas se muestran en tonalidades más claras 

en la figura 25.  

 
Figura 25. Gráfico de barras del número de especies promedio en áreas no impactadas (barras 

verdes) e impactadas (barras rojas). 

 

Para visualizar mejor el patrón de riqueza por área, se mapeó la misma en 

forma de barras y en calor (Figura 26 y 27). La versión animada de la misma puede 

verse haciendo click aquí 

(https://drive.google.com/file/d/1zIphh9vUJOUrT3vEdZZuJo0fgul7Ldmb/view?usp=

share_link). 

 



65 
 
 

 
Figura 26. Diversidad específica por Localidad en barras verdes (NO_IMP = No impactado) 

y barras rojas (IMP = Impactado). 

 

 
Figura 27. Diversidad específica por Localidad en forma de mapa de calor. 

 

El gráfico de sombras ordenado muestra que existe un conjunto de especies 

que conforman la porción dominante de la CMB, es decir aquellas especies que 

están presentes y con alto número de individuos en la mayoría o todas las 

localidades independientemente de su condición (Figura 28). Éstas son Nacella 

magellanica, N. deurata, N. flammea, N. juveniles, Pareuthria plumbea, Siphonaria 

lessoni, Amphipoda, Balanus laevi, Notobalanus flosculus, Parbolasia corrugatus y 
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las familias Nereididae y Glyceridae dentro de los Poliquetos (Grupo A en la figura 

28). Además, puede apreciarse que los Sitios no impactados presentan un mayor 

número de especies; que muchas especies se presentan en abundancias bajas; y 

que hay conjuntos de especies que tienden a co-ocurrir en localidades impactadas 

o no impactadas, pero no en ambos y entonces pueden ser identificadas como 

especies indicadoras de impacto vs. no impacto (Figura 28). Por ejemplo, 

Halicarcinus planatus, Anasterias antartica, Margarella violacea, Pseudoechinus 

magellanicus, Ophiactis asperula, Hermadion rhizoicola, Hiatella solida, Tonicia sp., 

Plaxiphora aurata, Ischnochiton stramineus y la Familia Serpulidae dentro de los 

poliquetos, son mucho mas abundantes en ambas localidades anidadas dentro de 

la condición no impactada (Grupo B en la Figura 28). Sin embargo, Capitella 

capitata, Eulalia sp. y Nematoda fueron hallados en las localidades anidadas en la 

condición impactada (Grupo C en la Figura 28). 

 
Figura 28. Gráfico de sombras donde se muestran las especies o grupos de especies en el eje Y, 

las Localidades en el Eje x (superior) entre líneas perpendiculares negras continuas. El recuadro 

punteado A denota el conjunto de especies dominantes del intermareal del Canal Beagle. El 

recuadro punteado B destaca un conjunto de especies con preferencia por ambientes no 

impactados. Y en el recuadro punteado C destaca dos especies con presencia en Localidades 
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impactadas. Arriba a la izquierda se muestra el gradiente de abundancia transformada con raíz 

cuarta. 

  

 El análisis de SIMPER identificó el conjunto de especies que explican las 

similitudes intra-grupo según el factor condición y las diferencias entre la condición 

impactada y no impactada considerando el promedio de su abundancia 

transformada (Tabla 3 y 4).  

 
Tabla 3. Listado de especies o rango taxonómico mayor que explican las similitudes entre la 

condición no impactada e impactada en orden decreciente. Se destacan en negrita aquellas especies 

que aportan únicamente en cada grupo y con subrayado aquellas especies que si bien aparecen en 

ambos grupos sus abundancias son contrastantes. Prom_ Abund= promedio abundancia, 

Prom_Simil= promedio similitud, Dis/DS= disimilitud sobre desvío estándar, Contrib%= contribución 

porcentual, Cum.% = contribución porcentual acumulada. Taxones subrayados son los que se 

comparten entre condiciones y por lo tanto el aporte se debe a diferencias de abundancia; en negrita 
taxones particulares para cada condición. 
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Tabla 4. Listado de especies o rango taxonómico mayor que explican las disimilitudes entre la 

condición no impactada (columna verde) e impactada (columna roja) en orden decreciente. Prom_ 

abund= promedio abundancia, Prom_Dis= promedio de disimilitud, Dis/DS= disimilitud sobre desvío 

estándar, Contrib%= contribución porcentual, Cum% = contribución porcentual acumulada. 

 
 

Los gráficos de coordenadas principales, calculados para los centroides del 

factor combinado de Localidad x Sitio x Área, permiten observar métricamente la 

relación de similitud de las muestras (n = 30) respecto de la composición y 

abundancia de la CMB. Se verificó que la CMB refleja un patrón acorde al gradiente 

ambiental del CB. En el sector izquierdo e inferior del gráfico se agruparon la gran 

mayoría de las muestras provenientes de la Referencia Oeste y Este, indicando que 

las comunidades en las localidades no afectadas por los efluentes son más similares 

entre sí, independientemente de que se encuentren en los extremos geográficos 

Oeste-Este del CB (Figura 29). Sin embargo, el Área 1 del Sitio 1 en la Localidad 

Referencia Oeste y el Área 25 del Sitio 13 en la Localidad Referencia Este se 

agruparon más próximas a Localidades impactadas Ushuaia y Arroyo Grande. Esto 

indica que existe variabilidad espacial en la CMB a escala de Área dentro de las dos 
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localidades no impactadas. Se evidenció una separación en el eje Y de la Localidad 

Dispersor con una mayor dispersión entre sus Sitios-Áreas, pero la separación se 

observó tanto respecto del resto de las Localidades de referencia como de las 

impactadas Ushuaia y Arroyo Grande.  

Las Localidades Arroyo Grande y Ushuaia muestran superposición entre sí 

en el gráfico de ordenamiento, aunque están alejadas tanto de los SitiosxÁreas de 

las Localidades Referencia como así también de las del Dispersor (Figura 29). 

 

 
Figura 29. Ordenamiento de muestras por Área en cada Sitio por cada Localidad. 

 

El mismo ordenamiento, pero superponiendo la riqueza de especies en cada 

Área demuestra que, al menos en parte, este patrón puede explicarse por la menor 

riqueza hallada en las áreas impactadas en contraposición con las no impactadas. 

Sin embargo, como se demostró en la figura 29 y 30, el Área 1 del Sitio 1 en la 

Localidad Referencia Oeste y el Área 25 del Sitio 13 en la Localidad Referencia Este 

poseen menor diversidad (Figura 30).  
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Figura 30. Ordenamiento de muestras por Área por Sitio por Localidad con superposición de 

burbujas, cuyo tamaño es proporcional al número promedio de especies registradas en cada Área 

dentro de cada Localidad. 

 

Como es de esperar, el ordenamiento cuando se consideran los centroides 

del factor combinado Localidad x Sitio mejora el patrón y la cantidad de variación 

explicada en cada eje (Figura 31 y 32). La interpretación no varía, ya que se 

agruparon cercanamente entre sí los Sitios dentro de la condición de no impacto y 

se separaron de los Sitios impactados, aunque en este último caso, los Sitios de la 

Localidad Dispersor se alejaron del conjunto de Sitios que pertenecen a las 

Localidades del Arroyo Grande y Ushuaia. 
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Figura 31. Ordenación de muestras por Sitio en cada Localidad. 

 

 
Figura 32. Ordenación de muestras por Sitio en cada Condición. Sitios No Impactados (NO_IMP) y 

Sitios Impactados (IMP). 
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 Más aún, el agrupamiento de localidades entre sí y en función de su 

condición verifica una clara separación en el gradiente ambiental (Figuras 33 y 34).  

 

 
Figura 33. Ordenación de muestras por Localidad. 
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Figura 34. Ordenación de muestras por Localidad en función de su Condición.  

Localidades No Impactadas (NO_IMP) y Localidades Impactadas (IMP). 

 

Los gráficos de las Figuras 35 y 36 permiten identificar aquellas especies 

cuya representación en Localidades no impactadas es mayor respecto a las 

Localidades impactadas; mientras que el de la Figura 37 permite identificar aquellas 

especies o grupos de especies cuya representación se restringe a Localidades 

impactadas.  
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Figura 35. Ordenación de Áreas en Localidades No Impactadas (NO_IMP) y en Localidades 

Impactadas (IMP) y representación de una triada de especies indicadoras de buena salud 

ambiental. 

  

 
Figura 36. Ordenación de Áreas en Localidades No Impactadas (NO_IMP) y Localidades 

Impactadas (IMP) y representación de una triada de especies indicadoras de buena salud 

ambiental. 
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Figura 37. Ordenación de Áreas en Localidades No Impactadas (NO_IMP) y Localidades 

Impactadas (IMP) y representación de una triada de especies o grupo de especies indicadoras de 

mala salud ambiental. 

 

El modelo lineal final obtenido mediante el análisis permutacional de la 

varianza permitió reconocer que existe variación significativa en la estructura y 

composición de la CMB del CB a todas las escalas espaciales contempladas en el 

diseño de muestreo (Tabla 5). A pesar de la variabilidad hallada en todas las escalas 

geográficas que contemplan los factores aleatorios (Cuadrantes, Áreas, Sitios y 

Localidades), el modelo estimó diferencias significativas (p = 0,0061) en el factor fijo 

Condición, que implica los niveles “impactado” vs. “no impactado”. De esta manera 

el modelo permite detectar diferencias significativas entre las comunidades 

macrobentónicas de localidades impactadas y no impactadas. 

Los componentes de variación en términos porcentuales y basados en la dis-

similitud de Bray-Curtis se interpretaron únicamente para los factores aleatorios, e 
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indicaron que la mayor variabilidad en el intermareal del CB es aportada a la menor 

escala espacial (28% a nivel de cuadrantes, o sea a escala de pocos metros), 

seguido de la variación a escala de decenas de metros (Áreas) y cientos de metros 

(Sitios) con porcentajes de aporte similares (18,8% y 16,8%), respectivamente. La 

Localidad, que representa la variación a escalas de kilómetros, aportó un 13,9 % 

(Tabla 6). 

 
Tabla 5. Análisis PERMANOVA en el que se detalla los factores incluidos en el modelo (Fuentes de 

Variación), los grados de libertad (g.l), la suma de cuadrados (SM), los cuadrados medios (CM), el 

estadístico Pseudo F, el valor de probabilidad (P) por permutaciones (perm), el número de 

permutaciones (Perms) y la probabilidad estimada por Monte Carlo (MC). Los valores de probabilidad 
significativa están en negrita. 

 

 

 

 

 

 

 
 

Fuente Variación g.l SC CM Pseudo F P(perm) Perms. Perm 

(MC) 

Condición 1 1.01E+05 1.01E+05 4.4181   10 0.0061 
Localidad (Condición) 3 68551 22850 2.1675 0.0027 9893   

Sitio 

(Localidad(Condición)) 

10 1.05E+05 10542 2.3024 0.0002 9873   

Área (Sitio (Localidad 

(Condición)) 

15 68680 4578.7 5.5167 0.0001 9790   

Cuadrantes = 

residuales 

270 2.24E+05 829.96         

Total 299 5.68E+05           
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Tabla 6. Componentes de variación para cada factor estimado como el porcentaje de aporte al total. 

 
 La prueba PERMDISP indicó diferencias en la dispersión multivariada para 

el factor localidad (F: 20,445; gl1: 4; gl2: 295; P(perm): 0.0001). La Tabla 5 muestra 

la dispersión promedio por Localidad, la cual es mayor en el Dispersor (ver Figura 

24) y la Tabla 6 el test pareado para verificar la existencia de diferencias 

significativas en la dispersión entre localidades.  

 
Tabla 7. Dispersión promedio y error estándar (ES) para cada Localidad en base a los 60 cuadrantes 

(N).  

 
 
Tabla 8. Test de t para la comparación pareada de dispersión multivariada entre localidades. El test 

no contempla corrección por comparaciones múltiples. 

 

Factor Componente de Variación % 

Condición 22.6 

Localidad (Condición) 13.9 

Sitio (Localidad(Condición)) 16.8 

Área (Sitio (Localidad 

(Condición)) 18.8 

Cuadrantes = residuales 28 

Total 100 
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 El diseño de muestreo balanceado y el "N" muestreal = 300 permite confiar 

en los resultados obtenidos a pesar de la detección significativa de dispersión.  

 Los análisis de componentes principales realizados sobre la matriz completa 

de variables, demostraron una buena agrupación por sitios dentro de cada localidad 

aunque con cierta variabilidad. Se verifica en el lado derecho y superior del gráfico 

(figura 38) el Sitio 4 de Dispersor y el Sitio 12 de Arroyo Grande más apartados del 

resto en el sentido en que apuntan los vectores Fosfatos totales, Coliformes fecales 

y Materia orgánica total. En el sector derecho e inferior del gráfico se agrupan dos 

sitios de Arroyo Grande, dos de Dispersor y dos de Ushuaia. En el sector izquierdo 

se agrupan todos los sitios de ambas Referencias y uno de Ushuaia (Sitio 7) en el 

sentido contrario al aumento de todas las variables medidas con excepción de 

salinidad. 

 

 
Figura 38. Análisis de componentes principales por Sitios dentro de cada Localidad utilizando la 

matriz abiótica completa.  

 

 La misma ordenación, pero mostrando la ubicación de las muestras por 

Condición dentro de cada Localidad, demuestra un patrón de agrupamiento acorde 

al gradiente ambiental, en el que las réplicas de localidades impactadas se agrupan 
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hacia la derecha del gráfico y las réplicas de localidades no impactadas se ubican 

en el sector izquierdo (con excepción de un sitio de Ushuaia) (Figura 39).  

 

 
Figura 39. Análisis de componentes principales por Localidad dentro de cada Condición utilizando 

la matriz abiótica completa.  

 

 La ordenación de muestras contemplando la matriz de variables ambientales 

que reflejan impacto demuestran un patrón similar respecto del gradiente de 

impacto. Sin embargo, se advierte que el Sitio 6 que se ubica dentro de la Localidad 

Dispersor pero es el más alejado del efluente, se ubica hacia el centro del gráfico 

(Figuras 40 y 41) 
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Figura 40. Análisis de componentes principales por Sitios dentro de cada Localidad utilizando la 

matriz abiótica que refleja impacto.  

 

 

 
Figura 41. Análisis de componentes principales por Localidad dentro de cada Condición utilizando 

la matriz abiótica que refleja impacto.  
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 La Tabla 9 demuestra que esta segunda instancia de análisis mejora el poder 

explicativo del modelo.  

 
Tabla 9. Eigenvalores, porcentaje de variación individual por eje y acumulada para los dos primeros 

ejes en el análisis de componentes principales realizados con la matriz completa (totales) de 

variables ambientales y con la matriz de variables que reflejan impacto (impacto). 

 
 

La superposición de valores de variables que podrían reflejar mejor el impacto 

respecto del ordenamiento biótico de las muestras (PCO) confirma que todas ellas 

aumentan en las muestras registradas como impactadas (Figuras 42 a 46). 

 

 
Figura 42. Superposición de burbujas de Turbidez (Turb) por Localidades en función de su 

Condición (verdes no impactadas, rojas impactadas) sobre el análisis de coordenadas principales 
realizado con la matriz biótica de CMB del intermareal rocoso. 
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Figura 43. Superposición de burbujas de Coliformes fecales (Col_Fec, sqr = raíz cuadrada,) por 

Localidades en función de su Condición (verdes no impactadas, rojas impactadas) sobre el análisis 

de coordenadas principales realizado con la matriz biótica de CMB del intermareal rocoso. 

 

 
Figura 44. Superposición de burbujas de Materia Orgánica Total (Mot) por Localidades en función 

de su Condición (verdes no impactadas, rojas impactadas) sobre el análisis de coordenadas 
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principales realizado con la matriz biótica de comunidades macro-bentónicas del intermareal 

rocoso. 

 

 
Figura 45. Superposición de burbujas de Fósforo total (P-PO4) por Localidades en función de su 

Condición (verdes no impactadas, rojas impactadas) sobre el análisis de coordenadas principales 

realizado con la matriz biótica de comunidades macrobentónicas del intermareal rocoso. 
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Figura 46. Superposición de burbujas de Sólidos disueltos totales (SDT, sqr = raíz cuadrada,) por 

Localidades en función de su Condición (verdes no impactadas, rojas impactadas) sobre el análisis 

de coordenadas principales realizado con la matriz biótica de comunidades macrobentónicas del 

intermareal rocoso. 

 

 El análisis BIO_ENV indicó que las dos variables ambientales que están más 

correlacionadas con el patrón biótico son por separado Sólidos disueltos totales (ρ 

= 0,534) y Coliformes fecales (ρ = 0,507) siendo cada una significativa con un p = 

0.01. En combinación las dos variables alcanzaron un valor ligeramente menor (ρ = 

0,507) siendo igualmente la correlación no debida al azar (p = 0.01). Debido al 

interés particular que tienen las variables asociadas con el contexto de impacto, se 

optó por construir el árbol solo con esas variables. El árbol (Figura 47) muestra una 

primera división entre todas las Localidades impactadas por un lado y no 

impactadas por el otro (con la excepción del sitio 13 de la Referencia Este) debido 

a un valor umbral mínimo y máximo de Coliformes fecales (Figura 48). 
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Figura 47. Árbol divisorio de muestras de cada Localidad en función de su Condición. Las 
divisiones del árbol se justifican como sigue: A: R=0.69; B%=89; Col_Fec<2.9(>4), B: R=0.25; B%=38; 

Col_Fec<1.7(>2.9) C: R=0.00; B%=16; P-PO4_mg/l<0.0493(>0.114) D: R=0.93; B%=92; Col_Fec<1.2E+05(>3.5E+05) E: 

R=0.55; B%=49; P PO4_mg/l<0.0617(>0.0697) F: R=0.67; B%=39; P-PO4_mg/l<0.189(>0.242) G: R=0.32; B%=23; P-

PO4_mg/l<0.0697(>0.073) or Col_Fec<4(>7.8) H: R=0.33; B%=19; P PO4_mg/l<0.0737(>0.091) I: R=0.00; B%=23; 

Col_Fec<7.8(>1.9E+04) or P PO4_mg/l<0.091(>0.0932). 
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Figura 48. Árbol divisorio de muestras de cada Sitio en función de su Condición. Las divisiones del 

árbol se justifican como sigue: A: R=0.69; B%=89; Col_Fec<2.9(>4), B: R=0.25; B%=38; Col_Fec<1.7(>2.9) C: 

R=0.00; B%=16; P-PO4_mg/l<0.0493(>0.114) D: R=0.93; B%=92; Col_Fec<1.2E+05(>3.5E+05) E: R=0.55; B%=49; P 

PO4_mg/l<0.0617(>0.0697) F: R=0.67; B%=39; P-PO4_mg/l<0.189(>0.242) G: R=0.32; B%=23; P-

PO4_mg/l<0.0697(>0.073) or Col_Fec<4(>7.8) H: R=0.33; B%=19; P PO4_mg/l<0.0737(>0.091) I: R=0.00; B%=23; 

Col_Fec<7.8(>1.9E+04) or P PO4_mg/l<0.091(>0.0932). 

 

 El modelo lineal construido con todas las variables medidas (Figura 49) y con 

las más directamente relacionadas al impacto por efluentes (Figura 50) demuestran 

esencialmente similar patrón de agrupamiento y poder explicativo. Las muestras de 

Localidades no impactadas se agrupan cercanamente entre sí y contrarias a los 

vectores que indican impacto y a los que no indican impacto también (Figura 51). 

Los sitios de la Localidad Dispersor muestran mayor variabilidad, siendo el S5 

(cercano al efluente) el que se aleja más del resto.   

 

 
Figura 49. Biplot de muestras biológicas por Localidad y todas las variables ambientales medidas. 
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Figura 50. Biplot de muestras biológicas por Localidad y las variables ambientales que reflejan 

impacto.  

 

 
Figura 51. Biplot de muestras biológicas por Condición y las variables ambientales que reflejan 

impacto.  
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 Finalmente, se graficaron en burbujas sobre el mismo modelo lineal, aquellas 

variables que están más correlacionadas con el patrón biótico según el 

procedimiento BIO-ENV. Estas gráficas confirman que el patrón biótico está 

relacionado con el aumento de bacterias coliformes y sólidos disueltos totales 

(Figuras 52 y 53).  

 

 

 
Figura 52. Biplot de muestras biológicas por Condición y la variable ambiental que mejor refleja el 

impacto super-impuesta como burbuja.  
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Figura 53. Biplot de muestras biólogicas por Condición y la variable ambiental que en segundo 

lugar mejor refleja el impacto super-impuesta como burbuja.  

 

Una versión animada de la figura que incluye los valores de coliformes fecales como 

burbujas puede verse haciendo click aquí 

(https://drive.google.com/file/d/1rEco79vfDk2yTmBzBk8WPvRTmaOT3YCH/view?

usp=share_link) 

 

2.h. Discusión 
 

Los estudios de evaluación ambiental comúnmente desarrollados en 

Argentina, Brasil y Uruguay se siguen basando en muestreos realizados a escalas 

espaciales (y temporales) bastante restringidas, sin adecuada replicación y con 

abordajes descriptivos y correlativos derivados de la ecología descriptiva clásica. 

Las técnicas correlativas univariadas difícilmente consiguen diferenciar efectos que 

podrían deberse a variabilidad natural de aquella provocada por el impacto de la 

contaminación y eutrofización. Estos estudios no siempre cumplen con los objetivos 

esperados en una evaluación de impacto y en el posterior monitoreo ambiental. Esta 
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modalidad de trabajo ha sido fuertemente criticada, si se considera el principal 

producto científico-técnico esperado, que es la demostración de los efectos de la 

contaminación sobre la biota. Esto es posible desde el punto de vista cuantitativo si 

se analizan zonas replicadas impactadas y no impactadas a diferentes escalas 

espacio-temporales. Otras veces, la imposibilidad de establecer zonas de referencia 

confiables (i.e controles eficaces o blancos) dificulta evaluar la hipótesis de impacto, 

aspecto esencial para la demostración fehaciente de las relaciones de causalidad 

entre la presencia de un contaminante y las respuestas de la biota (Munis et al. 

2013). En este trabajo el diseño de muestreo propuesto se fundamenta en la 

posibilidad real de encontrar zonas no degradadas en el CB que puedan ser 

eficazmente comparadas con zonas impactadas. Esta ventaja natural fue 

incorporada en un diseño de muestreo asimétrico, balanceado y replicado a tres 

escalas espaciales especialmente dispuesto en la geografía para detectar impacto 

en CB, y acompañado por modelos estadísticos robustos que otorgan confiabilidad 

a los resultados obtenidos. 

 La diversidad de macro-invertebrados marinos bentónicos en el intermareal 

rocoso del CB supera la cantidad de 100 repartidos en al menos 11 diferentes Phyla, 

aunque estudios sistemáticos morfológicos y/o moleculares pormenorizados 

podrían superar largamente esta cifra. Entre ellas, 63 especies o rangos 

taxonómicos mayores (denominadas como especies de aquí en adelante) fueron 

registradas consistentemente en la zona de estudio a través de las 

Localidades/Sitios/Áreas y han sido las empleadas para evaluar el potencial impacto 

ambiental. Entre ellas, existe un sub-conjunto de especies de la CMB compuesto 

por Moluscos del género Nacella, P. plumbea, S. lessoni; Crustáceos Cirripedios y 

Anfípodos; Poliquetos Nereididae y Glyceridae; y el Nemertino P. corrugatus que se 

registraron en todas las localidades independientemente de su condición ambiental 

y en general con alta frecuencia. Este sub-conjunto conforma la porción dominante 

de la CMB en el intermareal del Canal Beagle y como su patrón de presencia-

ausencia no refleja impacto dado el carácter de ubicuas, es de interés la variabilidad 

de sus abundancias a lo largo del gradiente ambiental para caracterizar el impacto. 

Además, ni el número de especies ni la identidad de las mismas resultaron similares 
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a lo largo de la zona de estudio al considerar el resto de las especies registradas en 

el intermareal rocoso. Las localidades asignadas a priori en la condición impactada 

según la calidad ambiental demostrada en trabajos previos (DPOSS 2022, Diodato 

et al. 2018) contiene una comunidad macro-bentónica intermareal empobrecida en 

número de especies respecto a las localidades no impactadas. A nivel Localidad, la 

pérdida de especies promedio entre las dos no impactadas (Referencia Este y 

Referencia Oeste) y las tres impactadas (Dispersor, Ushuaia y Arroyo Grande) es 

de un 30% aproximadamente. El fenómeno de disminución de la diversidad de 

organismos macro-bentónicos del intermareal debido a un impacto ambiental se ha 

teorizado y documentado en varios trabajos previos que utilizaron una metodología 

de trabajo similar al realizado en este trabajo (Pearson & Rosenberg 1978, Roberts 

1996). Las comunidades más diversas de las localidades no impactadas contienen 

especies indicadoras de buena salud ambiental en el CB, es decir aquellas más 

sensibles al impacto, como por ejemplo los Equinodermos Anasterias antartica y 

Pseudoechinus magellanicus; el Crustáceo Halicarcinus planatus; y los Moluscos 

Margarella violacea, Tonicia sp. y Plaxyphora aurata. En contraste, las Localidades 

impactadas contienen organismos tolerantes que aparecen en ambientes 

modificados como por ejemplo los Poliquetos de la familia Spionidae (en Arroyo 

Grande y Ushuaia), Capitella capitata (en Ushuaia) y Nematoda (en Dispersor y 

Ushuaia). La presencia del complejo de especies Capitella capitata es utilizado 

como indicador de impacto ambiental en todo el mundo (Dean 2008), inclusive en 

Argentina (Rivero et al. 2005). Además, la familia Spionidae ha sido reportada en 

distintos trabajos en áreas impactadas (ver revisión de Elías et al. 2021). Otros 

alteran su abundancia disminuyéndola como por ejemplo los Poliquetos de la familia 

Serpulidae y Hermadion rizholicola; o aumentan como, por ejemplo, Amphipoda, 

Glyceridae y Siphonaria lessoni.  

 La riqueza por Sitios confirma el patrón de disminución de la diversidad y 

también reafirma la necesidad de utilizar réplicas por Localidad, puesto que de 

haber escogido solo el Sitio 13 dentro de la Localidad Referencia Este se podría 

haber llegado a conclusiones opuestas. Más aún, y como ha sido reportado en otros 

trabajos que hallaron variación de la diversidad en escalas espaciales de residuales 
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(Guerra-Castro et al. 2020), aquí se demuestra que puede existir variabilidad natural 

en el número de especies a escalas de pocos metros, e incluso dentro de las dos 

Áreas que pertenecen al mismo Sitio y la misma Localidad.  

 Las figuras de análisis de componentes principales a todas las escalas 

espaciales contempladas demuestran un patrón de agrupamiento de muestras 

según un gradiente ambiental que refleja impacto. Esta situación fue confirmada 

mediante el test de hipótesis. En éste, aún considerando la mayor variabilidad 

natural en el intermareal rocoso del Canal Beagle que se da a la menor escala 

espacial (28% a través de los cuadrantes dentro de las áreas del mismo sitio y 

misma localidad), el contraste del factor fijo Impacto vs. No Impacto arrojó 

diferencias significativas. Se concluye que, aún considerando variaciones naturales 

internas entre las localidades que conforman una misma condición, existen 

diferencias entre la composición y la estructura de la comunidad macro-bentónica 

entre zonas impactadas y no impactadas del Canal Beagle. Además, las localidades 

anidadas en condiciones no impactadas tienden a formar un solo agrupamiento, 

demostrando que la condición de no impacto tiene características comunitarias 

claramente similares entre sí. El Sitio 1 y Área 1 de Referencia Oeste (Ensenada) y 

el área 25 del Sitio 13 de la Referencia Este (Playa Larga) representan una 

composición y estructura comunitaria atípica dentro de la condición de no impacto. 

En términos bióticos, fue posible establecer diferencias en la CMB de la localidad 

Dispersor respecto de las de Arroyo Grande y Ushuaia. Aunque los datos propios 

del recuento del número más probable de bacterias coliformes fecales (y totales) 

fueron bajas en comparación con los valores históricos registrados (Esteves & Amin 

2004, Diodato 2013, DPOSS 2017), estos podrían explicar las diferencias, ya que 

se hallaron valores superiores en todos los sitios del Dispersor (próximos al efluente 

cloacal) respecto de los de Arroyo Grande y de Ushuaia. Sin bien recuentos previos 

también indican mayores valores de bacterias coliformes en la zona del Dispersor 

respecto de otras zonas de Canal Beagle, también se han hallado valores altos de 

bacterias coliformes en Arroyo Grande (DPOSS 2022, Diodato et al. 2018). La CMB 

dentro de la Localidad Dispersor muestra alta variabilidad interna, probablemente 

indicando un gradiente ambiental interno a esta localidad. La CMB dentro de la 
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Ushuaia son similares entre sí y también con respecto a las de Arroyo Grande. Al 

menos un área dentro del Sitio 13 (Localidad Referencia Este), que es la localizada 

cerca de Playa Larga y, por lo tanto, más próxima a la ciudad de Ushuaia, demostró 

una CMB similar a la media de Arroyo Grande y Ushuaia. Es decir, si bien ese Sitio 

fue considerado como de referencia posee características que lo acercan a una 

Condición de impacto. En este sentido, las gráficas de agrupamiento de muestras 

según la matriz abiótica ubican consistentemente al Sitio 13 con cierta afinidad hacia 

las muestras impactadas. De hecho, el árbol de relaciones de muestras de la CMB 

divisivo respecto de variables abióticas relacionadas al impacto ubica a este Sitio 

en un cluster común con aquellos impactados. Esto puede explicarse por el traslado 

de aguas pre-tratadas del dispersor hacia ese Sitio, que realiza la corriente dentro 

de la Bahía Ushuaia en condiciones particulares de marea (Ballestrini et al. 1998) y 

en particular en el margen costero de la bahía (Cucco et al. 2022). Dicho Sitio 

además podría estar recibiendo contaminantes de aguas no tratadas desde la 

desembocadura del Arroyo Grande y/o de la cercana desembocadura del Río Olivia. 

Pör todo ello, consideramos de suma importancia realizar un estudio de modelado 

de la dirección predominante y alcance de las plumas de las aguas contaminadas 

y/o de las provenientes de las desembocaduras de los ríos en cada una de las zonas 

de reconocida descarga de efluentes cloacales y pluvio-cloacales. Dicho estudio 

podría sustentar o rechazar esta idea.  

 Los análisis de correlación entre la matriz abióticas y biótica, junto con el 

modelo de descomposición de la varianza de la CMB respecto de las variables 

abióticas que reflejan impacto indicaron que estas últimas explican 

significativamente el patrón ambiental detectado. En particular, las cinco variables 

ambientales medidas y cuyos niveles podrían reflejar más claramente los efectos 

de los vertidos sobre el agua de mar, es decir: Sólidos disueltos totales, bacterias 

coliformes fecales, turbidez, materia orgánica total y fosfatos totales explican la 

separación de las Localidades. En coincidencia, la alta concentración de sólidos 

disueltos totales coincidió con los más altos valores de turbidez y de materia 

orgánica particulada (B° Canal de Beagle, rebalse del B° Bahía y desembocadura 

del Arroyo Grande) por Diodato et al. (2018) quienes lo relacionan al aporte de 
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descargas domésticas no tratadas. Fueron estas variables, espacialmente sólidos 

disueltos totales y bacterias coliformes, las variables que significativamente mejor 

explicaron el patrón biótico detectado (condición impactada y no impactada). 

 Con base en estos resultados se concluye que la detección de una CMB con 

una mayor diversidad específica y complejidad estructural, que denota una 

comunidad en buen estado natural, únicamente dentro las localidades no 

impactadas en contraposición con lo hallado en las localidades impactadas guarda 

relación con los productos vertidos por los efluentes.  
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3. ANÁLISIS DE ADN AMBIENTAL POR METABARCODING.  

 

3.a. Introducción  
 

La metodología de ADNa se basa en el hecho de que los organismos liberan 

células en el medio en que habitan, por descamación ya sea a través de la piel, 

heces u orina. Esto permite que, a partir de una muestra ambiental, de agua, 

sedimento o aire, se pueda detectar la presencia de una especie en particular o 

estimar la composición de una comunidad. En este último caso, como la detección 

de especies es masiva (dado que las comunidades pueden estar compuestas por 

un gran número de especies), la metodología de análisis se denomina 

metabarcoding, o sea, identificación simultánea de secuencias cortas de ADN de 

múltiples taxones. El metabarcoding de ADNa revolucionó la forma de abordar los 

estudios de biodiversidad y su monitoreo (Deiner et al. 2017, Kelly et al. 2014, 

Valentini et al. 2016). El uso de métodos moleculares para detectar particularmente 

especies acuáticas ha proliferado en los últimos años en todo el mundo. Un paso 

fundamental para optimizar y refrendar los resultados obtenidos por metabarcoding 

de ADNa es contar con una base de datos genéticos de las especies locales. Para 

ello, los códigos de barra genéticos obtenidos a partir de la secuenciación del gen 

de la Citocromo Oxidasa I (COI) mitocondrial se utilizan a nivel mundial como “huella 

digital” de las diferentes especies.  

El análisis propuesto para este proyecto se apoya en la obtención previa (260 

individuos de referencia) de códigos de barra genéticos de las diversas especies de 

la CMB del CB. A partir de las muestras colectadas con este estudio se incorporaron 

90 secuencias más, constituyendo una base de referencia final con 350 secuencias 

locales. De cada ejemplar se extrajo ADN siguiendo el protocolo propuesto por 

Gemmell y Akiyama (1986). Luego se amplificó y secuenció el gen de la COI. Las 

secuencias de ADN fueron editadas y alineadas manualmente por medio del 

programa MEGA v.7 (Kumar et al. 2016) (Figura 54) y su identidad se corroboró por 

medio de la herramienta BLAST (Basic Local Alignment Search Tool) del NCBI 
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(National Center for Biotechnology Information). En todos los casos se alcanzó el 

nivel taxonómico de Familia y en algunos el de especie. La matriz de referencia de 

códigos de barra genéticos desarrollada a partir de individuos de especies de la 

CMB del CB es fundamental para la implementación de metodologías de monitoreo 

basadas en ADNa en la región. Esta información es muy valiosa dado que conforma 

una lista de especies genéticas a nivel local en el CB y porque salva distancias con 

las bases de datos internacionales generalmente engrosadas a partir de especies 

de otros lugares del mundo y por complementarlas. Así se podrán refrendar de 

manera más detallada las secuencias de ADN obtenidas en otros estudios como el 

presente. 

 

3.b. Colecta de muestras, obtención de ADNa y secuenciado. 
 

Siguiendo el diseño muestral de la CMB, se colectó una muestra de agua de 

5 litros por cada Área x Sitio x Localidad, contabilizando 30 muestras en toda la 

zona de estudio (Figura 55). Las mismas fueron filtradas utilizando un tren de 

filtración con bomba de vacío (Figura 56). Se utilizaron monitores con filtros estériles 

de nitrocelulosa de 0,45 μm de diámetro de poro. Todos los filtros fueron 

debidamente rotulados y almacenados a -80C para su correcta preservación hasta 

el momento de la extracción de ADN. 

 

 
Figura 54. Extracto de una sección del alineamiento generado en el programa MEGA v7 a partir de 

las secuencias de ADN del gen COI.  
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Figura 55. Toma de muestra de agua para análisis de ADNa. 

 

 
Figura 56. Filtrado de la muestra en laboratorio y filtros finales. 

 

La extracción de ADN se realizó a partir de la mitad de cada filtro, 

conservando la otra en freezer a -80°C. Para su obtención se utilizó Bromuro de 

cetiltrimetilamonio (CTAB por sus siglas en inglés de Cetyl Trimethyl Ammonium 

Bromide) a partir del cual se obtuvo un buen rendimiento de ADNa total por muestra 

(ver Figura 57 y 58). 
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Figura 57. ADN ambiental en suspensión de isopropanol. 

 

A partir del ADN total obtenido se realizó el amplificado del fragmento de ADN 

de interés del gen de la enzima Citocromo oxidasa 1 (COI, aprox. 313 pares de 

bases de la región 5’). Los cebadores que se utilizaron fueron los siguientes: 

mlCOIintF-XT 5’-GGWACWRGWTGRACWITITAYCCYCC-3’ (modificado de Leray 

et al. 2013); jgHCO2198 5’-TAIACYTCIGGRTGICCRAARAAYCA-3’ (Geller et al. 

2013). Se incluyó un control denominado “blanco”, que se generó a partir del filtrado 

de 1 litro de agua MiliQ (control interno de los procesos de toma de agua, filtrado y 

extracción de ADN), y un control “negativo”. Este último consiste en agregar agua 

estéril en lugar de ADN al momento de la PCR (control interno del funcionamiento 

de la PCR). 

 
Figura 58. Gel de agarosa al 2% donde se observan los amplificados positivos (calles 1 a 5), el 

marcador de peso molecular de referencia (calle 6) y los controles Negativo y Blanco (calles 7 y 8, 

respectivamente). 
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Los productos de PCR se purificaron por medio de un kit comercial basado 

en columnas de silica. Posteriormente y para construir la biblioteca genómica se 

realizó una segunda PCR por medio de la cual se añadieron las etiquetas 

moleculares que identifican cada muestra (Figura 59). 

 

 
Figura 59. Gel de agarosa al 2% utilizado para corroborar la unión de las etiquetas moleculares a 

los amplificados de la PCR1. En la calle 1 se observa el producto de PCR1 y en la calle 2 la misma 

muestra luego de la PCR2, se corrobora mayor intensidad y tamaño. 

 

Cada producto de PCR de la PCR2 se purificó nuevamente por medio de 

columnas y se cuantificó en un fluorómetro Qubit (Thermo Fisher Scientific). Este 

paso es muy importante dado que para el armado de la librería genómica es 

necesario incorporar la misma cantidad de ADN de cada muestra. Se construyó el 

pool de productos de PCR o librería, y la misma se envió para su secuenciación al 

servicio del Instituto Malbrán en la ciudad de Buenos Aires. A continuación, se 

detallan los valores obtenidos para cada una de las muestras, tanto en número de 

lecturas como en porcentaje de guanina y citosina (Tabla 10). 

 

 

 

 

 
 



100 
 
 

Tabla 10. Resumen de los parámetros obtenidos por medio de la secuenciación Illumina Mi-Seq.  

 
  

Para el análisis de las secuencias se utilizó un procedimiento bioinformático 

denominado Barque v1.8.5 (Mathon et al. 2021). En base al mismo se realizó un 

análisis de metabarcoding sobre la región de la enzima COI. Primero realiza una 

exclusión de las secuencias de mala calidad y luego, con el conjunto de datos 

seleccionado, realiza una asignación taxonómica sobre una base de datos provista, 

en este caso con las secuencias de referencia procedentes del Canal Beagle 

mencionadas más arriba (ver inciso 3.a). De esta forma agrupa las secuencias en 

Unidades Taxonómicamente Operativas (OTUs por sus siglas en inglés), y se 

registra para cada una el número de lecturas existente por OTU por muestra. En 

este proceso, la asignación taxonómica se realizó con un porcentaje de similitud 

mínima del 98% y pudieron asignarse a nivel de especie, género o familia. 

 El detalle de los pasos realizados es el siguiente: filtrado y supresión de las 

regiones de mala calidad de las secuencias crudas (en este paso se retira la 

secuencia de los cebadores), ensamblado de las secuencias forward y reverse en 

una única lectura consenso. Búsqueda de quimeras y eliminación del “ruido” de las 

lecturas. Finalmente, identificación de especies (utilizando la base de datos 

generada con las muestras de organismos del CB complementada con las bases 
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de datos en línea BOLD y GenBank) u OTUs asociadas con lecturas únicas y de 

buena calidad. 

 La matriz obtenida por cada una de las 5 localidades de muestreo fue 

analizada estadísticamente según los mismos procedimientos implementados para 

el análisis de comunidades (ver sección 2.f). Se añadió una estandarización por el 

total de la matriz biótica, previa transformación y posteriormente se cálculo de dis-

similitud de Bray-Curtis. 

 

3.c. Resultados y Discusión 

 

 Los resultados obtenidos según el análisis de coordenadas principales 

(Figura 60) muestran una leve tendencia hacia tres agrupamientos según el PCO1, 

a) Ref. Este - Ushuaia, b) Referencia Oeste, y c) Dispersor y Arroyo Grande. A 

diferencia del análisis de CMB (ver inciso 2.g), no es posible separar las Localidades 

según la Condición (Impactada - No Impactada). Los porcentajes que explican 

ambos ejes son menores al 50%, por lo que aunque es posible observar una 

tendencia, no es posible considerar estos como agrupamientos robustos. 
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Figura 60. Gráfico de componentes principales. En distintos colores se representan las 

Localidades. 

 

 Algo muy similar ocurrió en el análisis de sombras (Figura 61), donde no se 

observa un patrón que agrupa las Localidades por condición; cada Localidad 

presenta una caracterización propia. La Ref. Oeste presenta mayor diversidad 

respecto de la Ref. Este. En los sitios impactados, algunos grupos como por ejemplo 

el de los artrópodos, presentan una mayor frecuencia de aparición. 
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Figura 61. Gráfico de sombras donde se muestran las especies o grupos de especies en el eje Y y 

las Localidades en el eje X (superior). Arriba a la izquierda se muestra el gradiente de abundancia 
transformada con raíz cuarta. 

 

 El patrón de circulación general de la corriente en el CB, a lo largo de sus 

240 km de largo y 5 km promedio de ancho, es en sentido Oeste-Este (Giesecke et 

al. 2021). El CB recibe aguas subantárticas que ingresan desde el oeste y suroeste, 

sumado a una gran entrada estacional de agua dulce (especialmente importante 

durante el verano) debido a la presencia de glaciares y numerosos ríos que 

desaguan en sus diversas bahías (Lapataia, Ushuaia, Cambaceres, etc). Este agua 

superficial “dulcificada”, en su tránsito hacia el Este, fluye con más libertad por el 

Paso Mackinlay, de escasa profundidad (Martin et al. 2016). Hacia el Este de ese 

paso, se produce una intensa mezcla de las aguas que provienen del oeste del CB 
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y las del Océano Atlántico, más cálidas y saladas. Iachetti et al. (2021) observaron, 

en base a factores abióticos, la diferenciación en dos zonas, ubicadas a los lados 

de dicho paso, una denominada “interna” (al oeste) y otra “externa” (al este). Los 

autores sugieren que esta sectorización ambiental debería tener un correlato 

biótico. Actualmente, parte de nuestro grupo de trabajo se encuentra llevando a 

cabo un observatorio de biodiversidad del CB, que busca responder esta hipótesis, 

basándose en ADN ambiental y en 10 estaciones de muestreo equidistantes que 

abarcan desde Bahía Saenz Valiente hasta Isla Picton. Considerando la hipótesis 

de un gradiente biótico de Oeste a Este, deberíamos esperar que las Localidades 

se distribuyan según su diversidad de especies del siguiente modo: Ref. Oeste - 

Dispersor - Ushuaia - Arroyo Grande - Referencia Este. Para el caso del CB, Iachetti 

et al. (2021) presentan valores de salinidad que aumentan levemente hacia el Este, 

por lo tanto sería esperable que la biodiversidad bentónica del intermareal siga este 

mismo patrón (diversidad decreciente en sentido Oeste - Este). Un tipo similar de 

gradiente fue propuesto por Lacoursière-Roussel et al. (2018), quienes estudiando 

la comunidad del bentos en el Ártico a través de ADN ambiental, encontraron que 

la riqueza específica decrece con el aumento de la salinidad. Según el análisis de 

Componentes Principales (Figura 60) podemos observar que la relación de ambas 

Referencias (Oeste y Este) se encuentran en un orden, pero los sitios Impactados 

se ven desplazados, según el PCO1: Ref Este - Ushuaia - Ref. Oeste - Arroyo 

Grande - Dispersor.  

 Considerando que distintos métodos de muestreo pueden obtener 

información diferente de un mismo ambiente o ecosistema, los resultados obtenidos 

por ADN ambiental no son totalmente comparables a aquellos obtenidos por 

observación directa de organismos, sino que son complementarios (Beng et al. 

2020, Weber et al. 2024). Por lo tanto, podemos estar frente a un patrón modificado 

del gradiente mencionado debido al efecto de los efluentes cloacales sobre la 

comunidad bentónica. Kelly et al. (2016), quienes realizaron un estudio similar en el 

Estrecho de Puget (costa noroeste de América del Norte), encontraron que los sitios 

más urbanizados tenían una diversidad consistentemente mayor que los sitios 

menos urbanizados (los primeros presentaron 1295 OTUs, mientras que los 
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segundos tuvieron 790 OTUs). Posiblemente esto mismo esté sucediendo en este 

caso, donde la tendencia que se observa es la de una mayor diversidad en los sitios 

impactados en relación a los no impactados. Posiblemente, el proyecto de 

“Observatorio de Biodiversidad del Canal Beagle” demuestre cuál es el patrón de 

diversidad biológica natural (datos en proceso de análisis), dado que las muestras 

se tomaron alejadas de la costa (en general a más de 500 m), ya que son puntos 

alejados de la influencia de las descargas cloacales y pluvio-cloacales asociadas a 

la ciudad.  

 Como se evidenció en el estudio de CMB, en el análisis de bivalvos y en los 

niveles de nutrientes y materia orgánica, existe un impacto localizado. Dado el 

movimiento de las masas de agua y particularmente la mezcla que se da en la zona 

intermareal, se sugiere incorporar muestras de sedimento (además de las de agua 

somera) para estudios futuros de ADNa dado que así puede reducirse el efecto de 

mezcla de las aguas (Keeley et al. 2018).   

 Cabe destacar que es la primera vez que se realiza un estudio de ADN 

ambiental en el CB con el objetivo de evaluar impacto ambiental por descarga de 

efluentes cloacales. Es el primer estudio de estas características que se combina 

con metodologías tradicionales para el estudio de la diversidad biológica del bentos 

marino. Por ello, constituye una instancia de gran valor para determinar cuál es el 

conjunto de herramientas que permitan realizar una mejor evaluación del estado de 

este ecosistema en particular y la interacción de la actividad humana sobre él. 

Destacamos la necesidad de estandarizar los estudios de ADN ambiental en el 

espacio y el tiempo para evaluar con precisión los cambios en la estructura de la 

comunidad y consideramos de suma importancia repetirlos a lo largo de las distintas 

estaciones del año. 
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4. ANÁLISIS DE BIOMARCADORES DE TOXICIDAD EN PECES 

 
4.a. Introducción 

 

A medida que la población humana aumenta y progresa rápidamente, 

numerosos hábitats acuáticos naturales se destruyen debido a, entre otros factores, 

procesos de expansión urbana (Geist & Hawkins 2016). La urbanización conduce a 

la destrucción y fragmentación del hábitat, la modificación de los canales de agua, 

la degradación de la calidad y la composición química del ambiente, el aumento de 

la sedimentación, el aumento de la temperatura del agua y la inestabilidad general 

de los ecosistemas. En consecuencia, estos factores representan una amenaza 

significativa para los organismos que habitan estos ecosistemas (Paul & Meyer 

2001, Di Prinzio et al. 2009, Miserendino et al. 2008, 2011). Entre los factores 

estresantes asociados a la urbanización sobre los ecosistemas acuáticos, la 

descarga de aguas residuales se considera uno de los factores más dañinos debido 

a sus altas concentraciones de una amplia gama de contaminantes acuáticos (Du 

et al. 2019, Mehdi et al. 2019).  

Diferentes procesos celulares en los organismos acuáticos pueden verse 

afectados negativamente por la exposición a estos contaminantes. Dichos efectos, 

pueden detectarse de manera temprana, mediante una batería de biomarcadores. 

Estos biomarcadores son respuestas biológicas que deben ser sensibles a niveles 

bajos de contaminantes, pero aun así representativas de un riesgo real o potencial 

para el organismo individual o la población.  

La mayoría de los organismos han desarrollado un complejo sistema antioxidante 

que protege las membranas celulares y orgánulos de los efectos tóxicos de las 

especies reactivas de oxígeno (ROS, por sus siglas en inglés), siendo los principales 

sistemas enzimáticos la superóxido dismutasa (SOD), catalasa (CAT) y glutatión 

peroxidasa (GPx) (Nagarani et al. 2011). Este proceso de desbalance entre 

especies oxidantes y antioxidantes, que requiere la activación de mecanismos 

celulares para ser subsanado, se denomina estrés oxidativo. La cuantificación de la 
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actividad de estas enzimas es utilizada como biomarcador de este proceso y suelen 

ser útiles en monitoreos para establecer posibles efectos de estresores 

ambientales. En este sentido, se ha evidenciado que fluctuaciones en la 

temperatura del agua, generan respuestas enzimáticas al estrés oxidativo en el pez 

de intermareales rocosos Gobius paganellus (Vinagre et al. 2014). En respuesta a 

altos niveles de metales pesados originados por derrames mineros, se han 

detectado efectos en las enzimas antioxidantes de distintas especies de peces 

estuariales (Gabriel et al. 2020). 

Dentro de los biomarcadores de alarma temprana, también se ha destacado la 

evaluación del daño al ADN en organismos acuáticos, dado que posibles efectos 

genotóxicos podrían conducir al inicio de un proceso de carcinogenicidad cuando el 

objetivo son células somáticas, y a mutaciones hereditarias y defectos de 

reproducción cuando las células germinales se ven afectadas. Estos eventos 

pueden conducir a deterioro reproductivo y cambios posteriores en la dinámica 

poblacional (Belfiore & Anderson 2001, Bony et al. 2008, 2010). La evaluación de la 

genotoxicidad en peces expuestos a contaminantes se ha realizado clásicamente 

utilizando la prueba de micronúcleos (MN) (Iturburu et al. 2018). Las respuestas 

genotóxicas pueden desencadenar una cadena dañina de cambios biológicos (por 

ejemplo, alteraciones de la reproducción, inhibición del crecimiento, 

carcinogénesis), algunos de los cuales pueden transmitirse a las siguientes 

generaciones. Estas respuestas también pueden conducir a una pérdida de 

diversidad genética (Mitchelmore & Chipman 1998, Jha 2004, Baršienė et al. 2013). 

Pueden ocurrir diferentes tipos de daño en el ADN cuando los organismos están 

expuestos a la contaminación ambiental. Estos tipos de daño incluyen roturas de 

una o dos hebras, entre hebras e intra-hebras, entrecruzamientos, aductos de ADN 

y entrecruzamientos de proteínas de ADN (Wood et al, 2001). La cuantificación de 

las roturas de las cadenas de ADN (mediante electroforesis o medición de 

fluorescencia) se considera un indicador sensible de genotoxicidad a nivel molecular 

(Olive 1988, Gagne & Blasé 1995, Silva et al. 2012, Maranho et al. 2012, Parolini et 

al. 2013). A nivel cromosómico, la formación de micronúcleos y anomalías nucleares 

en los eritrocitos de los peces también se ha utilizado con éxito como indicadores 



108 
 
 

de genotoxicidad causada por la contaminación ambiental (i. e., Souza & Fontanetti 

2012, Hoshina et al. 2008). Varios estudios han informado de una mayor frecuencia 

de micronúcleos y anomalías del núcleo en células de peces después de la 

exposición a, por ejemplo, diferentes metales en condiciones tanto de campo como 

de laboratorio (Al-Sabti & Metcalfe 1995, Cavas et al. 2005, Cavaş 2008, Isani et al. 

2009, Yadav Trivedi 2009). 

 Otro de los posibles efectos que los contaminantes pueden producir en los 

organismos acuáticos, es la disfunción de la función nerviosa. Detectar este tipo de 

efectos de manera temprana, podría evitar efectos a niveles comportamentales, que 

pudieran comprometer la supervivencia de los organismos (Huang et al. 2022). En 

particular, la actividad de la enzima acetilcolinesterasa, encargada de degradar el 

neurotransmisor acetilcolina en el botón sináptico para finalizar el impulso nervioso, 

se destaca como biomarcador de alarma temprana de este tipo de efectos (Galgani 

et al. 1992).   

 Considerando lo previamente expuesto, se estableció como objetivo: analizar 

biomarcadores de estrés oxidativo, genotoxicidad y neurotoxicidad en peces del 

intermareal que habitan localidades potencialmente afectadas por presión continua 

y acumulada de efluentes cloacales, y compararlos con zonas potencialmente no 

impactadas por las descargas.  

 

4.b. Materiales y métodos 
4.b.1 Recolección de peces y preparación de muestras 

 

Los ejemplares colectados fueron mantenidos en agua de mar bajo aireación 

hasta su transporte al laboratorio. Antes de ser sacrificados mediante sección de la 

médula espinal, los individuos fueron anestesiados con benzocaína (0,01%) en 

agua, luego pesados y medidos.  

 

4.b.2. Biomarcadores de Estrés Oxidativo y Biotransformación 
 

En las muestras de hígado se cuantificó la actividad de las enzimas catalasa 
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(CAT) y la glutatión-S-transferasa (GST). La primera desdobla la especie reactiva 

de oxígeno H2O2 a O2 y H2O, por lo que es un biomarcador clásico de estrés 

oxidativo. La GST es una familia de enzimas de fase 2, que conjuga el tripéptido 

glutatión a diferentes moléculas para que puedan ser metabolizadas/eliminadas. 

Dentro de esas moléculas se encuentran no solo contaminantes, sino también 

peróxidos lipídicos producto del estrés oxidativo. Por lo tanto, la GST se puede 

considerar un biomarcador de biotransformación y de estrés oxidativo a la vez. Los 

biomarcadores evaluados se analizaron por espectrofotometría a partir de extractos 

enzimáticos de los tejidos mencionados. La extracción de enzimas se realizó de 

acuerdo a Iturburu et al. (2018): se realizaron homogenatos en buffer fosfato de 

sodio 0,1 M a pH 6,5, Ditioeritritol (DTE) 14 mM, ácido etilendiaminotetraacético 

(EDTA) 1 mM, se centrifugó y se obtuvo el sobrenadante para la cuantificación de 

actividad enzimática. La actividad de la enzima catalasa (CAT) se cuantificó 

mediante la medición de desaparición del reactivo peróxido de hidrógeno (a 240 nm) 

según Claiborne (1985). La actividad de glutatión-S-transferasa (GST) fue 

determinada utilizando la reacción del glutatión reducido (GSH) con 1- cloro-2,4-

dinitrobenceno (CDNB) como sustrato (Habig et al. 1974), que da como resultado 

un producto colorimétrico (1-(S-glutatión)-2,4-dinitrobenceno) con absorbancia a 

340 nm de longitud de onda. Al igual que para los homogenatos de músculo y 

encéfalo, se realizó la cuantificación de la concentración de proteínas según el 

método de Bradford (1976). 

 

4.b.3. Biomarcadores de Genotoxicidad 
 

Se seleccionaron las muestras de la especie Patagonotothen cornucola 

debido a que fue encontrada en todos los sitios estudiados. Además, se eligió la 

especie bioindicadora P. cornucola por ser una especie potencialmente expuesta a 

sedimentos contaminados en las localidades estudiadas, dado que tiene hábitos 

demersales, se alimenta principalmente de macrobentos (especialmente crustáceos 

y poliquetos) y pasa todo su ciclo de vida en el intermareal (Hüne & Vega 2016).  

Para medir los biomarcadores de genotoxicidad, se analizó sangre periférica 
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extraída del cono arterioso usando jeringas heparinizadas para hacer prueba de 

micronúcleos (MN) y pruebas de anormalidades nucleares (AN). Se colocaron 

inmediatamente alícuotas de sangre en portaobjetos de vidrio para microscopía. 

Antes de secarse al aire, el frotis se fijó con metanol absoluto (30 min) y se tiñó con 

naranja de acridina.  Para cada ejemplar se examinaron 1000 eritrocitos bajo 

un microscopio de epifluorescencia Leica con un aumento de 1000X y se calificaron 

en función de la presencia de MN y AN típicos. Las pruebas de MN se realizaron de 

acuerdo con Heddle (1973) y Schmid (1975), mientras que las AN (con 

invaginaciones, evaginación) se caracterizaron de acuerdo con Carrasco et al. 

(1990). 

 
4.b.4. Biomarcadores de neurotoxicidad 

 

En las muestras de encéfalo y músculo se cuantificó la actividad de la enzima 

acetilcolinesterasa (AChE), un biomarcador de neurotoxicidad. La misma se 

cuantificó según Ellman et al. (1961) a partir de tejidos homogeneizados 

individualmente en buffer fosfato 0,1 M (pH 8). El homogenato se centrifugó y se 

separó el sobrenadante resultante para posteriormente medir la actividad de AChE 

por espectrofotometría (405 nm). El principio de esta medición es la reacción de 

yoduro de tiocolina y ácido 5,5'-ditiobis-(2-nitrobenzoico), que produce un producto 

colorimétrico (ácido 5-mercapto-2-nitrobenzoico). Para los homogenatos de ambos 

tejidos se determinó la concentración de proteínas por el método de Bradford 

(1976), para luego referir la actividad enzimática a la concentración de proteínas 

(nkat/mg prot). 

 

4.b.5. Cálculos y estadísticas 
 

La estadística exploratoria para cada marcador consistió en comparar entre 

especies sin considerar el sitio, y posteriormente dentro de cada especie 

comparando entre sitios. Dicha evaluación se realizó mediante un ANOVA de una 

vía y con una prueba post hoc de Tukey en los casos que se cumplieron los 
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supuestos de normalidad y homocedasticidad. En los casos contrarios, se realizaron 

las pruebas de Kruskal-Wallis y Dunn. 

 

4.c. Resultados 

4.c.1. Estrés Oxidativo y Biotransformación 
4.c.1.1. Actividad de la enzima Catalasa en hígado 

 

La actividad de la enzima catalasa, cuando fue comparada entre especies 

(sin considerar los sitios), evidenció una diferencia significativa (Figura 62). El 

análisis post hoc evidenció que la actividad de P. cornucola es significativamente 

mayor que la de A. depressiceps. Al evaluarse entre los distintos sitios muestreados 

considerando cada especie por separado, la actividad de catalasa en hígado no 

evidenció diferencias significativas (Figura 62B, 62C, 62D). 
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Figura 62. Actividad de la enzima catalasa (CAT) en hígado en las especies Austrolycus 

depressiceps, Patagonotothen cornucola y Harpagifer bispinis colectados en cercanías de la 

ciudad de Ushuaia (A). Actividad de la enzima catalasa en hígado en Austrolycus depressiceps (B), 

Patagonotothen cornucola (C) y Harpagifer bispinis (D) comparando entre los diferentes sitios 

muestreados (valor de p <0,05). Diferentes letras minúsculas indican diferencias en los niveles 

basales entre las diferentes especies. 

4.c.1.2.  Actividad de la enzima glutatión S-transferasa en hígado 
 

La actividad de la enzima GST se cuantificó en el hígado de las tres especies 

colectadas. Al realizarse la comparación entre especies (sin considerar las 

localidades), se observaron diferencias significativas entre las tres (Figura 63A). El 

análisis post hoc evidenció que la actividad de GST en A. depressiceps es 

significativamente mayor que en P. cornucula y ésta a su vez, mayor que la de H. 

bispinis. Por otro lado, cuando se consideró la comparación por especie entre sitios, 

no se observaron diferencias significativas en A. depressiceps ni en P. cornucola 

(Figuras 63B y 63C). Sin embargo, en el caso de la especie H. bispinis, la actividad 

de GST en hígado resultó menor en Ushuaia/ Arroyo Grande que en Referencia 

Este (Figura 63D). 

 



113 
 
 

 
Figura 63. Actividad enzimática de glutatión S- transferasa (GST), en hígado de las especies 

Austrolycus depressiceps, Patagonotothen cornucola y Harpagifer bispinis colectados en cercanías 

de la ciudad de Ushuaia (A). Actividad de la enzima GST en hígado Austrolycus depressiceps (B), 

Patagonotothen cornucola (C) y Harpagifer bispinis (D) comparando entre los diferentes sitios 

muestreados (valor de p <0,05). Diferentes letras minúsculas indican diferencias en los niveles 

basales entre las diferentes especies. Diferentes letras minúsculas indican diferencias en los 

niveles enzimáticos entre la Bahía Ushuaia/ Arroyo Grande y la Referencia Este. 

 
4.c.2. Genotoxicidad  
    

  En los preparados sanguíneos de P. cornucola se pudieron observar 

eritrocitos con morfologías normales, algunos con la presencia de micronúcleos 

(MN) y otros con la presencia de anormalidades nucleares (AN) (Figura 64). Ambos 

biomarcadores (MN y AN) empleados evidenciaron daño en el ADN en las células 

sanguíneas de P. cornucola (Figura 65). Tanto la frecuencia de micronúcleos como 

la de anormalidades nucleares en la condición impactada, mostraron valores 
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mayores a los encontrados en la condición no impactada. Sin embargo, sólo se 

encontraron diferencias significativas entre las alteraciones nucleares totales (p < 

0.05, Figura 66). 

 

 
Figura 64. Fotomicrografías de eritrocitos periféricos de Patagonotothen cornucola colectados en 
sitios cercanos a la ciudad de Ushuaia teñidos con colorante Giemsa 15 %. A: eritrocito normal; 

B,C: células con núcleo normal pero con presencia de un micronúcleo; D: célula binucleada; E: 

núcleo que presenta la anormalidad nuclear de tipo muesca; F: núcleo que presenta la anormalidad 

nuclear de tipo yema. Tamaño de la barra negra: 5 μm. 
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Figura 65. Frecuencias de micronúcleos (MN), invaginaciones, evaginaciones y anomalías 

nucleares totales en eritrocitos de Patagonotothen cornucola en condición impactada y en 

condición no impactada. El asterisco (*) indica una diferencia significativa entre los niveles 

impactado y no impactado (p < 0.05).  

 

4.c.3. Biomarcador de neurotoxicidad  
4.c.3.1. Actividad de la enzima acetilcolinesterasa en encéfalo 
 

Los valores de actividad de AChE en encéfalo comparados entre especies 

(sin considerar la localidad), evidencia niveles de actividad similares entre las 

mismas (Figura 66). Considerando a cada especie por separado, la actividad de 

AChE en A. depressiceps y H. bispinis no evidenció diferencias al ser comparada 

entre localidades (Figuras 66B y 66D). Sin embargo, al realizar una comparación 

entre localidades para la enzima AChE de la especie P.cornucola, se observó una 

mayor actividad en encéfalo para la localidad Dispersor (Figura 66C) 

comparativamente con la localidad Referencia Oeste. 
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Figura 66. Actividad de la enzima acetilcolinesterasa  (AChE) en encéfalo en las especies 

Austrolycus depressiceps, Patagonotothen cornucola y Harpagifer bispinis colectados en cercanías 

de la ciudad de Ushuaia (A).  Actividad de AChE en encéfalo en Austrolycus depressiceps (B), 
Patagonotothen cornucola (C) y Harpagifer bispinis (D) comparando entre las diferentes 

localidades muestreadas. El asterisco (*) indica una diferencia significativa con sus entre los 

valores encontrados en el Dispersor y la Referencia Oeste (valor de p <0,05).  

 

4.c.3.2. Actividad de la enzima acetilcolinesterasa en músculo 
 

La actividad de AChE en músculo, a diferencia de lo que sucedió en encéfalo, 

evidenció diferencias significativas entre especies (sin considerar la localidad), 

siendo la actividad de A. depressiceps mayor a la de H. bispinis, y esta superior a 

la actividad de P. cornucola (Figura 67A). Sin embargo, cuando se compara entre 

localidades considerando cada especie por separado, no se evidenciaron 

diferencias significativas para ninguna de las especies en la actividad de AChE en 
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músculo (Figura 67B, 67C, 67D). 

 
Figura 67. Actividad de la enzima acetilcolinesterasa (AChE) en músculo en las especies 

Austrolycus depressiceps, Patagonotothen cornucola y Harpagifer bispinis colectados en cercanías 

de la ciudad de Ushuaia (A). Actividad de AChE en músculo en Austrolycus depressiceps (B), 

Patagonotothen cornucola (C) y Harpagifer bispinis (D) comparando entre las diferentes 

localidades muestreadas. (Valor de p <0,05). Diferentes letras minúsculas indican diferencias en 
los niveles basales entre las diferentes especies. 

 
4.d. Discusión  
 

Se pudieron cuantificar los cuatro biomarcadores bioquímicos (catalasa y 

GST en hígado, acetilcolinestera en encéfalo y músculo) originalmente propuestos 

en las tres especies monitoreadas: A. depressiceps, P. cornucola y H. bispinis. En 

lo que respecta a actividad basal de las especies, a excepción de AChE en encéfalo, 

los otros biomarcadores mostraron diferencias significativas entre especies. Sin 

embargo, los patrones de CAT y GST en hígado y AChE en músculo no mostraron 
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que la misma especie sea la que mayor actividad enzimática tenga en todos los 

casos. Los altos niveles de las enzimas (AChE y GST) en A. depressiceps podrían 

estar relacionados con una posible sensibilidad de la especie a determinadas 

condiciones ambientales: mientras que presentó los niveles basales de actividad 

más altos, en las áreas a priori más impactadas esta especie no fue siquiera 

encontrada. Ya es conocido que los organismos pueden variar su respuesta ante 

los contaminantes (Ball & Mudge, 2008). Algunos organismos son muy sensibles 

ante las condiciones de impacto, otros pueden tolerar diferentes grados de stress, 

indicado como especies oportunistas las que alcanzan grandes números en áreas 

impactadas (Grime 1977). Podría ser el caso de P. cornucola que fue colectada en 

la mayoría de los sitios muestreados en gran número. 

 Respecto al análisis de cada biomarcador por especie y por localidad, se 

observaron dos efectos. El primero fue un aumento de la actividad de AChE en el 

encéfalo de P. cornucola en el Dispersor con respecto a la Referencia Oeste; dicho 

aumento enzimático pondría en evidencia un efecto neurotóxico de algún 

compuesto en el área del Dispersor. El segundo efecto es una disminución de GST 

en Harpagifer bispinis en Ushuaia/Arroyo Grande respecto a Referencia Este; esta 

baja en la actividad enzimática podría ser un efecto de daño oxidativo en la molécula 

de la enzima por algún componente presente en Ushuaia/Arroyo Grande. Otra 

posible explicación podría estar asociada a la carga microbiológica presente en el 

cuerpo de agua: en diferentes especies de peces se encontraron bajos niveles de 

actividad de la enzima GST asociados a la presencia de parásitos (Frank et al. 

2011). Por lo tanto, nuestros resultados enfatizan la necesidad de enfoques más 

integradores en la investigación de la contaminación ambiental para identificar 

claramente las posibles causas de los bajos niveles de GST en H. bispinis, en un 

esfuerzo por desarrollar biomarcadores para evaluar la salud ambiental. 

 La evaluación de la genotoxicidad a partir de anormalidades nucleares en P. 

cornucola evidenció que la frecuencia de estos biomarcadores fue mayor en la 

condición impactada respecto de la no impactada, con diferencias significativas en 

el número de anormalidades nucleares. Tanto los micronúcleos como las anomalías 

nucleares ya han demostrado presentar mayores frecuencias en peces que se 
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encuentran en áreas impactadas por contaminantes orgánicos entre otros 

componentes (Ayllon & Garcia-Vazquez 2000, Cavas & Ergene-Gozukara 2003, 

Carrasco et al. 1990, Bombail et al. 2001). Los análisis de genotoxicidad han sido 

considerados un indicador de contaminación eficiente, especialmente por su 

sensibilidad y correlación con la zona impactada. El tejido sanguíneo presenta una 

mayor capacidad de respuesta a los contaminantes debido a la mayor vida útil de 

las células eritrocitos en comparación con las células de los tejidos de riñón, hígado 

y branquias (Ramsdorf et al. 2009). Además, los datos de genotoxicidad pueden 

usarse como señales de alerta temprana de degradación, permitiendo la 

implementación de medidas de control siempre que se detecte un riesgo biológico 

(Pisoni et al. 2004).  

  Resultaría relevante a futuro, evaluar estos biomarcadores en otras 

estaciones del año, dado que los mecanismos de reparación del ADN pueden ser 

más eficaces cuando la temperatura del agua es más alta (situación que también 

aumenta el metabolismo de los peces). Estudios anteriores demostraron el papel de 

las bajas temperaturas en el daño del ADN: sería probable que esto ocurra porque 

la síntesis de proteínas disminuye como resultado de las bajas tasas de traducción 

del ARN (Benincá et al. 2012, Pellacani et al. 2006, Buschini et al. 2003). Por lo 

tanto, los mecanismos de reparación del ADN pueden ser más lentos y menos 

eficientes, y eventualmente pueden conducir a daño genético (Pellacani et al. 2006, 

Buschini et al. 2003). El uso de respuestas de genotoxicidad para la evaluación de 

impacto ambiental de AMP debe tener en cuenta las variaciones estacionales en los 

mecanismos de reparación del ADN y los cromosomas. 
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5. TALLA Y BIOMASA DE MITÍLIDOS COMO INDICADORES DE IMPACTO  

 
5.a. Introducción  
 

Los bivalvos en general y los pertenecientes al género Mytilus spp. en 

particular son considerados organismos centinelas para la detección de impacto 

ambiental por contaminación antropogénica (Rocchetta et al. 2014, Giarratano 

2010, Pampanin et al. 2005), ya que presentan ciertos atributos (Farrington y col. 

1983): 

● son cosmopolitas y esto posibilita comparar resultados; 

● son sésiles, por lo que reflejan el estado de contaminación de una zona 

determinada; 

● concentran sustancias, muchas de ellas contaminantes de interés, de 2 a 5 

órdenes de magnitud por sobre los valores presentes en el agua, facilitando 

su detección;  

● permiten una evaluación más precisa del grado de contaminación por ciertas 

sustancias, ya que toleran mayores niveles de exposición que otros grupos 

de organismos; 

● tienen poblaciones locales estables, lo que permite monitoreos a corto y largo 

plazo. 

 

 Los índices son herramientas ampliamente utilizadas en programas de 

monitoreo ambiental, ya que resumen información compleja convirtiéndola en datos 

fácilmente interpretables por diferentes actores sociales (Culhane et al. 2019). Uno 

de los índices más usados para evaluar impacto ambiental es el “índice de 

condición” (IC), que indica el estado fisiológico o de salud de los organismos 

(Pampanin et al. 2005, Derbali 2023). Los IC son de tipo morfométricos y 

generalmente tienen en cuenta las dimensiones y la biomasa de los ejemplares. En 

el caso particular de los bivalvos, habitualmente se considera la talla de las valvas 

(largo, ancho y/o alto), y la biomasa, ya sea del ejemplar completo, del tejido blando 
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y/o de las valvas (Giarratano 2010, Castaños 2016, Rocchetta et al. 2014; Veiga et 

al. 2020, Lander et al. 2012; Kristan et al. 2014). Dependiendo de los parámetros 

que se utilicen para calcular el IC, puede resultar más o menos costoso en tiempo 

de trabajo, ya que para la obtención de algunas de las variables es necesario 

procesar el material biológico en forma previa al cálculo, por ejemplo: secado en 

estufa de los ejemplares, separación del tejido blando de las valvas, entre otros. 

Además de los IC, la estructura de tallas de bivalvos suele utilizarse como indicador 

de impacto ambiental, ya que varía ante la presencia de disturbios (Veiga et al. 

2020; de la Ossa Carretero et al. 2008). 

 En el intermareal del canal Beagle se observan bancos compuestos por tres 

especies de bivalvos pertenecientes a la familia Mytilidae: Mytilus chilensis 

(mejillón), Aulacomya atra (cholga) y Brachidontes purpuratus (mejillín). El objetivo 

del presente apartado, como complemento al análisis de comunidades 

macrobentónicas, consistió en valerse de parámetros morfométricos para detectar 

impacto ambiental debido a las descargas de efluentes cloacales y/o pluvio-

cloacales asociados a las Localidades estudiadas (ver Apartado 2.c, Figura 9). 

Además, se calcularon 3 (tres) diferentes IC que tienen en cuenta diferentes 

parámetros morfométricos, con distinto costo en cuanto a tiempo de trabajo, para 

evaluar si eran o no equivalentes y poder ofrecer opciones de monitoreo más 

expeditivas. 

 

5.b. Materiales y métodos 
 

Previo al comienzo del muestreo de comunidades, se tomaron muestras de 

mitílidos de banco en la parte más baja del intermareal: mejillones (Mytilus 

chilensis), cholgas (Aulacomya atra) y mejillines (Brachidontes purpuratus). El 

nombre Brachidontes purpuratus fue utilizado en el presente informe para nombrar 

a la especie, aunque es sinonimia de Perumytilus purpuratus que es el nombre 

aceptado actualmente (WoRMS Editorial Board 2024). En cada Sitio, se colectaron 

2 (dos) muestras de mitílidos por cada Área (total de cuatro por Sitio) utilizando un 

corer (sacabocado) cilíndrico de 11 cm de diámetro y 10 cm de alto con una espátula 
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para despegar a los ejemplares del sustrato (Vallarino 2002) (Figura 69). En algunos 

Sitios con alto porcentaje de cobertura de sustratos de pequeña granulometría 

(arena, arcilla, limo) y escasa presencia de rocas, los mitílidos se encontraban 

asentados predominantemente sobre el sustrato blando y en pequeños parches que 

no llegaban a abarcar el volúmen total del corer. En estos casos, se optó por extraer 

ejemplares de diferentes parches, intentando cubrir todo el volúmen del 

sacabocado. Se tomaron 60 muestras en total que fueron congeladas en freezer a 

-20°C hasta su procesamiento (Veiga et al. 2020). El procesamiento de las muestras 

consistió en el registro del largo y el ancho (Figura 70) de cada individuo mediante 

un calibre (Vallarino 2002), y en la toma del peso húmedo y del peso seco de cada 

ejemplar (utilizando una balanza de precisión), luego del secado en estufa durante 

72 horas a 60°C de temperatura (Sylvester 2006) (Figura 71). El peso seco se tomó 

de la porción blanda (musculatura más vísceras) y seca (valvas) por separado. Cada 

ejemplar fue identificado individualmente mediante un rótulo, procedimiento que 

resultó muy difícil de aplicar sobre ejemplares de tallas pequeñas. Por este motivo, 

se tomó la decisión de utilizar ejemplares con tallas iguales o mayores a 5 mm de 

largo. 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 68. Colecta de mitílidos con corer. 
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Figura 69. Longitudes registradas en cada uno de los ejemplares de mitílidos recolectados. 

Figura 70. Procesamiento de mitílidos en laboratorios del ICPA. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Existen diversas formas de evaluar la condición fisiológica o de salud de los 

bivalvos (Giarratano 2010, Castaños 2016, Rocchetta et al.  2014; Veiga et al. 2020, 

Lander et al. 2012, Kristan et al. 2014), aunque el índice de condición de Walne 

(ICW) es uno de los más utilizados (Walne 1976). Este se calcula según la ecuación 

(1): 

 

𝐼𝐶𝑊	 = 	100	 ⋅ 	'()
'(*

    (1) 
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donde PSB es el peso seco del tejido blando y PSV es el peso seco de la valva. 

 La obtención de una relación teórica entre la longitud (Largo) y el peso (seco 

o húmedo) de una población de mitilídos está representada por la ecuación (2):  

 

𝑃	 = 	𝑎	 ⋅ 	 𝐿.      (2) 

 

y permite estimar el peso de un organismo determinado en función de su longitud. 

Los parámetros a (intercepto) y b (pendiente), pueden determinarse por mínimos 

cuadrados con base en los datos longitud (en milímetros) y peso (en gramos) de los 

organismos obtenidos en campo. La longitud es una medida en una dimensión, 

mientras que el peso, influenciado por el volumen, existe en tres dimensiones. Por 

ello la relación entre ambas variables es cúbica, es decir con un b igual o cercano a 

3 (tres). El factor de condición de Fulton, que se calcula según la ecuación (3): 

 

𝐾	 = 	100	 ⋅ 	 '
01

     (3) 

 

se utiliza para evaluar el bienestar general o condición de los organismos. En el 

contexto de detección de impacto ambiental debido al vertido de efluentes, puede 

esperarse que la condición de los mitílidos se vea favorecida (i.e mayor peso) por 

el enriquecimiento orgánico si ese material extra es ingerido directamente por los 

organismos filtradores o favorece la proliferación de otros ítems presas que son 

finalmente filtrados por los mitílidos.  

 En el caso del ICW, a diferencia del de Fulton, los ejemplares requieren un 

procesamiento previo (secado en estufa de los ejemplares, separación del tejido 

blando de las valvas, entre otros). En este trabajo, se utilizaron 3 índices diferentes, 

con el objeto de proveer opciones de trabajo con distinto nivel de dificultad a la hora 

de obtener la información necesaria para los cálculos, y para evaluar si los 

resultados obtenidos con las metodologías más sencillas son o no equivalentes a 

los obtenidos con las más complejas. Los IC utilizados fueron los siguientes:1) KnH 
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(h = húmedo): utilizando el peso del tejido sin secar en estufa 2) KnS (s = seco): 

utilizando el peso del tejido seco en estufa; 3) ICW: utilizando el peso seco de tejido 

y valva.  

 De las 3 especies de mitílidos colectadas en los corer, Mytilus chilensis fue 

la única que presentó un número de ejemplares adecuado para poder llevar 

adelante las mediciones y cálculos de los diferentes IC, por lo que se trabajó sólo 

con esta especie. Además, para esta especie se analizó la distribución de tallas del 

largo de las valvas en función del factor Condición (impactado vs no impactado). 

Las tallas de los organismos pueden modificar su condición por lo que esta variable 

fue controlada para los análisis comparativos. La condición media de Mytilus 

chilensis fue calculada por Localidad, por Sitio y fue representada por medio de 

gráficos de barras con sus respectivos desvíos estándar.  

 Cabe mencionar que el índice de condición puede variar debido a múltiples 

factores, como variaciones estacionales, diferencias de género, madurez de las 

gónadas, etc. El ciclo reproductivo de Mytilus chilensis en la Bahía Ushuaia presenta 

un periodo de emisión de gametas prolongado para ambos sexos, con emisiones 

parciales asincrónicas desde mayo hasta enero, aunque un pico de mayor 

intensidad en mayo-junio y otro más importante en octubre-noviembre (Giarratano 

2010). Para el sector de Bahía Brown, aproximadamente 80 km al este de Bahía 

Ushuaia, se describieron características similares en cuanto al periodo de emisión 

de gametas en ambos sexos, cuyas poblaciones también presentan emisiones 

asincrónicas y un pico de mayor intensidad en octubre-diciembre (Castaños 2016). 

El presente muestreo se realizó durante los meses de octubre y noviembre de 2023, 

momento en el cual es esperable que los ejemplares se encuentren emitiendo 

gametas. Esto debe tenerse en cuenta, ya que los ejemplares pierden masa de 

tejido blando al liberar las gametas al medio, parámetro que se tuvo en cuenta al 

calcular el índice de condición. Sin embargo, Castaños (2016) encontró que ambos 

sexos de la población de Bahía Brown tienen una fase de recuperación en la que 

proliferan células sexuales, que ocurre en simultáneo con la fase de emisión de 

gametas, cuya máxima actividad se produce durante el pico más importante de 

emisión en octubre-diciembre. Esta característica fue asociada con la ausencia de 
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relación entre los dos índices de condición calculados en ese estudio (que tienen en 

cuenta el peso húmedo de los ejemplares) y el ciclo gonadal de M. chilensis. Si bien 

los ejemplares estudiados en el trabajo mencionado fueron cultivados en líneas de 

producción (long-lines), los resultados de Castaños (2016) coinciden con los de 

Tortorelli (1987), quien estudió ejemplares de banco de esta misma especie en la 

Bahía Ushuaia. De igual modo, cabría esperar que el índice de condición de los 

ejemplares de este sector geográfico no varíe con el ciclo reproductivo. Cabe 

señalar que la época de muestreo del presente estudio (octubre-noviembre de 2023) 

fue escogida teniendo en cuenta los ciclos de vida y reproductivos a nivel de la 

comunidad del intermareal del CB, cuyas especies presentan un pico de actividad 

reproductiva durante la primavera (septiembre-diciembre), y el estudio de los 

mitílidos fue presentado como un complemento por su potencial como herramienta 

bioindicadora de impacto ambiental.  

 

5.c. Resultados 
 

Se contabilizaron unos 987, 131 y 244 ejemplares de mejillón (Mytilus 

chilensis), cholga (Aulacomya atra) y mejillín (Brachidontes purpuratus), 

respectivamente, sumando un total de 1362 individuos. En cuanto a la composición 

específica, Mytilus chilensis fue más abundante en la Localidad de Referencia Este 

con un 82%, y en la de Referencia Oeste con un 77%; Aulacomya atra tuvo sus 

mayores porcentajes en la Localidad Dispersor y en los alrededores de la 

desembocadura del Arroyo Grande, con un 20 y un 12%, respectivamente; 

Brachidontes purpuratus tuvo porcentajes máximos similares en la Localidad de 

Arroyo Grande y en la de Ushuaia, con 26 y 25%, respectivamente (Tabla 11). 
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Tabla 11. Composición porcentual de las especies en cada una de las bahías relevadas.  
Localidad Mytilus chilensis Aulacomya atra Brachidontes purpuratus 

Dispersor 73% 20% 7% 

Ushuaia 74% 1% 25% 
Arroyo Grande 62% 12% 26% 
Referencia Oeste 77% 4% 19% 

Referencia Este 82% 7% 11% 

 

 Las tallas medidas como el largo de las valvas de Mytilus chilensis tuvieron 

un mínimo de 16,82 mm y un máximo de 76,93 mm, Aulacomya atra presentó un 

mínimo de 8,48 mm y un máximo de 68,30 mm, y Brachidontes purpuratus presentó 

un mínimo de 17,50 mm y un máximo de 43,54 mm.  

La distribución de tallas indica que en zonas impactadas presenta una clara 

dominancia porcentual de Mytilus chilensis en los cinco primeros intervalos de talla 

(los más pequeños) y una reversión de dominancia porcentual de organismos 

mayores en condiciones no impactadas (Figura 71).  

 

 
Figura 71. Distribución de tallas porcentual de Mytilus chilensis en condiciones impactadas (barras 

rojas) y no impactadas (barras verdes) considerando la suma de los organismos colectados en los 

corer. 
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 El estado de Mytilus chilensis por Localidad en función de su condición indica 

que en términos generales los organismos en zonas impactadas tienen mayor peso 

(en gramos) por unidad de medida (en milímetros) (Figura 72, 73 y 74). En todos los 

casos, Dispersor alcanzó los mayores valores medios y Referencia Oeste los 

menores. Las Localidades Ushuaia y Arroyo Grande contienen Mytilus chilensis con 

similar condición, y sólo con KnH las diferencias con Referencia Este son 

apreciables.  

 

 
Figura 72. Índice de condición de Walne (ICW) por Localidad indicando aquellas impactadas 

(barras rojas), no impactadas (barras verdes) y sus respectivos desvíos estándar.  

 



129 
 
 

 
Figura 73. Índice de condición de Fulton utilizando el peso seco (KnS) por Localidad indicando 

aquellas impactadas (barras rojas), no impactadas (barras verdes) y sus respectivos desvíos 

estándar.  

 

 
Figura 74. Índice de condición de Fulton utilizando el peso húmedo (KnH) por Localidad indicando 

aquellas impactadas (barras rojas), no impactadas (barras verdes) y sus respectivos desvíos 
estándar.  

 

 La condición media de Mytilus chilensis por Sitios dentro de cada Localidad 

demuestra el mismo patrón general y una mayor variación en la condición entre 

Sitios dentro de las Localidades impactadas (Figura 75, 76 y 77). 
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Figura 75. Índice de condición de Walne por Sitios dentro de cada Localidad identificada como 

impactadas (barras rojas), no impactadas (barras verdes) y sus respectivos desvíos estándar. 

 

 
Figura 76. Índice de condición de Fulton utilizando el peso seco (KnS) por Sitios dentro de cada 

Localidad identificada como impactadas (barras rojas), no impactadas (barras verdes) y sus 

respectivos desvíos estándar. 
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Figura 77. Índice de condición de Fulton utilizando el peso húmedo (KnH) por Sitios dentro de cada 

Localidad identificada como impactadas (barras rojas), no impactadas (barras verdes) y sus 

respectivos desvíos estándar. 

 

 La correlación entre los valores medios por Localidad entre los tres índices 

calculados se muestra en la Tabla 12. La misma demuestra un nivel alto y positivo 

entre ICW y KnS, aunque el acuerdo es más bajo con KnH y entre ambas variantes 

de Kn.  

 
Tabla 12. Coeficiente de correlación entre los valores medios de condición entre el Índice de 

condición de Walne, Índice de condición de Fulton utilizando el peso seco (KnS) e Índice de condición 

de Fulton utilizando el peso húmedo (KnH). 

 
 

5.d. Discusión 
 

Las tallas de M. chilensis en las Localidades Dispersor, Ushuaia y Arroyo 

Grande presentan una mayor frecuencia de organismos de tallas pequeñas (sesgo 

de la distribución de tallas hacia la izquierda), a diferencia de las Localidades 

Referencia Oeste y Referencia Este, en donde la mayor parte de los organismos 
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tienen tallas de tamaños intermedios a grandes. Esto podría deberse a dos aspectos 

no mutuamente excluyentes. Por un lado, a una supervivencia diferencial a lo largo 

del ciclo de vida entre las condiciones impactadas y no impactadas. Se interpreta 

una mayor mortalidad en zonas impactadas, donde la población no alcanza las 

mayores tallas esperadas para la especie como las que sí ocurren en zonas no 

impactadas del Canal Beagle. La falta de los ejemplares de tallas grandes podría 

estar relacionado a que los bivalvos de las tallas pequeñas presentan una tasa 

metabólica más alta, lo que les permite eliminar rápidamente los metales pesados 

de los tejidos impidiendo la bioacumulación (Stankovic & Jovic 2012). Ya se ha 

demostrado en diferentes especies de bivalvos que hay una correlación negativa 

entre la talla y la concentración de contaminantes, especialmente metales. El trabajo 

realizado por de la Ossa Carretero y colaboradores (2008), mostró que los 

ejemplares de la almeja Spisula subtruncata que vivían en los alrededores de 

descargas de efluentes cloacales, presentaban menores tallas que los que se 

hallaban entre 200 m a 1 km de distancia del punto de descarga. Los autores lo 

atribuyeron a altas tasas de mortalidad, tanto en los eventos de asentamiento como 

en etapas post-asentamiento, ya que la abundancia de adultos era muy baja o nula 

en los sitios afectados. Contrariamente, en un estudio realizado en Mar del Plata 

(Pcia. de Bs. As.) que evaluó el impacto del dispersor cloacal de la ciudad sobre las 

poblaciones de B. rodriguezii, a medida que disminuía la distancia al punto de 

descarga del efluente, las tallas de los ejemplares eran cada vez más grandes 

(Vallarino 2002). Un estudio de supervivencia, tazas de reclutamiento y edad-

crecimiento comparada podría arrojar luz sobre esta hipótesis. Paralelamente, en 

Dispersor, Arroyo Grande y Ushuaia, se obtuvieron porcentajes de A. atra y P. 

purpuratus mayores a los que aparecen en Referencia Oeste y Referencia Este (A. 

atra <10% y P. purpuratus <20%). Como las comunidades de mitílidos son más 

equitativas en Dispersor, Arroyo Grande y Ushuaia, cabría esperar que los 

ejemplares de M. chilensis sean más pequeños, por competencia interespecífica 

por el espacio. López Gappa (1990) observó que en sitios disturbados por efluentes 

cloacales en la localidad de Quequén (Pcia. de Bs. As.), Brachidontes rodriguezii 

disminuía su densidad en comparación con los sitios no disturbados, en donde era 
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la especie dominante de la comunidad. El autor hipotetizó que en consecuencia 

otras especies ocuparían los espacios no colonizados por este bivalvo y así 

aumentaría la riqueza específica. Vallarino (2002) llegó a las mismas conclusiones 

cuando estudió el impacto del dispersor cloacal sobre mejillinares de esa misma 

especie en la localidad de Mar del Plata (Pcia. de Bs. As.). El tamaño del sustrato y 

la distancia a las descargas de agua dulce de ríos y glaciares también son 

determinantes en la estructura de tallas de bivalvos. LaBarre y colaboradores (2023) 

encontraron que los ejemplares de Mytilus trossulus que crecían sobre sustratos de 

mayor tamaño y aquellos que estaban en contacto con descargas de agua dulce 

tenían tallas mayores. Estos factores no fueron tenidos en cuenta en el presente 

estudio, pero podrían estar relacionados al patrón observado. 

 Si bien el índice de condición en esta especie no varía con el ciclo gonadal 

(Castaños 2016, Giarratano 2010, Tortorelli 1987), este disminuye cuando los 

ejemplares están expuestos a contaminación por metales pesados (Giarratano 

2010, Regoli 1998). Particularmente, Giarratano (2010) encontró que el índice de 

condición se asociaba positivamente con el nivel de nitrato y de pH, y negativamente 

con los niveles de metales pesados bioacumulados y con el nivel de oxígeno 

disuelto. En cambio, si en las descargas de los efluentes predomina la materia 

orgánica, proveniente de residuos domésticos y cloacales con pre-tratamiento o 

ningún tratamiento, y éstas aportan directa o indirectamente a la bioenergética de 

los organismos podría esperarse que los ejemplares presenten mayor masa de 

tejido blando y consecuentemente un mayor IC. Por ejemplo, Rochetta et al. (2014) 

hallaron un aumento en el tejido blando de almejas Diplodon chilensis expuestas a 

aguas de un dispersor cloacal con niveles altos de bacterias coliformes fecales, lo 

que dio como resultado índices de condición mayores en ese sitio, al compararlos 

con los de individuos presentes en un sitio control a 20 km del dispersor y carente 

de contaminación. Hindell & Quinn (2020) trabajaron con exposición de poblaciones 

de Brachidontes rostratus a descargas de un dispersor cloacal y encontraron que 

los ejemplares expuestos presentaron menor crecimiento de la valva, pero mayor 

crecimiento de tejido blando somático, cuando se los comparó con ejemplares de 

sitios control no expuestos a contaminación cloacal. Sin embargo, otros trabajos 
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encontraron que la cercanía a un dispersor cloacal disminuía el índice de condición 

de los bivalvos estudiados (Vallarino 2002, López Gappa et al. 1990). En el Canal 

Beagle, las Localidades Dispersor, y en menor medida en Arroyo Grande y Ushuaia, 

presentan mitílidos en promedio más pesados a la misma longitud respecto a ambas 

Referencias. En la literatura general, organismos con mayores valores de índice de 

condición se asumen en mejor estado de salud. Sin embargo, en el contexto de este 

trabajo la evaluación de condición se realizó en Sitios donde existe una fuente 

conocida de aporte orgánico donde se han registrado valores altos de bacterias 

coliformes totales y fecales (DPOSS 2022, Diodato 2018, ver Figura 9) entre otros 

componentes alóctonos. Es aquí, en la Localidad Dispersor, Arroyo Grande y 

Ushuaia donde se han estimado los valores más altos de condición en M. chilensis, 

pero si bien esto significa un mayor peso no debe interpretarse como una mejor 

condición. La medida y la manera en que M. chilensis utiliza los productos orgánicos 

y/o es afectado por los no orgánicos que se vuelcan en las proximidades del 

dispersor y también en el Arroyo Grande está fuera del alcance de la presente 

propuesta de trabajo, pero es de interés no sólo para determinar el mecanismo de 

afectación de la bioenergética natural de un organismo sésil y filtrador en 

condiciones de impacto, sino considerando su utilización para consumo humano.  

 Con referencia a las variantes de índices para calcular condición, se concluye 

que el ICW y el KnS arrojan valores muy similares entre sí. El KnS sólo insume la 

utilización de estufa para obtener el peso seco del tejido, por lo que se considera de 

menor relación costo-eficiencia respecto del ICW. El KnH, de mayor facilidad para 

obtener las variables de interés, si bien muestra el mismo patrón general de 

condición, se correlaciona positivamente en 0,7 respecto de los índices 

anteriormente descriptos. Con base en estos resultados, y para un monitoreo futuro 

de impacto utilizando M. chilensis de zonas impactadas y no impactadas en Canal 

Beagle se recomienda el uso de ICW o KnS. De realizarse un estudio de estas 

características, se recomienda hacerlo durante el otoño (marzo-abril) o durante el 

invierno (julio-agosto), momentos en los que no habría emisión de gametas en forma 

masiva, intentando recolectar las muestras dentro del mismo mes, a lo sumo 
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extenderlo 2 (dos) meses, para acotar posibles variaciones asociadas al ciclo 

reproductivo. 
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6. DETERMINACIÓN DE MATERIA ORGÁNICA, NITRÓGENO Y FÓSFORO.  
 

6.a. Introducción 
 
En los ecosistemas marinos del continente americano se ha reportado la 

existencia de contaminantes en sedimentos, agua (en la fase disuelta y particulada) 

y en los organismos que lo habitan, con concentraciones que van desde valores 

bajos a moderados y zonas puntuales con altos niveles de contaminación teniendo 

en cuenta los límites establecidos por regulaciones internacionales (Barra et al. 

2007, Pampanin & Sydnes 2013). En estos ecosistemas, además existen otros 

agentes estresantes medibles como la falta o el exceso de nutrientes, hipoxia, 

turbidez, regímenes hidrológicos alterados, y sobrepoblación (Recabarren-Villalón 

et al. 2019). Dependiendo de cuán por encima de los niveles de referencia se 

encuentren algunos elementos químicos como nitrógeno (N), fósforo (P) y carbono 

(C), la materia orgánica se considera un indicador de aportes exógenos naturales o 

antrópicos. Las descargas domiciliarias son un ejemplo particularmente importante 

de este último caso y en el marco del estudio de este informe.   

La relación que existe entre el nitrógeno (N) y el fósforo (P) en un ambiente 

determinado es muy importante, dado que el valor óptimo de dicha relación es 

diferente para las distintas especies que lo habitan. Una proporción N:P alterada por 

aportes de materia orgánica puede llegar a un extremo que puede beneficiar sólo a 

algunas pocas especies y perjudicar a la mayoría. Si esto se mantiene en el tiempo 

en un lugar determinado, muchas especies tenderán a desaparecer de la 

comunidad, lo que producirá en primera instancia una disminución en la diversidad 

biológica en la zona y luego un proceso de simplificación ecológica y pérdida de la 

capacidad productiva del ecosistema, a riesgo de sobrepasar la capacidad de 

resiliencia de éste, que entonces ya no podrá volver a su estado inicial.   

En Tierra del Fuego, la Ley Provincial N° 1126 constituye el régimen jurídico 

hídrico de aplicación en territorio provincial y su objeto es administrar y regular el 
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recurso hídrico provincial y los permisos y concesiones de uso, entre otros aspectos. 

Por otro lado, en el Decreto 0450/21 se establece la reglamentación de la aplicación 

de la citada ley y en su Anexo II “Niveles guía de agua superficial, subterránea y 

sedimento”, se establecen los niveles máximos permitidos de vertidos de sustancias 

debidos a la actividad humana a los “cuerpos receptores”, es decir los valores de 

concentración de dichas sustancias en el ambiente.  Entre ellas se encuentran los 

nitratos (N-NO3) y fosfatos (P-PO4), cuyos niveles guía en aguas superficiales son 

menores o iguales a 25 mg/l y ≤ 0.5 mg/l respectivamente. Por otro lado, el carbono 

(C) también es un factor ambiental importante. El C total (CT) es todo el carbono 

contenido en una muestra, tanto inorgánico como orgánico. Mientras que el C 

inorgánico (CI, que se encuentra contenido en carbonatos, bicarbonatos, y dióxido 

de carbono disuelto) es el material derivado de fuentes no ligadas a los seres vivos, 

el C orgánico (CO) es el material derivado fundamentalmente de la descomposición 

de las algas, el crecimiento bacteriano y las actividades metabólicas de los 

organismos vivos. Por lo tanto, la medición de estos parámetros químicos resulta 

relevante como aproximación a la calidad (i.e. grado de deterioro) del ambiente y 

por ende para la interpretación cabal de los resultados de la composición de la 

comunidad de organismos.  

La toma de muestras de materia orgánica en agua y sedimento y las lecturas 

de C y N no estaba planeada originalmente en el contrato de obra, pero se incluyó 

para mejorar la capacidad explicativa de la potencial relación entre los cambios de 

la estructura de la comunidad bentónica y el grado de impacto ambiental que pueda 

detectarse en las diferentes localidades estudiadas. Los costos asociados a la 

medición de estas variables tanto en agua como en sedimento fueron afrontados 

enteramente por el equipo técnico dentro del presupuesto planteado originalmente. 

 

6.b. Materiales y métodos 
 
El muestreo de agua llevado adelante en este trabajo siguió el esquema 

general de 2 Áreas por cada uno de los 3 Sitios por cada una de las 5 Localidades 

ya descripto, tomándose una muestra de 1 litro por Área. La lectura de los niveles 
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de N, P y C tanto inorgánico como orgánico fue realizada en laboratorios del Centro 

Austral de Investigaciones Científicas (CADIC-CONICET). En el caso del carbono, 

las mediciones fueron hechas en un equipo Shimadzu TOC L-series siguiendo las 

recomendaciones del fabricante, que trabaja con los mismos principios que los 

indicados en la American Public Health Association (APHA 2017). Las muestras de 

agua fueron filtradas con filtros de fluoruro de polivinildeno de 0,22 um de poro y por 

ello los valores de carbono obtenidos corresponden a la fracción denominada 

“disuelta” de compuestos carbonados. El equipo de medición descompone las 

cadenas carbonadas en sus componentes atómicos por lo que puede medir así la 

concentración real del carbono como elemento. Este valor es denominado carbono 

total (CT o TC por total carbon en inglés). En un segundo paso, el equipo mide la 

fracción de carbono denominada no purgable (CONP o NPOC en inglés) o no volátil 

de la muestra, que desde un punto de vista biológico es equivalente al carbono 

orgánico disponible en el ambiente como nutriente o insumo para procesos 

metabólicos de los organismos. Entonces CT menos el CONP da como resultado el 

carbono inorgánico (CI) disuelto en dicha muestra, también denominado purgable 

(COP o TIC por total inorganic carbon en inglés) o volátil, que corresponde a CO₂ 

disuelto, carbonatos y bicarbonatos. Dada la metodología con la que se efectúan 

las mediciones es posible asimilar al CONP como valor de carbono orgánico total, 

de manera que si le restamos este valor al CT obtenemos el CI de la muestra (CT 

– CONP = CI). Por otro lado, existe una relación directamente proporcional entre el 

CONP y los niveles de materia orgánica en suspensión que fue filtrada al comienzo 

del procedimiento. Por ello los valores del CONP pueden utilizarse como 

indicadores de la cantidad de materia orgánica en el agua, siendo así un referente 

de, por ejemplo, variaciones debidas a aportes exógenos en un ambiente 

determinado.  

Las mediciones de P y N se realizaron en un analizador de microflujo de alta 

performance QuAAtro 39. Las muestras fueron tratadas por el método de ácido 

ascórbico para fosfatos, el método de diazotación para nitritos y el método de 

reducción con cadmio para nitratos, siguiendo los protocolos indicados por el 
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fabricante (Method No. Q-048-04 Rev. 3 para fosfatos y Method No. Q-119-11 Rev. 

2 para nitritos y nitratos), según los principios indicados en APHA (2017).  

 

6.c. Resultados y Discusión 
 
Los niveles de materia orgánica, N total y P total son los tres parámetros más 

relevantes en el marco de este estudio, dado que son los que mejor reflejan una 

posible condición de impacto debida a aportes exógenos (naturales o antrópicos) 

en un ambiente dado. Los valores de CONP, N y P por Sitio y por Localidad pueden 

observarse en la Tabla 13 y una representación gráfica de su distribución a lo largo 

de las Áreas muestreadas en la Figura 78. 

 
Tabla 13. Lecturas de CONP, N y P de las muestras de agua tomadas en cada Área por Sitio por Localidad 

expresadas en miligramos por litro (mg/l). En negrita: valores elevados en relación al valor medio 

del parámetro en el área de estudio. 
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Figura 78 Curvas de materia Orgánica (verde), N (negro) y P (fucsia) por Áreas de muestreo. Los 

valores están expresados en mg/l; la serie del eje izquierdo corresponde a N y P mientras que la 

del derecho a la materia orgánica. 
 

De acuerdo a los resultados obtenidos a partir del estudio de las 

comunidades del intermareal rocoso y del de talla de bivalvos que indican impacto 

a escala local como resultado general, los valores más elevados de materia 

orgánica se dieron justamente a la escala de Sitios particulares. Los Sitios 

detectados como impactados son el n°4 (Localidad Dispersor, Áreas 7 y 8); el Sitio 

n° 10 (Áreas 19 y 20) y Sitio n° 12 (Áreas 23 y 24) de la Localidad Arroyo Grande y 

el Sitio n° 14 (sólo Área 28 en este caso) de la Referencia Este (ver Figura 78). En 

el primer caso, el Sitio se corresponde con el lugar donde se realizan los vertidos 

del dispersor, mientras que en los otros dos de la misma Localidad, dichos valores 

disminuyen inmediatamente. Nótese que en el segundo caso el patrón general de 

impacto localizado es aún más notorio dado que mientras que los Sitios 10 y 12 

presentan una carga mayor de materia orgánica, los valores del Sitio intermedio n° 

11 se encuentran incluso por debajo del valor promedio de todas las Áreas (1,2 

mg/l). En el tercer caso, el impacto detectado se dio incluso a un nivel aún más 

localizado, siendo sólo el Área 28 de la Localidad Referencia Este la que presentó 

valores de materia orgánica elevados.  
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 Este mismo patrón de contaminación localizada por vertidos cloacales ha 

sido hallado en estudios previos realizados en Mar del Plata, que mostraron una 

correlación entre los valores de materia orgánica y la distancia a los sitios de 

vertidos, siendo altos cerca de éstos (Elías et al. 2005). 

Los valores de nitratos en la zona costera de Ushuaia son naturalmente altos 

(Diodato et al. 2018). El promedio de los valores de los nitratos totales medidos en 

este estudio fue de 0,322 mg/l. Sin embargo, encontramos valores muy por encima 

de dicho promedio que se dieron en general a nivel de Sitio (ver Tabla 13 y Figura 

78), al igual que en el caso de la materia orgánica. Estos Sitios fueron el n° 4 (Áreas 

7 y 8 de la Localidad Dispersor), el n° 12 (Áreas 23 y 24 de la Localidad Arroyo 

Grande) y sólo en el Área 29 de la Localidad Referencia Este. Notoriamente, al igual 

que la materia orgánica, en esta última Localidad sólo se detectó un valor alto de N 

en una sola Área, aunque distinta. La distribución de estos valores elevados también 

coincidió con la detección de impacto a partir de los análisis de comunidades y de 

la distribución de tallas de los corers de bivalvos.  

Por otro lado, desde un punto de vista ecológico el fósforo es un elemento de 

sumo interés debido a su importante papel en el metabolismo biológico. Dada su 

escasez en la hidrósfera en comparación con la abundancia natural de otros 

importantes componentes nutritivos y estructurales de la materia viva como el 

carbono, hidrógeno, nitrógeno, oxígeno y azufre, el fósforo actúa como limitante de 

la productividad biológica (Wetzel 1981). Así, niveles alterados de este elemento 

pueden causar desbalances en la estructura de las comunidades acuáticas. El 

patrón que presentan los valores elevados de P en este estudio es similar al que 

presentaron los valores elevados de N. Coincide totalmente con los registrados a 

nivel de Sitio en la Localidad Dispersor (Áreas 7 y 8) y a nivel del Área 29 en la 

Localidad Referencia Este. La excepción se presentó en el Sitio 12 de la Localidad 

Arroyo Grande, donde sólo se presentaron valores elevados de P en el Área 24 

(mientras que en el caso del N fueron elevados en ambas Áreas, la 23 y la 24). Es 

llamativo que los valores de estos nutrientes en la Localidad Referencia Este hayan 

dado elevados sólo en el Área 29, mientras que los de materia orgánica hayan sido 

elevados sólo en el Área 28. A nivel general, esto podría deberse a la influencia del 
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Río Olivia, que descarga sus aguas aproximadamente 3 km hacia el oeste y que 

son transportadas por la corriente del CB hacia el este. En el caso particular del 

Área 29, los elevados valores de nutrientes podrían, además, deberse a la 

morfología de la costa donde se ubica, que se encuentra expuesta hacia el oeste, 

por ende a la corriente del canal y a los vientos preponderantes. En contraposición, 

el Área n° 30, está protegida dado que se ubica hacia el este (ver Figura 9). En el 

caso del Área n° 28, al encontrarse al pie de un cañadón costero, los valores 

elevados de materia orgánica posiblemente se deban al aporte local por 

escurrimiento del lavado del suelo del bosque. 

Por otro lado, es contundente el impacto localizado que evidencian los niveles 

de nutrientes registrados en el Sitio 4, debidos a los vertidos del dispersor, en el 

Sitio 12 debido a la influencia del Arroyo Grande, que recibe efluentes cloacales aún 

sin tratamiento. En segunda instancia, en el Sitio n° 10, que recibe un efluente de 

vertidos pluviales los niveles de materia orgánica fueron llamativamente elevados 

en relación a los del Sitio 11 que recibe vertidos pluvio-cloacales sin tratamiento (ver 

Figura 78). 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

  



144 
 
 

 
7- CONCLUSIONES FINALES 

 
El presente trabajo representa una línea de base biótica realizada sobre 

distintos componentes de la comunidad macro-bentónica que habita el intermareal 

rocoso del Canal Beagle. En términos de diversidad de técnicas de estudio, 

herramientas de trabajo y análisis de información utilizadas, este informe técnico 

supera ampliamente los alcances y requerimientos planteados inicialmente para la 

línea c "Estudio de línea de base de las comunidades bentónicas intermareales y 

submareales de las zonas afectadas por las descargas de las plantas de tratamiento 

Bahía Golondrina y Arroyo Grande". 

Las conclusiones a las que se llegó en cada una de las líneas de trabajo en 

particular se detallan a continuación. 

1) Comparar la diversidad, abundancia y densidad de especies 
intermareales bentónicas en localidades potencialmente afectadas por 
presión continua y acumulada de efluentes cloacales, con zonas 
potencialmente no impactadas por las descargas (i.e. zonas referencia). Este 

es el principal y prioritario tema de estudio en este informe por cuanto responde 

directamente a lo planteado en la línea “c”. Por ello, revistió el mayor esfuerzo y 

logística de muestreo, la participación en campo de todo el equipo de trabajo y los 

análisis de datos más robustos. Los resultados obtenidos permitieron arribar a 

conclusiones que además están sólidamente sustentadas por la bibliografía mundial 

en relación a la detección de impacto ambiental. Dichos resultados demuestran que 

la comunidad macro-bentónica del intermareal rocoso de las zonas impactadas por 

los efluentes cloacales es diferente a la de las zonas no impactadas. En las 

primeras, la comunidad está simplificada en composición y estructura producto de 

la desaparición de especies o grupos de especies sensibles y en este escenario es 

donde aparecen especies indicadoras de impacto como resultado de los efluentes 

pre-tratados vertidos por el dispersor, por los crudos volcados al Arroyo Grande y 

por otras descargas pluvio-cloacales en Bahía Ushuaia.  
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Un aspecto faltante en relación al efecto del impacto ambiental actual de los 

vertidos cloacales que debe considerarse muy especialmente en la estrategia que 

se implemente y en futuros monitoreos, es la capacidad de dilución de las masas 

de agua sobre dicho impacto. Los puntos de descargas de efluentes pluviales, 

cloacales y pluvio-cloacales de la ciudad de Ushuaia al Canal Beagle (o al Arroyo 

Grande) son varios y están distribuidos a lo largo de la línea de costa (Figura 79). 

Desde el punto de vista de su ordenamiento, evaluación y manejo se distinguen dos 

cuencas (Tabla 14).  

 

 
Figura 79. Cuencas servidas en Ushuaia. Fuente: DPOSS. 
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Tabla 14. Caracterización de los efluentes por Cuenca. Fuente: DPOSS. 

 
 

En este trabajo se ha verificado la existencia de impacto biótico como 

consecuencia de los vertidos en ambas cuencas. En los puntos de vertidos, la 

comunidad de macroinvertebrados que habita el ambiente rocoso intermareal 

muestra una disminución del número de especies, reemplazo de especies (i.e 

especies sensibles) por otras, aparición de otras especies (i.e especies resistentes 

al impacto) y variación no natural en la abundancia de otras. Sin embargo, es de 

destacar que las distancias entre las localidades impactadas y las localidades de 

referencia son escasas: entre el Dispersor (Aeropuerto internacional de Ushuaia) y 

Estancia Túnel hay 15,2 km; entre Arroyo Grande y Estancia Túnel hay 9,2 km; entre 

el Dispersor y Referencia Oeste (Bahía Ensenada en Parque Nacional Tierra del 

Fuego) = 23,2 km; entre Arroyo Grande y Referencia Oeste = 17,2 km (distancias 

aproximadas en kilómetros siguiendo la línea de costa según Google Maps). Esto 

indica que el impacto producido por los efluentes tiene carácter mayormente 

localizado, es decir que la zona de influencia directa de impacto biótico se limita a 

pocos kilómetros. Independientemente de la influencia de las corrientes en la 

dispersión de las aguas donde se ubican las fuentes contaminantes, se evidenció 

que en los límites este y oeste del diseño muestral (Ref. Este y Ref. Oeste 

respectivamente), hay indicios de buena salud biótica y ambiental. Esta conclusión 

se advierte al reconocer que la CMB contiene una composición variada (más de 100 
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especies de al menos 11 Phyla distintos) y una estructura compleja (nichos tróficos 

que van de filtradores a depredadores) en Referencia Oeste (Bahía Ensenada) y 

Este (Estancia Túnel). Por lo tanto, el mayor impacto se restringe actualmente a las 

zonas próximas al ejido urbano y a escasos kilómetros de la ciudad de Ushuaia. 

Esta conclusión debería poder extenderse a otras zonas (Localidades) de la línea 

de costa no contempladas en el presente trabajo, por ejemplo, más allá de los 

límites Este y Oeste tomados como referencia en este trabajo, para definir el alcance 

de dicha conclusión. También deberían analizarse otros sectores dentro del actual 

o futuro ejido urbano, como por ejemplo el segmento costero del Monte Susana 

(urbanización Costa Susana) cuyas playas próximas al Parque Nacional podrían 

contener una CMB sensible al impacto ambiental en el corto plazo. En este sentido, 

se recomienda la centralización de los vertidos previo pre-tratamiento o tratamiento 

en zonas que actualmente ya son de sacrificio en vez de realizar múltiples vertidos 

en diferentes áreas que aún no cuentan con un diagnóstico ambiental. La misma 

interpretación puede extenderse a los ambientes costeros de islas e islotes 

cercanos a la desembocadura de los efluentes y a la ciudad de Ushuaia, donde en 

principio es esperable hallar efectos de impacto.  

Si bien la conclusión del impacto mayormente localizado podría asumirse 

como auspiciosa, debería sostenerse en el tiempo, especialmente considerando el 

contexto de constante crecimiento poblacional de la ciudad y el permanente fomento 

del turismo que aumentarán inevitablemente la cantidad de efluentes vertidos al 

Canal Beagle. En este sentido, dada la estacionalidad de la afluencia de turismo a 

Ushuaia, la temporada de cruceros, sumado a la variabilidad natural propia de los 

ambientes templado-fríos debido al paso de las estaciones del año, se advierte la 

necesidad de replicar este estudio durante el verano, el otoño y el invierno para 

dimensionar el alcance del impacto en el tiempo bajo otras condiciones socio-

ambientales. 

 2) Estimar la estructura de la comunidad del intermareal rocoso a través 
del metabarcoding del ADN ambiental en bahías potencialmente afectadas por 
una presión continua y acumulada de efluentes cloacales, comparando los 
resultados con los obtenidos en zonas potencialmente no impactadas por las 
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descargas. Esta técnica novedosa fue propuesta originalmente, dado que requiere 

de un esfuerzo de campo mucho menor por cuanto sólo necesita de la toma de 

muestras ambientales como por ejemplo agua o suelo/sedimento. Los resultados 

obtenidos no se ajustaron a aquellos arrojados por el estudio de comunidades, 

específicamente en relación a la separación entre Localidades impactadas vs. no 

impactadas. Por otro lado, los resultados podrían estar mostrando una tendencia a 

la alteración del gradiente biótico en sentido oeste-este propuesto para el CB 

(posiblemente causado por un gradiente de salinidad) debido al efecto del impacto 

de los efluentes cloacales. La capacidad limitada de identificación taxonómica de 

muchas de las secuencias de ADN encontradas en las muestras ambientales, 

debida a la ausencia de una base de datos de referencia, fue otro factor importante 

que resultó en un panorama incompleto de la estructura de las comunidades. 

Además, el efecto de la mezcla de las masas de agua costeras por los vientos y el 

oleaje puede sesgar los resultados obtenidos por esta técnica hacia el relevamiento 

de un conjunto diferente de organismos de aquel obtenido por el relevamiento 

mediante cuadrantes, es decir que es posible que se hayan relevando comunidades 

diferentes. Esto explica la detección de taxones en las muestras ambientales que 

no aparecieron en el relevamiento por cuadrantes.  Para salvar diferencias y 

alcanzar una complementariedad que permita ampliar los alcances de un estudio 

que utilice ambos métodos de relevamiento, sería recomendable utilizar muestras 

ambientales de sedimentos, que en principio tendrían un carácter mucho más 

localizado, que acompañen a las de agua. Consideramos de gran importancia 

continuar ajustando la implementación de la técnica de metabarcoding de ADNa 

dada su potencia de detección de taxones y su versatilidad y simplicidad, por 

ejemplo en estaciones del año donde un muestreo prolongado en campo es difícil 

de llevar a cabo (otoño e invierno). Para el monitoreo futuro se propone, entonces, 

realizar el análisis de ADN ambiental con muestras de sedimentos del intermareal y 

la utilización de primers que se restrinjan a metazoos. 

 3) Analizar el estrés oxidativo en peces del intermareal que habitan 
localidades potencialmente afectadas por presión continua y acumulada de 
efluentes cloacales con zonas potencialmente no impactadas por las 
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descargas. Se analizaron diferentes tejidos y se midieron diversas variables de tres 

especies de peces del intermareal rocoso. Los resultados más claros en relación a 

la detección de impacto ambiental fueron los obtenidos con P. cornucola y H. 

bispinis. Los individuos estudiados de la primera especie difirieron en las 

alteraciones nucleares en zonas impactadas vs. las no impactadas y en la actividad 

enzimática de la Acetilcolinesterasa en encéfalo entre el Dispersor y Referencia 

Oeste. El nivel de la enzima glutation s-transferasa en hígado en H. bispinis difiere 

en Arroyo Grande y Ushuaia respecto de Referencia Este. Por lo tanto, esta línea 

de investigación demostró signos de impacto en algunas circunstancias y en otras 

no. Para el monitoreo futuro se propone restringir el análisis a la especie P. 

cornucola por ser de ocurrencia común en las localidades impactadas y no 

impactadas, focalizar los esfuerzos de análisis en las alteraciones nucleares en 

sangre producto de la relativa simplicidad de la técnica y su sensibilidad para 

detectar impacto.  

 4) Contrastar las variaciones en talla y biomasa en organismos clave 
que puedan ser útiles como indicadores (mejillones) en localidades 
potencialmente afectadas por presión continua y acumulada de efluentes 
cloacales con zonas potencialmente no impactadas por las descargas. Entre 

las tres especies de moluscos mitílidos muestreados, la condición media de Mytilus 

chilensis ha aportado sólidas evidencias de impacto. Los tres índices utilizados 

demuestran una mayor relación de peso a la misma longitud de los organismos que 

habitan Localidades impactadas, lo que se infiere como no natural y producto del 

"aprovechamiento" directo o indirecto de los efluentes. Para el monitoreo futuro se 

recomienda la utilización del índice de Walne (1976) por ser de uso rutinario en 

bivalvos o el de condición “seco”, ya que otorga resultados similares con menor 

esfuerzo de trabajo en laboratorio.  

 5) Parámetros ambientales en agua y materia orgánica en sedimento y 

6) determinación de materia orgánica, nitrógeno y fósforo. El análisis de los 

parámetros ambientales en conjunto y en particular para los que tienen una relación 

más directa con el impacto por efluentes, mostró separación entre Localidades 

impactadas y no impactadas. Ambas matrices de datos abióticos, al relacionarlas 
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con la comunidad macro-bentónica intermareal, demostraron buen poder explicativo 

y por lo tanto son las que afectan significativamente a su estructura y composición. 

Los valores de materia orgánica, nitrógeno y fósforo muestran mayores valores en 

Sitios/Áreas impactadas. Para el monitoreo biótico futuro, es indispensable contar 

con datos ambientales contemporáneos a los muestreos biológicos a las escalas 

espaciales adecuadas. Se destaca la necesidad de contar con datos de las mismas 

variables que fueron medidas en agua, en el sedimento.  

Para salvaguardar mayores efectos ambientales adversos se ha avanzado 

en la construcción de una planta de tratamiento en las cercanías del Arroyo Grande, 

(https://dposs.gob.ar/obra/planta-de-tratamiento-de-efluentes-arroyo-grande/) 

donde en la actualidad son volcados los efluentes cloacales domiciliarios del sector 

Este de la ciudad en crudo hacia el Canal Beagle. Es de particular interés su puesta 

en funcionamiento en el corto plazo. Esta línea de base biótica servirá de referencia 

para evaluar si los cambios ambientales se reflejan en la salud del sistema biológico 

una vez comenzado su funcionamiento.  

Paralelamente, se planteó la construcción de un emisario submarino que 

impulse los efluentes hacia aguas más profundas y de mayor corriente para 

maximizar las propiedades de dilución. Aunque a primera vista es conveniente, 

existen trabajos en otros lugares del mundo (Andrew-Priestley et. al 2022) y en 

Argentina (emisario de Mar del Plata, Elías 2005) que indican efectos de los vertidos 

cerca de la salida del emisario submarino. Con base en los resultados obtenidos de 

impacto localizado por efluentes, y a los fines de tener una línea de base biótica a 

priori de potenciales impactos en la comunidad biótica, es de interés monitorear los 

ambientes costeros y el bentos infaunal próximo al sitio donde se emplazará el 

emisario submarino. En este sentido, se considera de suma importancia realizar un 

estudio de modelado de la forma, dirección predominante y alcance de las plumas 

de dilución de las aguas contaminadas y/o de las provenientes de las 

desembocaduras de los ríos, en cada una de las zonas de descarga de efluentes 

cloacales y pluvio-cloacales. 

Finalmente, habiendo concluido este trabajo y reunido localmente el 

expertise necesario para la detección de impacto en la ciudad de Ushuaia, se espera 
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poder realizar la evaluación en la zona de implantación del emisor de efluentes 

tratados de la planta Margen Sur y en la futura implantación del emisario submarino 

Margen Norte en la ciudad de Río Grande. 
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