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RESUMEN 

Los Contaminantes Orgánicos Persistentes (COPs) son productos químicos de origen humano 

ampliamente utilizados y regulados a nivel internacional por el Convenio de Estocolmo de las 

Naciones Unidas debido a su impacto ambiental. A pesar de la extensa investigación sobre su 

presencia en ecosistemas naturales a nivel mundial, la mayoría de los estudios se han centrado 

en países desarrollados del hemisferio norte, dejando una brecha de conocimiento en el 

hemisferio sur, especialmente en Argentina. 

Esta tesis doctoral se enfoca en analizar la presencia, comportamiento y destino ambiental de 

algunos COPs significativos en el estuario de Bahía Blanca y sus afluentes, un ecosistema 

costero-fluvial de gran relevancia ecológica, social y económica en Argentina. Para abordar esta 

problemática, se seleccionaron compuestos específicos, como bifenilos policlorados (PCBs), 

éteres de polibromodifenilos (PBDEs), hexaclorociclohexanos (HCHs) y el Dicloro difenil 

tricloroetano (DDT) y sus metabolitos, en diversas matrices ambientales y ecosistemas. 

El estudio desarrolló y optimizó métodos analíticos e instrumentales para garantizar altos 

estándares de calidad, bajos niveles de detección, tasas de recuperación óptimas y una 

excelente reproducibilidad. Los resultados revelaron que se detectaron COPs en todas las 

muestras, aunque en niveles comparativamente bajos en relación a otros entornos costeros de 

diferentes continentes, y similares a los niveles promedio en Sudamérica. Además, se concluyó 

que, según las pautas internacionales de calidad ambiental y riesgo ecológico, todos los sitios de 

muestreo, incluidos los estuarios y ríos, son seguros para el desarrollo y la supervivencia de los 

organismos asociados. El consumo de mejillones del estuario de Bahía Blanca tampoco plantea 

riesgos nocivos para la salud humana en relación a los COPs. 

En cuanto al comportamiento ambiental de los COPs, se observó una bioacumulación en 

mejillones y caracoles, influenciada por el coeficiente de partición octanol-agua. Además, la 

bioacumulación en mejillones varió a lo largo del año debido a factores como el ciclo 

reproductivo anual y el contenido de lípidos. 

En términos de distribución espacial, se encontró una fuerte correlación entre las 

concentraciones de COPs y el uso del suelo, particularmente cerca de áreas urbanas e 

industriales. Las concentraciones de PCBs y DDTs fueron significativamente más altas aguas 

abajo de la ciudad de Bahía Blanca, y los sedimentos en la desembocadura de la descarga cloacal 

resultaron los más contaminados en todo el estudio. Esto subraya la importancia de las áreas 

urbanas como fuentes de COPs y la necesidad de mejorar la calidad de los efluentes urbanos 



 

 

para preservar el estuario de Bahía Blanca, el Mar Argentino y el Océano Atlántico en última 

instancia. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

ABSTRACT 

Persistent Organic Pollutants (POPs) are anthropogenic chemicals widely used and 

internationally regulated by the United Nations Stockholm Convention due to their 

environmental impact. Despite extensive research into their presence in natural ecosystems 

worldwide, most studies have focused on developed countries in the Northern Hemisphere, 

leaving a knowledge gap in the Southern Hemisphere, especially in Argentina. 

This doctoral thesis focuses on analyzing the presence, behavior, and environmental fate of 

some significant POPs in the Bahía Blanca estuary and its tributaries, a coastal-fluvial ecosystem 

of great ecological, social, and economic importance in Argentina. To address this issue, specific 

compounds were selected, such as polychlorinated biphenyls (PCBs), polybrominated diphenyl 

ethers (PBDEs), hexachlorocyclohexanes (HCHs), and Dichlorodiphenyltrichloroethane (DDT) 

and its metabolites, in various environmental matrices and ecosystems. 

The study developed and optimized analytical and instrumental methods to ensure high-quality 

standards, low detection levels, optimal recovery rates, and excellent reproducibility. The results 

revealed that POPs were detected in all samples, albeit at relatively low levels compared to other 

coastal environments on different continents, and similar to the average levels in South America. 

Furthermore, it was concluded that, according to international guidelines for environmental 

quality and ecological risk, all sampling sites, including estuaries and rivers, are safe for the 

development and survival of associated organisms. The consumption of mussels from the Bahía 

Blanca estuary also poses no harmful health risks related to POPs. 

Regarding the environmental behavior of POPs, bioaccumulation in mussels and snails was 

observed, influenced by the octanol-water partition coefficient. In addition, bioaccumulation in 

mussels varied throughout the year due to factors such as the annual reproductive cycle and 

lipid content. 

In terms of spatial distribution, a strong correlation was found between POP concentrations and 

land use, particularly near urban and industrial areas. Concentrations of PCBs and DDTs were 

significantly higher downstream from the city of Bahía Blanca, and sediments at the sewage 

outfall were the most contaminated in the entire study. This underscores the importance of 

urban areas as sources of persistent organic pollutants and the need to improve the quality of 

urban effluents to preserve the Bahía Blanca estuary, the Argentine Sea, and the Atlantic Ocean 

ultimately. 
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INTRODUCCIÓN 

1. Problemática de la contaminación ambiental por contaminantes 

orgánicos persistentes: plaguicidas organoclorados, bifenilos policlorados 

y éteres de polibromodifenilos 

 

La historia de los plaguicidas se remonta a más de 4,500 años atrás, cuando se utilizaban 

compuestos inorgánicos como el azufre y el cobre, así como extractos de plantas para controlar 

plagas agrícolas. Sin embargo, a principios del siglo XX, se produjo un avance significativo con el 

desarrollo de los plaguicidas organoclorados (OCPs, por sus siglas en inglés). Estos compuestos 

sintéticos se emplearon de manera masiva durante la Segunda Guerra Mundial para controlar 

vectores de enfermedades. Tras la guerra, los OCPs se adaptaron para el control de plagas en la 

agricultura y la salud pública, destacándose por su alta eficacia y bajo costo. No obstante, en 

1962, Rachel Carson documentó los impactos ambientales, especialmente en las poblaciones de 

aves, del uso generalizado de uno de los OCPs más comunes, el DDT, en los Estados Unidos, en 

su influyente obra "Primavera Silenciosa" (Carson, 1962). Este trabajo puso de manifiesto las 

consecuencias no deseadas del uso indebido de sustancias químicas y generó una controversia 

entre los beneficios y costos asociados al crecimiento industrial y el bienestar. La publicación 

provocó una reacción pública y política que condujo a movimientos ambientalistas y protestas 

masivas, culminando en la prohibición del uso agrícola del DDT y otros plaguicidas 

organoclorados en muchos países a partir de 1972 (Hayes y Hansen, 2017). 

 

Otro grupo de compuestos organoclorados ampliamente reconocidos a nivel mundial por sus 

riesgos ambientales y sanitarios, así como por su uso generalizado, son los bifenilos policlorados 

(PCBs). Estos productos químicos se utilizaron principalmente como aislantes eléctricos en 

transformadores eléctricos, y como aditivos para mejorar diversas propiedades de materiales 

como pinturas y plásticos, principalmente como retardantes de llama y plastificantes. Debido a 

su versatilidad y alto rendimiento, la producción y uso de PCBs experimentaron un crecimiento 

exponencial entre 1940 y 1970, acumulando una producción total de más de un millón de 

toneladas (Rossberg et al., 2006). Sin embargo, debido a las crecientes preocupaciones 

ambientales relacionadas con los compuestos organoclorados, estos comenzaron a ser 

prohibidos en los países desarrollados y, posteriormente, en todo el mundo. 

 



 

 

Una de las regulaciones internacionales más relevantes para abordar esta problemática es el 

Convenio de Estocolmo del Programa de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente (PNUMA) 

(http://pops.int/). Este convenio, ratificado o aceptado por 186 países y en vigor desde 2004, 

tiene como objetivo reducir y eliminar de manera segura el uso, la producción y la eliminación 

de los "contaminantes orgánicos persistentes" (COPs). Estos son productos químicos capaces de 

persistir en el medio ambiente durante largos períodos, acumularse en la biota, transportarse a 

largas distancias y causar efectos perjudiciales en los organismos. Inicialmente, este convenio 

incluía solo doce compuestos o grupos de compuestos, conocidos como la "docena sucia", que 

abarcaban a los PCBs y el DDT. 

 

Con el tiempo, el Convenio de Estocolmo incorporó nuevos compuestos que comparten estas 

características. Entre ellos se encuentra el lindano (γ-hexaclorociclohexano), el segundo 

plaguicida organoclorado más utilizado a nivel mundial después del DDT, así como los α- y β-

hexaclorociclohexano y los éteres de polibromodifenilo (PBDEs), retardantes de llama. Estos 

compuestos fueron incluidos en 2009 y resultaron en una reducción global en su producción, 

especialmente en el caso de los PBDEs, dado que la mayoría de los países ya habían regulado los 

HCHs previamente (Abbasi et al., 2019). 

 

A pesar de haber sido prohibidos o restringidos en casi todo el mundo, los COPs siguen siendo 

detectados en el medio ambiente, a veces en concentraciones relativamente elevadas. Además, 

debido a su toxicidad en exposiciones a bajas concentraciones durante períodos prolongados, 

los niveles actuales en el entorno pueden representar un riesgo para la biota (Girones et al., 

2020; Petrovic et al., 2013; Sosa-Ferrera et al., 2013). Entre los entornos más afectados, 

destacan los ambientes fluviales y costeros, debido principalmente a ser áreas donde se 

producen interacciones clave entre los sistemas acuáticos y terrestres. Por un lado, los residuos 

y efluentes de diversas fuentes (urbanas, industriales o agrícolas) se descargan directamente a 

través de sistemas de alcantarillado o vertidos en ríos. Por otro lado, muchos ambientes 

costeros, especialmente los semicerrados como bahías, estuarios, fiordos o lagunas costeras, 

tienen un gran potencial para acumular contaminantes orgánicos debido a la limitada pérdida 

de contaminantes por exportación y dilución, los prolongados tiempos de residencia del agua y 

la abundancia de materiales adsorbentes, especialmente la materia orgánica. 

 



 

 

A pesar de su importancia ambiental y sanitaria, el estudio de los contaminantes orgánicos 

persistentes en los ambientes sudamericanos es relativamente escaso. Entre los ecosistemas 

más estudiados, el estuario de Bahía Blanca en el suroeste de Buenos Aires, Argentina, se 

destaca por la determinación de concentraciones de algunos plaguicidas organoclorados y PCBs 

en los sedimentos de sus canales principales o costeros. Sin embargo, la mayoría de estos 

estudios tienen más de una década de antigüedad y se centran únicamente en la medición de 

concentraciones en los sedimentos. Se requieren investigaciones en profundidad que aborden 

la contaminación por contaminantes orgánicos persistentes en este ambiente y sus afluentes 

principales, lo que permitirá mejorar nuestra comprensión de su dinámica espacial, temporal y 

estacional, así como de los riesgos asociados. Asimismo, este trabajo aborda la escasez de 

estudios en múltiples matrices que analicen la bioaccesibilidad de los COPs y su transferencia a 

la matriz biológica.  

2. Objetivos de trabajo 

En base a las consideraciones marco del problema se planten los siguientes objetivos para la 

presente tesis doctoral. 

2.1. Objetivos generales 
 

1. Evaluar la distribución espacial de los contaminantes orgánicos persistentes (DDT, lindano, 

α- y β-HCH, PCBs y PBDEs) desde sus orígenes continentales (cuencas y afluentes) hasta el 

estuario de Bahía Blanca. 

2. Caracterizar el ciclo dinámico de estos compuestos, destacando sus fuentes actuales, ciclo 

estacional, subproductos y tasa de degradación. 

3. Conocer y evaluar su movilidad hacia la matriz biótica (caracoles y mejillones), rotulando 

zonas según la magnitud del impacto y estableciendo puntos geográficos críticos. 

2.2. Objetivos específicos 
 

1. Optimizar las técnicas para el procesamiento y cuantificación de contaminantes orgánicos 

persistentes en muestras ambientales de naturaleza compleja: caracoles, mejillones, 

material particulado suspendido y sedimentos.  

2. Determinar la concentración de COPs en muestras de sedimentos, material particulado 

suspendido y organismos del estuario de Bahía Blanca y sus principales afluentes, río Sauce 

Chico, arroyos Napostá Grande y Saladillo de García, canal Maldonado, efluente industrial 

del polo petroquímico de Bahía Blanca y descarga cloacal principal de Bahía Blanca, 

estableciendo posibles puntos críticos de impacto para estos contaminantes. 



 

 

3. Estudiar la evolución temporal de los compuestos en relación a estudios previos y a la 

proporción entre los compuestos originales y sus metabolitos.   

4. Evaluar el ingreso y movilidad de los COPs dentro de la cadena alimentaria: cuantificación de 

procesos de bioacumulación (respecto a sedimentos y material particulado en suspensión). 

5. Investigar las diferencias en la bioacumulación de COP entre especies en función de su 

hábitat, dieta y capacidades metabólicas. Establecer niveles de referencia en especies 

control, identificando posibles organismos centinelas aptos para futuros estudios de 

seguimiento y caracterizar diferentes niveles de alerta ecológica, sanitaria y económica para 

el área de estudio. 

 

3. Estructura de la tesis 
 

Este trabajo de tesis doctoral aborda varios escenarios de análisis, generando una cantidad 

significativa de información. Con el objetivo de facilitar la lectura y el análisis de los 

resultados, la tesis se organiza en los siguientes capítulos: 

 Capítulo 1: Contaminantes Orgánicos Persistentes: Historia y Características de 

Importancia Ambiental  

En este capítulo, se presenta una revisión exhaustiva de la literatura sobre los aspectos 

históricos, físico-químicos y ambientales de los contaminantes orgánicos persistentes 

analizados. 

 Capítulo 2: Área de Estudio y Metodología  

En este capítulo, se proporciona una breve descripción del área de estudio, es decir, el 

estuario de Bahía Blanca y sus principales afluentes. Se destacan las características 

ambientales y sociales relevantes para los propósitos de este trabajo. Además, se detalla el 

diseño de muestreo, que incluye una breve caracterización de los organismos analizados. Se 

presentan de manera exhaustiva los procedimientos utilizados para el análisis de los COPs y 

otras variables, desde el preprocesamiento hasta el análisis instrumental y el tratamiento 

estadístico de los datos. 

 Capítulo 3: Contaminantes Orgánicos Persistentes en el Estuario de Bahía Blanca  

Este capítulo se centra en diversos aspectos de la contaminación por COPs en el estuario de 

Bahía Blanca. Se evalúa el grado de contaminación mediante la comparación de las 

concentraciones en mejillones y sedimentos con las de otras zonas costeras del mundo, así 

como con los niveles de calidad ambiental y riesgo ecotoxicológico. También se aborda el 

riesgo sanitario asociado al consumo de mejillones contaminados por COPs. Se investigan las 

variaciones estacionales, espaciales y temporales de las concentraciones de contaminantes, 

así como los factores que influyen en dichas variaciones. Por último, se examina la relación 

entre las tres matrices ambientales analizadas y el proceso de bioacumulación. 

 Capítulo 4: Contaminantes Orgánicos Persistentes en el Río Sauce Chico y el Arroyo 

Napostá Grande  



 

 

Este capítulo responde a la pregunta surgida en el capítulo anterior: ¿Cuáles son las fuentes 

de los COPs detectados en el estuario de Bahía Blanca? La hipótesis planteada es que 

provienen del río Sauce Chico y el arroyo Napostá Grande, los principales afluentes del 

estuario. Se analizan las concentraciones en la desembocadura de los cursos de agua y se 

rastrea la contaminación desde la cuenca alta hasta la cuenca baja. Además, se investigan los 

procesos de bioacumulación y las variaciones estacionales y espaciales. 

 Capítulo 5: Análisis Preliminar de los Afluentes del Estuario de Bahía Blanca  

Dado que el capítulo anterior no resuelve completamente la pregunta planteada en el 

capítulo 3, se plantea una nueva hipótesis y objetivos: los COPs provienen principalmente de 

fuentes urbanas e industriales. En este capítulo, se analizan las concentraciones de COPs en 

sedimentos de posibles fuentes de contaminación adicionales, como la descarga cloacal, los 

efluentes industriales y otros arroyos o canales menores. Estos datos se comparan con la 

información obtenida en los capítulos 3 y 4. 

 Capítulo 6: Conclusiones y Consideraciones Finales 

Este capítulo cierra la tesis al resaltar los aspectos más relevantes de cada escenario 

analizado y su contribución al conocimiento científico. También se destacan aspectos de 

relevancia para la gestión ambiental y áreas del conocimiento que requieren más 

investigación. 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

CAPÍTULO 1. CONTAMINANTES ORGÁNICOS PERSISTENTES: HISTORIA Y 

CARACTERÍSTICAS DE IMPORTANCIA AMBIENTAL  

1.1 Historia de los contaminantes orgánicos persistentes seleccionados 
 

El Convenio de Estocolmo de las Naciones Unidas reconoce una amplia variedad de compuestos 

como contaminantes orgánicos persistentes. Estos compuestos se clasifican en plaguicidas, 

químicos industriales y químicos de producción no intencional. Dentro de la categoría de 

plaguicidas, esta tesis se centra en el DDT y los hexaclorociclohexanos, que incluyen el lindano. 

En cuanto a los químicos industriales, se analizan los PCBs y los PBDEs. Estos cuatro grupos de 

compuestos se destacan como los más significativos en sus respectivas categorías debido a su 

amplio uso, producción y su impacto en el medio ambiente. 

 

A continuación, se presenta un resumen de los usos principales de cada uno de los compuestos 

analizados en esta tesis y se explora cómo ha evolucionado su producción a lo largo de la 

historia. 

1.1.1 Dicloro difenil tricloroetano (DDT) 
 

El primer plaguicida organoclorado utilizado masivamente en todo el mundo fue el DDT, a partir 

de 1939, cuando Paul Hermann Muller descubrió sus propiedades como veneno para insectos y 

su baja toxicidad para los humanos. El DDT se usó indiscriminadamente durante la Segunda 

Guerra Mundial (1939-1945) para proteger a los soldados y civiles contra enfermedades 

transmitidas por insectos como la malaria, el dengue y el tifus (Wheeler, 1946). Después de la 

guerra, las cantidades utilizadas aumentaron exponencialmente (Hayes, 1991). La efectividad, 

persistencia, versatilidad y bajo costo convirtieron al DDT en un plaguicida de uso masivo en la 

agricultura, la silvicultura y la salud pública durante 30 años (USEPA, 1975). Además de proteger 

los cultivos y matar insectos domésticos, el uso de DDT para la salud pública evitó la muerte de 

más de 5 millones de personas al año en todo el mundo. Así, por ejemplo, en India había 75 

millones de casos de malaria en 1952 y después de usar DDT masivamente, sólo se registraron 

100.000 casos en 1964 (OMS, 1971). En cuanto a los fines agrícolas del DDT, se utilizó en una 

gran variedad de cultivos, llegando a más de 36.000 toneladas por año hasta su prohibición o 

restricción (Hayes y Hansen, 2017). Actualmente, la Organización Mundial de la Salud 

recomienda el uso de DDT en áreas donde la malaria es un problema de salud pública debido a 

su efectividad en su control (OMS, 2006), y así, se producen alrededor de 3.300 toneladas 

anuales a nivel mundial (Hayes y Hansen, 2017). En tanto, en Sudamérica el DDT fue uno de los 



 

 

plaguicidas más utilizados, tanto para el control fitosanitario como en programas antipalúdicos 

en áreas tropicales y subtropicales desde 1960 (UNEP, 2002). Además, fue producido en 

Argentina en 1954 (Álvarez, 1998) y en Brasil se produjeron 75500 toneladas entre 1959 y 1982 

(Ministerio de ambiente de Brasil, 2015).   

Sin embargo, su producción y uso se vio interrumpida debido a diferentes medidas legislativas-

administrativas resultantes de la evidencia científica sobre el daño ambiental producido por el 

DDT. En 1962, Rachel Carson publicó “Primavera Silenciosa” (“Silent Spring”), el primer 

manifiesto ecológico contra el uso indiscriminado de compuestos organoclorados. Allí denunció 

que el uso generalizado del DDT podría ser la principal causa de la reducción de la población de 

varias especies de aves, muchas de ellas ocupando la parte superior de la cadena alimentaria, 

como el halcón peregrino y el águila calva (Baird, 2018; D’Amato et al., 2002). Debido a los 

resultados de este y otros estudios presentados por la comunidad científica diferentes 

administraciones nacionales comenzaron a regular y/o prohibir los insecticidas organoclorados. 

La ex URSS y Suecia fueron los primeros en prohibir el uso del DDT, en 1970 (D’Amato et al., 

2002), y entre 1970 y 1980 esta medida fue adoptada por la mayoría de los países desarrollados 

(Kutz et al., 1991). Los países en desarrollo, como los sudamericanos, demoraron algunos años 

más en la adopción de estas medidas y lo hicieron mediante sus propias regulaciones o mediante 

la firma de convenios internacionales. En Argentina, el uso del DDT como insecticida domiciliario 

y sanitario se prohibió en 1998 mediante la disposición 7292 de la Administración Nacional de 

Medicamentos, Alimentos y Tecnología Médica (ANMAT).  

Además, al igual que el DDT fue incluido en diversos tratados internacionales que persiguen la 

reducción de la contaminación ambiental. En 1998, los países de la ONU firmaron la Convención 

de Rotterdam, donde se propusieron directrices para el transporte, almacenamiento y 

disposición de compuestos organoclorados incluyendo al DDT (Hough, 2000). Años más tarde, 

en 2001, firmaron el Convenio de Estocolmo, que entró en vigor en mayo de 2004, donde se 

proponía la eliminación o minimización progresiva del uso y producción y la eliminación segura 

de una lista inicial de doce sustancias orgánicas, la llamada “docena sucia”, entre los cuales se 

incluía al DDT y los PCBs. Estos compuestos (y los agregados posteriormente) fueron 

identificados por el propio Convenio de Estocolmo como “contaminantes orgánicos 

persistentes” (COPs). Todos ellos compartían características comunes: alta persistencia 

ambiental, toxicidad, capacidad de bioacumulación y transporte a largas distancias y producción 

a gran escala. 

Sin embargo, a pesar del intenso esfuerzo por restringir y eliminar el uso del DDT a nivel mundial 

todavía existen fuentes activas de contaminación por este insecticida. Una de las fuentes 



 

 

principales son las exportaciones continentales desde áreas contaminadas y zonas de 

acumulación de stocks obsoletos y residuos que los contengan, que actúan como fuentes 

secundarias. En un informe global publicado en 2003 (UNEP, 2003) y en varios Planes de 

Implementación Nacionales (NIPs) del Convenio de Estocolmo, se observó que la información 

sobre los stocks de DDT en la mayoría de los países en desarrollo, como los sudamericanos, es 

deficiente, escasa o nula (UNEP, 2003; Girones et al., 2020). Además, los suelos agrícolas, 

urbanos e industriales donde se utilizaron, produjeron o trataron en el pasado y los sedimentos 

fluviales asociados a estas áreas constituyen depósitos que liberan lentamente los plaguicidas al 

medio marino, llegando a las aguas costeras por procesos que se explicarán más adelante. 

Además, el DDT tiene algunas exenciones específicas o usos aceptables en el Convenio de 

Estocolmo: puede ser usado y producido para la lucha contra los vectores de enfermedades 

como la malaria y como intermediario en la producción de Dicofol, un insecticida organoclorado 

recientemente prohibido por el mismo convenio (http://pops.int/). Van den Berg señaló en su 

revisión de 2009 que el DDT aún se producía en tres países: India, China y Corea del Norte, siendo 

India el mayor productor y que el principal uso era el control de los vectores de enfermedades. 

Mientras que en China, se produjeron 4500 toneladas de DDT entre 2000 y 2004 pero destinadas 

principalmente a la producción de Dicofol (80-90%) y el resto era exportado principalmente a 

países africanos para combatir la malaria (Van den Berg, 2009). 

Otra fuente potencial importante es el uso ilegal del DDT en la agricultura en algunos países (Van 

Den Berg et al., 2017). Varios autores observaron patrones entre el DDT y sus metabolitos que 

indicarían un uso reciente de los mismos en diferentes partes del mundo (Carvalho et al., 2009; 

Chen et al., 2020; Girones et al., 2020; Jin et al., 2017; Rizzi et al., 2017a). 

1.1.2 Hexaclorociclohexano (lindano y HCH técnico)  
 

Después del DDT, el plaguicida organoclorado más popular en todo el mundo, incluyendo 

Argentina, fue el hexaclorociclohexano (HCH) como lindano (γ-HCH puro) o HCH técnico (una 

mezcla de varios isómeros, incluidos α-HCH, 55-80 %, β-HCH, 5-14 %, y γ-HCH, 8-15%), que se 

utilizó como insecticida de amplio espectro en semillas, suelos, follaje, árboles, tejidos y madera, 

así como en el tratamiento contra ectoparásitos en aplicaciones veterinarias y humanas (UNEP, 

2002). Voldner y Li (1995) estimaron el uso de 550.000 toneladas de HCH técnico y 720 000 

toneladas de lindano entre 1948 y 1993 en todo el mundo. En el plano sudamericano, el lindano 

ha sido intensamente utilizado, principalmente en aplicaciones agrícolas (UNEP, 2002). En 

Argentina se produjeron entre 1956 y 1967 (Álvarez, 1998). Algunos reportes indican que se 

produjeron 20 toneladas de lindano puro en 1956 y que en 1967 se produjeron 5 toneladas de 

http://pops.int/


 

 

lindano al 5% y 30 toneladas de lindano al 2,4% (Álvarez, 1998) En Brasil, mientras tanto, se 

produjeron y se importaron 18400 y 8064 toneladas de lindano, respectivamente (Ministerio de 

ambiente de Brasil, 2015). 

Debido a su comprobado efecto nocivo sobre la biota y el ser humano, el lindano fue prohibido 

internacionalmente. En Argentina, el uso del lindano fue prohibido para algunos usos 

particulares algunos años antes de 1998 y, finalmente, la Resolución SAGPyA 513/1998 prohibió 

su uso, importación y comercialización total en 1998. Mientras tanto, el uso, importación, 

fabricación, fraccionamiento y comercio del alfa y beta hexaclorociclohexano fueron prohibidos 

por la Ley 22.289 de 1980. Además, en 2009, el lindano y el α-HCH y β-HCH fueron incorporados 

a la lista de contaminantes orgánicos persistentes del Convenio de Estocolmo. El único uso de 

lindano permitido por dicho convenio es como producto farmacéutico para la salud humana 

contra la pediculosis y como tratamiento de segunda línea contra la sarna, es decir que debería 

utilizarse cuando otros tratamientos no funcionan o no se pueden aplicar, mientras que el α-

HCH y β-HCH están totalmente prohibidos. 

1.1.3 Bifenilos policlorados (PCBs)  
 

Los PCBs fueron diseñados para ser químicamente estables y resistentes al fuego, cualidades 

que los hicieron útiles en equipos eléctricos y otras prestaciones. Su uso principal fue como un 

fluido dieléctrico para evitar cortocircuitos en transformadores y condensadores. Sin embargo, 

inicialmente, entre 1930 y 1950, también fue utilizado en retardantes de llama, pinturas, 

barnices, adhesivos, fluido de transferencia de calor,  fluidos hidráulicos, varios plastificantes, 

tintas, veneno para suelos, extensor de vida útil de insecticidas, e incluso chicles y dentaduras 

postizas (Markowitz, 2018). Se estima que se han producido más de un millón de toneladas de 

PCBs (Rossberg et al., 2006), principalmente en Estados Unidos (> 0,6 millones de toneladas) 

entre 1930 y 1977 y Europa (~0,45 millones de toneladas).  

Desde sus comienzos se registraron efectos tóxicos en trabajadores asociados a la producción 

y/o uso de productos con PCBs. Por ejemplo se han registrado afecciones respiratorias en 

pintores que utilizaban pinturas con PCB en áreas poco ventiladas y los ojos de trabajadores 

fueron dañados seriamente luego de ser rociados con Pydraul 150®, un líquido hidráulico que 

contenía PCBs, por fallas en el sistema de mangueras y tuberías de un sistema hidráulico 

(Markowitz, 2018). En los 1960s, comenzó a preocupar el riesgo al que podrían estar expuestos 

no solo los trabajadores vinculados a la producción y uso de los PCBs sino también los 

consumidores que podrían estar expuestos a ellos sin darse cuenta. En especial por su potencial 

uso como insecticida y asociado a otros insecticidas como el lindano y, también, por la potencial 



 

 

fuga de PCBs desde los intercambiadores de calor de los equipos gastronómicos hacia los 

alimentos. Además, el libro de Rachel Carson de 1962 y la vinculación de la muerte masiva de 

peces con la contaminación por una planta de PCB en Anniston, Alabama, EEUU, en 1966, 

motivaron la preocupación por el daño ambiental de los PCBs. Sumado a que diversos estudios 

científicos evidenciaron la presencia de PCBs en la vida salvaje, alimentos y los humanos, incluso 

en sitios donde no se habían utilizado o producido PCBs (Risebrough et al. 1968; Soren Jensen 

et al., 1966).  

En consecuencia, los PCBs, al igual que los DDTs, comenzaron a ser prohibidos en la década de 

los 70s. El primer país en prohibir el uso y producción de PCBs fue Japón. En 1973 Suecia prohibió 

su uso como plastificante en pinturas y cementos y retardante de llama en telas y policloruro de 

vinilo (PVC) para aislamiento eléctrico y su uso en adhesivos y pinturas. Reino Unido prohibió su 

producción y uso en equipos nuevos en 1981. Mientras que, Estados Unidos prohibió la 

producción de PCBs en 1978 y en 1979 y comenzó a emitir reglamentos para su uso y eliminación 

segura. A nivel Nacional, los PCBs han sido regulados a través de la Ley N° 25670 en el 2002 y 

decreto reglamentario 853/2007 en el 2007). Esta normativa establece los presupuestos 

mínimos para la gestión y eliminación de los PCBs de todo el territorio nacional. En ella se 

establecieron normas para fiscalizar las operaciones con PCBs y la descontaminación o 

eliminación de aparatos que contengan PCBs. Además, prohíbe el ingreso de PCBs al país y su 

producción y comercialización. Sin embargo, los PCBs comenzaron a ser regulados algunos años 

antes, en 1991 mediante la Resolución 369/91 del Ministerio de Trabajo y Seguridad Social. La 

cuál persigue “Normalizar el uso, manipuleo y disposición, de los difenilos y trifenilos 

policlorados que se usan como refrigerantes y dieléctricos en transformadores, capacitores, 

rectificadores, reactores y afines”. Además, los PCBs fueron incluidos como residuos peligrosos 

para la ley nacional 24051 (ley de Residuos Peligrosos publicada en 1992) por lo cual debían ser 

eliminados como tal.  

Además, al igual que el DDT, los PCBs, fueron incluidos en la Convención de Rotterdam de la 

ONU en 1998 (ver DDTs) y en la “docena sucia” regulada por el Convenio de Estocolmo sobre 

contaminantes orgánicos persistentes de la ONU, en 2001 y vigente a partir de 2004 

(http://pops.int/).  

Actualmente las fuentes de contaminación principales son los stocks de equipos eléctricos en 

desuso no tratados, las zonas de tratamiento de PCBs y los suelos urbano-industriales y residuos 

contaminados, especialmente aquellos ubicados en basurales clandestinos y/o mal planificados 

y gestionados.  

http://pops.int/


 

 

1.1.4 Éteres de difenilos polibromados (PBDEs) 
 

Los éteres de difenilos polibromados (PBDEs) son compuestos bromados utilizados 

principalmente como retardante de llama (también llamado ignífugo) en plásticos, textiles de 

tapicería, equipos de computación, televisores, circuitos electrónicos impresos y alfombras. 

Estos compuestos fueron diseñados como retardantes de llama, es decir, químicos utilizados 

para reducir la inflamabilidad de un material o para demorar la propagación de las llamas y 

fueron utilizados para prevenir incendios. En consecuencia, los PBDEs se hallan en múltiples 

artefactos y objetos disponibles en cualquier ámbito de la vida cotidiana, incluyendo sectores 

públicos como escuelas u hospitales y el hogar.  

Globalmente los PBDEs se comercializaron como mezclas de compuestos de distinta longitud de 

cadena y número de bromos, resultando en mezclas comerciales de distintas propiedades y usos 

(La Guardia et al., 2006). Las mezclas comerciales más importantes de PBDEs fueron el 

pentabromodifenil éter (pentaBDE), el octabromodifenil éter (octaBDE) y el decabromodifenil 

éter (decaBDE). El pentaBDE, que incluía al BDE-47 y el BDE-99 como los congéneres más 

abundantes, se utilizó principalmente en espumas de poliuretano en muebles y colchones y en 

interiores de automóviles.  El octaBDE, que incluía al BDE 183 como congénere más abundante, 

se usó principalmente en termoplásticos para artículos de oficina y en procesos de moldeo por 

inyección como la inyección de poliestireno de alto impacto. Mientras tanto, el DecaBDE con el 

BDE-209 como prácticamente el único congénere, se usó principalmente en textiles y plásticos 

duros, en especial en cubiertas de artículos electrónicos como televisores y computadoras. 

Debido a la prohibición de otros retardantes de llama como los PCBs (Daso et al., 2010) y a su 

bajo costo y altas prestaciones, su uso y producción se disparó desde 1970 hasta los 2000, 

alcanzando una producción acumulada de ∼175000, 130000, y 1600000 toneladas de pentaBDE, 

octaBDE y decaBDE, respectivamente. A partir del 2000 la tasa de producción comenzó a 

descender como consecuencia de la atención de las autoridades ambientales internacionales 

sobre sus características peligrosas para el ambiente. Las mezclas pentaBDE y octaBDE fueron 

las identificadas como más tóxicas e importantes desde el punto de vista ambiental y en 

consecuencia, fueron las primeras que se retiraron del mercado. Algunos años después se 

retiraron los decaBDE globalmente. 

A nivel nacional, estas sustancias no se habrían producido ni importado según el NIP Argentina 

2018 (NIP Arg, 2018). Sin embargo, los PBDEs estarían presentes en equipos eléctricos y 

electrónicos y vehículos importados, los cuales se convierten en residuos al finalizar su vida útil 

y su principal destino es la disposición final. Cerca del 90% de los residuos de aparatos eléctricos 



 

 

y electrónicos (RAEEs) son abandonados en basurales a cielo abierto, o en el mejor de los casos, 

en rellenos sanitarios. El resto es recuperado o reciclado, lo cual re-incorporaría a los PBDEs a la 

cadena productiva. Para dimensionar el volumen de PBDEs que estaría asociado a los RAEEs en 

Argentina, el NIP Argentina calculó que al producirse aproximadamente 130.000 toneladas al 

año de RAEEs, y considerando el contenido estimado promedio de PBDEs en los RAEES, existirían 

217,59 ton de OctaBDE en RAEEs de Argentina. 

Por otro lado, el NIP Argentina calculó que la cantidad de pentaBDE asociada a vehículos 

importados en Argentina correspondía a 16,5 toneladas en vehículos livianos (de las cuales 6 t 

estarían en vehículos al fin de su vida útil) y 2,6 t en vehículos pesados.   

Desde el punto de vista legal, los PBDEs estuvieron permitidos en Argentina hasta 2012 cuando 

se aceptó la enmienda del Convenio de Estocolmo que incluía a los pentaBDE y octaBDE a los 

anexos de dicho convenio listados en 2009. El convenio prohíbe la producción de ambas mezclas 

comerciales y establece exenciones de uso únicamente para el reciclaje de residuos que 

pudieran contenerlos, siempre y cuando el reciclaje se realizara de una manera ambientalmente 

segura. Así, al igual que los demás COPs, las fuentes potenciales de contaminación actuales 

serían aquellos residuos que están en vertederos ilegales y/o mal construidos y operados. 

1.2 Destino y comportamiento ambiental de los contaminantes orgánicos 

persistentes  
 

Una vez que los COPs ingresan al medio ambiente, su destino, comportamiento y distribución 

espacio-temporal están controlados por una combinación de tres grupos de factores (Mackay 

et al., 2006). En primer lugar, están las propiedades físico-químicas de los contaminantes, como 

la composición, la estructura, la masa y el tamaño molecular y la solubilidad en los diferentes 

medios, que influyen en las tendencias de partición y reacción entre los compartimentos 

ambientales y la tasa de degradación en otras especies químicas. En segundo lugar están las 

condiciones ambientales, como la temperatura, los flujos y la composición de los diversos 

compartimentos ambientales, es decir, aire, agua y sólidos. En tercer lugar están los patrones 

de uso/liberación al medio ambiente, como la periodicidad y la intensidad de la fuente. 

1.2.1 Características físico-químicas de los compuestos 
 

Los contaminantes orgánicos persistentes analizados en esta tesis son químicos que comparten 

ciertas características estructurales. Tienen una estructura cíclica alifática o aromática 

altamente halogenada (clorada o bromada), y en algunos casos están asociados con átomos de 

oxígeno. Como consecuencia de su estructura molecular, la mayoría de los COPs son resistentes 



 

 

a la degradación biológica, física y química. Esto hace que los perfiles de comportamiento de los 

COPs en el medio ambiente, como la distribución de fases y los procesos de transporte, tiendan 

a jugar un papel fundamental en el control de su destino y distribución ambiental. La variabilidad 

en estos perfiles, por lo general, se atribuye a algunas propiedades fisicoquímicas clave 

inherentes a cada compuesto químico: solubilidad en agua, solubilidad en octanol, presión de 

vapor, los tres coeficientes de partición entre aire, agua y octanol (Figura 1) y susceptibilidad a 

reacciones de degradación o transformación. Además, otros descriptores moleculares 

esenciales son la masa y el tamaño molecular. 

La solubilidad es la capacidad máxima de un solvente, como el agua o el octanol, para disolver 

productos químicos. Dado que la mayoría de los COPs presentan una baja solubilidad en agua, 

que es aún menor en el agua de mar debido al “efecto salino” (hasta 5,8 veces menor; Cetin et 

al., 2006), y una alta solubilidad en octanol (un compuesto asimilable a los lípidos y la materia 

orgánica), el coeficiente de partición octanol-agua (KOW) es alto, es decir, son hidrofóbicos y 

lipofílicos. 

Por su parte, la presión de vapor (VP), que puede considerarse como una medida de la 

“solubilidad en aire”, es la concentración de saturación o presión de soluto en una fase gaseosa, 

y se expresa como mol/m3. La relación entre VP y la solubilidad en agua (mol/m3) determina la 

constante de la ley de Henry (H; Pa.m3/mol) y el coeficiente de reparto entre aire y agua (KAW). 

En consecuencia, la presión de vapor afecta la volatilidad y el transporte atmosférico de los 

COPs, siendo los compuestos con mayor VP los que alcanzan mayores distancias desde la fuente 

(Muir et al., 1999). Sin embargo, existe una idea errónea común de que las sustancias con un VP 

muy bajo, es decir, “no volátiles” (o muy poco solubles en el aire), como el DDT y PBDEs, no 

pueden particionarse hacia la atmósfera y alcanzar lugares tan remotos como la Antártida o las 

cimas de las montañas (Mackay et al., 2006). Esto no es necesariamente así porque estas 

sustancias también tienen baja solubilidad en agua, por lo que las constantes de la ley de Henry 

son relativamente altas y pueden migrar considerablemente del agua a la atmósfera (Mackay et 

al., 2006). Esta partición es muy sensible al cambio de temperatura debido al gran cambio de 

entalpía asociado con la transferencia a la fase de vapor, lo que explicaría la destilación global 

de los COPs, evaporándose en áreas cálidas y condensándose en áreas frías. Así, se explica la 

presencia de los COPs cerca de los polos norte y sur (Hao et al., 2019; Morales et al., 2022; Riget 

et al., 2019) 

Otro coeficiente de partición importante que ayuda a comprender el comportamiento 

ambiental de los COPs es el coeficiente de partición octanol-aire, KOA, que se usa principalmente 

en ambientes continentales para evaluar el intercambio difusivo entre el aire y el suelo, el follaje 



 

 

y partículas en el aire (Finizio et al., 1997; Mackay et al., 2006). Este parámetro se calcula 

experimentalmente pero también puede estimarse a partir de esta ecuación: KOA = KOW/KAW. 

 

 

Figura 1. Diagrama de relaciones entre las tres solubilidades: en aire (CA), en agua (CW) y en octanol (CO) y 
los tres coeficientes de partición: aire-agua (KAW), octanol-agua (KOW), octanol-aire (KOA). 

 

Tabla 1. Características generales y propiedades fisicoquímicas de los contaminantes orgánicos 
persistentes evaluados en esta tesis: Nombre común - Nombre IUPAC; número CAS [x-x-x]; fórmula y 
estructura molecular; peso molecular (PM); punto de ebullición (PE); solubilidad en agua (Sw, mg/L a 
25°C); presión de vapor (VP, Pa a 25°C); Log de la constante de la Ley de Henry (H, Pa.m3.mol-1); 
coeficiente de reparto octanol-agua a 25°C (log KOW); coeficiente de partición octanol-aire a 25°C (log KOA); 
coeficiente de partición carbono orgánico-agua a 25°C (log KOC); Rangos de vida media en aire (A), agua 
(W) y sedimento (S): 1 (<10 h), 2 (10-30 h), 3 (30-100 h), 4 (100-300 h ), 5 (300-1000 h), 6 (1000-3000 h), 
7 (3000-10000 h), 8 (10000-30000 h), 9 (> 30000 h) 

DDT y sus metabolitos (DDTs) 

p,p’-DDT - 1,1,1-tricloro-2,2-bis-(4-clorofenil)-etano 
 

 
[50-29-3] C14H9Cl5 PM: 354.49 PF: 108,5 Sw: 0.149 VP: 0.0005 

H: 1,1 log KOW: 6.39 log KOA: 9.73 log KOC: 5.4 Vida media. A:4 ; W:7 ; S:9 

p,p’-DDE - 1,1-dicloro-2,2-bis-(p-clorofenil)-etileno 



 

 

[72-55-9] C14H8Cl4 PM: 318.03 PF: 89 Sw: 0.251 VP: 0.003  

 H: 4.200 log KOW: 6.93 log KOA: 9.70 log KOC: 5.0 Vida media. A:4 ; W:9 ; S:9 

p,p’-DDD - 1,1-Dicloro-2,2-bis (4-clorofenil)etano 

 

 

[72-54-8] C14H10Cl4 PM: 320.04 PF: 109.5 Sw: 0.736 VP: 0.001 

H: 0.500 log KOW: 6.33 log KOA: 10.03 log KOC: 5.0     

Hexaclorociclohexano (HCH)  

α-HCH - 1,2,3,4,5,6-Hexaclorociclohexano 

 

 

[319–84–6] C6H6Cl6 PM: 290.83 PF: 158 Sw: 1.000 VP: 0.100 

H: 0.872 log KOW: 3.81 log KOA: 7.46 log KOC: 3.8     

β-HCH - 1,2,3,4,5,6-Hexaclorociclohexano 

[319–85–7] C6H6Cl6 PM: 290.83 PF: 309 Sw: 0.100 VP: 0.026 

H: 0.116 log KOW: 3.80 log KOA: 8.74 log KOC: 3.4     

γ-HCH (lindano) - 1,2,3,4,5,6-Hexaclorociclohexano 

[58-89-9] C6H6Cl6 PM: 290.83 PF: 112.5 Sw: 7.300 VP: 0.027 

H: 0.149 log KOW: 3.70 log KOA: 7.74 log KOC: 3.0 Vida media. A:5 ; W:8 ; S:9 

δ-HCH  - 1,2,3,4,5,6-Hexaclorociclohexano 

[319–86–8] C6H6Cl6 PM: 290.83 PF: 141.5 Sw: 8.000 VP: 0.027 

H: 0.073 log KOW: 4.14         

Bifenilos policlorados (PCBs)  

PCB-28 - 2,4,4′-Triclorobifenilo 
 

 
[7012-37-5] C12H7Cl3 PM: 257.54 PF: 57 Sw: 0.26 VP: 0.0234 

H: 30,2 log KOW: 5.8 log KOA:  7.85 log KOC: 5.3  Vida media. A:5 ; W:8 ; S:9 

PCB-52 - 2,2′,5,5′-Tetraclorobifenilo 
 

 
[35693-99-3] C12H6Cl4 PM: 291.99 PF: 87 Sw: 0.14 VP: 0.012 

H: 25.12 log KOW: 5.91 log KOA: 8.22 log KOC: 5.4  Vida media. A:6 ; W:9 ; S:9 

PCB-101 -  2,2′,4,5,5′-Pentaclorobifenilo 
 

 
[37680-73-2] C12H5Cl5 PM: 326.43 PF: 78.5 Sw: 0.033 VP: 0.0024 

H: 24 log KOW: 6.33 log KOA: 8.73 log KOC: 5.7  Vida media. A:6 ; W:9 ; S:9 

PCB-118 - 2,3′,4,4′,5-Pentaclorobifenilo 
 

 
[31508-00-6] C12H5Cl5 PM: 326.43 PF: 106 Sw: 0.022 VP: 0.0001 

H: 14,4 log KOW: 6.69 log KOA: 9,36 log KOC: 5.8 Vida media. A:6 ; W:9 ; S:9 

PCB-138 - 2,2′,3,4,4′,5′-Hexaclorobifenilo 
 

 
[35065-28-2] C12H4Cl6 PM: 360,88 PF: 80,5 Sw: 0.0067 VP: 0.0005 

H: 30,2 log KOW: 7,22 log KOA: 9,66 log KOC: 6,3 Vida media. A:7 ; W:9 ; S:9 

PCB-153 - 2,2′,4,4′,5,5′-Hexaclorobifenilo 
 

 
[35065-27-1] C12H4Cl6 PM: 360,88 PF: 103,5 Sw: 0.011 VP: 0.0006 

H: 19,97 log KOW: 6,87 log KOA: 9,44 log KOC: 6,4 Vida media. A:7 ; W:9 ; S:9 

PCB-180 - 2,2′,3,4,4′,5,5′-Heptaclorobifenilo  

 
[35065-29-3] C12H3Cl7 PM: 395,32 PF: 109.5 Sw: 0.0052 VP: 0.0001 

H: 8,51 log KOW: 7,16 log KOA: 10,16 log KOC: 6,6 Vida media. A:7 ; W:9 ; S:9 



 

 

Polibromodifenil éteres (PBDEs) 

BDE-28 -  2,4,4′-Tribromodifenil éter 
 

 
[41318-75-6] C12H7Br3O PM: 406,89 PF: 64,2 Sw: 0.334 VP: 0.0015 

H: 1,92 log KOW: 5,8 log KOA: 9,41   Vida media. A:4 ; W:6 ; S:7 

BDE-47 - 2,2′,4,4′-Tetrabromodifenil éter 
 

 
[5436-43-1] C12H6Br4O PM: 485,79 PF: 84 Sw: 0.0947 VP: 0.00021 

H: 1,107 log KOW: 6,39 log KOA: 10,44   Vida media. A:4 ; W:7 ; S:8 

BDE-99 - 2,2′,4,4′,5-Pentabromodifenil éter 
 

 
[60348-60-9] C12H5Br5O PM: 564,68 PF: 92,5 Sw: 0.0389 VP: 0.00003 

H: 0,53 log KOW: 6,76 log KOA: 11,26   Vida media. A:5 ; W:7 ; S:8 

BDE-100 - 2,2′,4,4′,6-Pentabromodifenil éter 
 

 

[189084-64-8] C12H5Br5O PM: 564,68 PF: 110 Sw: 0.0541 VP: 0.00004 

H: 0,384 log KOW: 6,53 log KOA: 11,02   Vida media. A:5 ; W:7 ; S:8 

BDE-153 - 2,2′,4,4′,5,5′-Hexabromodifenil éter 
 

 
[68631-49-2] C12H4Br6O PM: 643,58 PF: 161,5 Sw: 0.0167 VP: 0.000009 

H: 0,342 log KOW: 7,08 log KOA: 11,89   Vida media. A:6 ; W:7 ; S:8 

BDE-154 - 2,2′,4,4′,5,6′-Hexabromodifenil éter 
 

 
[207122-15-4] C12H4Br6O PM: 643,58 PF: 131     

H: 0,24 log KOW: 7,39 log KOA: 11,92     

BDE-183 -  2,2′,3,4,5,5′,6-Heptabromodifenil éter 
 

 

[207122-16-5] C12H3Br7O PM: 722,48 PF: 171     

H: 0,0074 log KOW: 7,14 log KOA: 12,62   Vida media. A:6 ; W:7 ; S:8 

*Solubilidad en agua (mg/L a 25ªC), Presión de vapor (Pa a 25ªC), Constante de la Ley de Henry (H/Pa.m3.mol-1), log 
KOW y log KOA, para hexaclorociclohexanos se seleccionaron de Mackay et al. (2006), para los DDTs de Shen y Wania 
(2005), para PCBs de Li et al. (2003) y para PBDEs de Wania y Dugani (2003). El log KOC y la vida media en el aire (A), 
agua (W) y sedimento (S) para todos los compuestos se seleccionaron de Mackay et al. (2006), excepto para los PBDE 
que fueron seleccionados desde el estudio de Wania y Dugani (2003). 

 

Además de los KOW, KAW y KOA (Figura 1), se utilizan otros coeficientes de partición para modelar 

y predecir el destino ambiental de los OCPs, como KOC (coeficiente de partición de carbono 

orgánico-agua), KOM (coeficiente de partición materia orgánica-agua) y KB o BCD (factor de 

bioconcentración agua-peces) (Mackay et al., 2006). Estos coeficientes se calculan a partir de 

mediciones de laboratorio y de campo o se estiman a partir de la relación con otros coeficientes, 

por ejemplo, KOC a menudo se estima que es equivalente a 0,35 KOW (Seth et al., 1999), KOM es 

0,56 KOC (es decir, 56% de carbono orgánico en la materia orgánica; Mackay et al., 2006), y KB es 

0,05 KOW (es decir, 5% de lípidos en los peces; Mackay, 1982). Sin embargo, estas estimaciones 

pueden variar considerablemente de los valores reales debido a la complejidad de las matrices 

y las condiciones ambientales, ya sea por la variación de pH, contenido y tipo de carbono 

orgánico, temperatura, concentración de contaminantes, polaridad y edad, o por la capacidad 

de los organismos de metabolizar los compuestos, por lo que se debe tener cuidado al utilizarlos. 



 

 

Otra característica que afecta notablemente el destino y la distribución ambiental de los COPs 

es su vida media en el medio ambiente. Como la misma se ve afectada por la naturaleza de los 

compartimentos y las condiciones ambientales, es imposible documentar un único valor fiable 

para este parámetro. Sin embargo, se puede establecer un rango de vida media bastante 

confiable para cada compuesto. Así, en la Tabla 1 se resumen los rangos para la vida media de 

los COPs estimados para condiciones ambientales promedio según Mackay et al. (2006) para los 

principales medios abióticos: aire (A), sedimento (S) y agua (W). Dadas las diferentes 

exposiciones a los agentes atmosféricos, en general, la vida media de los COPs en el agua es 

aproximadamente 30 veces mayor que en el aire y en los sedimentos es 10 veces mayor que en 

el agua; es decir, si la vida media en el aire del compuesto es de 1 día, en el agua durará un mes 

y en los sedimentos casi un año. Esto se resume y se muestra en la Tabla 1, junto con la 

estructura y las propiedades fisicoquímicas de todos los compuestos analizados en esta tesis. 

1.2.2 Características ambientales que afectan el destino y comportamiento 

ambiental de los COPs 
 

Como se mencionó anteriormente, conocer las propiedades fisicoquímicas de los COPs no es 

suficiente para comprender y predecir su comportamiento y destino ambiental, también es 

necesario conocer la heterogeneidad de los compartimentos y las condiciones ambientales que 

afectan el transporte advectivo (Ciffroy, 2018).  

Por transporte advectivo se entiende al transporte del contaminante dado por el movimiento 

de las fases en las que se encuentra disuelto o asociado, por ejemplo, el movimiento de masas 

de aire y agua en un río o corrientes oceánicas, y la sedimentación o resuspensión de sedimentos 

(Figura 2). Mientras que la heterogeneidad de las fases se entiende como la presencia de 

distintas fracciones o dominios dentro de un mismo compartimento ambiental (atmósfera, 

agua, suelo o sedimento; Figura 2). El movimiento de los químicos entre las diferentes fracciones 

o dominios de cada compartimento es un factor determinante en la distribución, 

biodisponibilidad y toxicidad de los COPs y, por tanto, su estudio es fundamental para 

comprender el comportamiento ambiental de estas sustancias. Así, a continuación se analizan 

ambos procesos, el transporte advectivo y movimiento o partición entre las fracciones o 

dominios de cada compartimento ambiental, de acuerdo a los compartimentos ambientales más 

importantes.  

 



 

 

  

Figura 2. Representación esquemática de los principales procesos de destino de plaguicidas 
organoclorados en ambientes costeros. A: aire; AP: fracción asociada a partículas del aire; AD: fracción 
disuelta en aire; W: agua; WP: fracción asociada a partículas del agua; WD: fracción disuelta en agua S: 
sedimento o suelo; SP: fracción asociada a partículas del sedimento; SD: fracción disuelta en el sedimento; 
C: consumidor (C1, C2, C3: niveles tróficos); Fito: productores primarios; SAGR: suelo agrícola; SNAT: suelo 
natural; SU: suelo urbano; Des.U y Des.I: Descarga de aguas residuales urbanas e industriales; Veg: 
vegetación. 

1.2.2.1 Agua 

A pesar de ser hidrófobos, el agua es el principal medio de transporte de los COPs desde su 

fuente hasta su sumidero, es decir, la atmósfera, los sedimentos o la biota. Las lluvias pueden 

arrastrar partículas o agua de las reservas de COPs obsoletas, residuos que los contengan o 

suelos contaminados hacia los ríos o los desagües pluviales/cloacales mediante la escorrentía y, 

posteriormente, descargarlos en el mar (Figura 2).  

Como se puede ver en la Tabla 1, el rango de log KOW de los COPs analizados va de 3.7 a 7.4, por 

lo que raramente se encuentran disueltos en el agua y tienden a concentrarse en la fracción 

particulada del agua. Esta tendencia es aún mayor en medios salados porque la solubilidad de 

los COPs puede ser hasta 5,8 veces menor que en agua destilada debido al “efecto salado” (Cetin 

et al., 2006). 

La fracción particulada comprende sólidos que, según su masa y la hidrodinámica local 

predominante, quedan como partículas en suspensión o ceden a la gravedad, sedimentándose 



 

 

y convirtiéndose en lecho sedimentario. Debido a su alta afinidad por las partículas, la 

distribución de los COPs tanto en los sedimentos como en el agua de las costas marinas está 

generalmente asociada a los patrones de sedimentación característicos de los vertidos desde el 

continente, en los que las partículas más gruesas precipitan cerca de la desembocadura del río 

y las partículas más finas y ligeras y los coloides (partículas de ø <1 µm) precipitan más lejos o 

permanecen en suspensión (Burgess, 2012). Sin embargo, otros procesos como la resuspensión, 

la bioturbación, la turbulencia y los cambios en la salinidad y la temperatura juegan un papel 

importante en el destino de las partículas y los COPs asociados (Ciffroy, 2018). 

1.2.2.2 Sedimento 

Los COPs disueltos, acumulados en organismos o asociados a partículas en la columna de agua 

pueden convertirse en parte del sedimento por transporte advectivo, por ejemplo, por 

precipitación de partículas o materia orgánica y, en menor grado, por transporte difusivo, a 

través de un gradiente de concentración desde la columna de agua. En el sedimento, los COPs 

asociados con partículas/materia orgánica pueden enterrarse bajo capas de sedimento y 

adsorberse irreversiblemente para persistir durante décadas (Doody, 2002), metabolizarse por 

actividad microbiológica o química, o convertirse en fuentes secundarias de contaminación por 

resuspensión o difusión en la columna de agua ya sea de forma natural, es decir, perturbaciones 

abióticas o bioturbación (por acción de organismos), o antrópica, como ocurre durante las tareas 

de dragado. 

En el sedimento, al igual que en la columna de agua, los COPs se distribuyen entre la fracción 

disuelta y particulada. Esta partición está regulada en gran medida por la interacción del 

compuesto con materia orgánica disuelta (DOM) o materia orgánica sedimentaria (asociada con 

partículas de sedimento; SOM). Dado que el KOW y el KOC de los COPs son altos, es habitual que 

sus niveles sedimentarios estén directamente relacionados con el contenido de SOM. Sin 

embargo, en ocasiones, esta relación falla porque la SOM no es homogénea. Se pueden 

diferenciar física y químicamente dos tipos diferentes de SOM: el dominio amorfo o “blando” y 

el dominio condensado, “duro” o vítreo (Weber et al., 1992). La primera es la forma dominante 

de la SOM y comprende principalmente sustancias húmicas y fúlvicas (Xiao et al., 2004). Tiene 

una baja capacidad de sorción de COPs porque tiene isotermas de sorción lineales y tasas de 

sorción y desorción relativamente rápidas, con poca o ninguna diferencia entre ambas tasas (por 

ejemplo, Weber et al., 1992; Xiao et al., 2004). En cambio, el dominio condensado es una parte 

menor de la SOM, que se forma como consecuencia de la alteración geológica y térmica del 

dominio amorfo, y comprende principalmente kerógeno, hollín, carbón negro (BC) y ácidos 

húmicos en el forma vítrea (Xiao et al., 2004). Son formas más estructuradas, con mayor relación 



 

 

H/O, mayor aromaticidad y mayor capacidad de sorción debido a que presentan isotermas de 

sorción no lineales, tasas de sorción y desorción lentas e histéresis de sorción-desorción, es 

decir, los COPs quedan atrapados y retenidos (en algunos casos irreversiblemente) en 

microporos de materia orgánica condensada que pueden deformarse dando lugar a diferentes 

isotermas de sorción y desorción (Weber et al., 1992, 1998; Xiao et al., 2004). Esta cinética de 

sorción/desorción juega un papel importante en el medio ambiente ya que regula el intercambio 

de contaminantes entre las fracciones disueltas y particuladas (Lasaga, 2014) y determina la 

biodisponibilidad de los compuestos. En consecuencia, según la biodisponibilidad de los COPs 

se pueden establecer tres fracciones: la fracción biodisponible en la fracción disuelta; la 

potencialmente biodisponible, asociado con la DOM y el dominio amorfo de la SOM; y la fracción 

poco o nada biodisponible, asociada al dominio condensado de la SOM (Figura 3). 

Sin embargo, aunque la capacidad de sorción de los sedimentos es esencial, otros factores 

influyen en la biodisponibilidad de los COPs en los sedimentos, como la naturaleza y las 

propiedades de los compuestos, incluido el KOW y el tamaño molecular (Lyytikäinen et al., 2003), 

las condiciones ambientales como la temperatura, el pH, la salinidad y densidad aparente 

(Akkanen y Kukkonen, 2001), y el tiempo que hayan estado los COPs en contacto con el 

sedimento, lo que aumenta la importancia de las fracciones no disponibles (Reichenberg y 

Mayer, 2006). 

 

  

Figura 3. Representación esquemática de las principales fases y dominios de los geosorbentes en 

sedimentos del medio acuático. 

Además de los procesos de sorción, un proceso muy importante en la dinámica ambiental de los 

COPs es la degradación. El lugar donde ocurre este proceso es, principalmente, los sedimentos, 



 

 

ya sea por acción microbiana o química. La degradación química puede ocurrir por fotólisis (en 

las zonas fóticas del sedimento), hidrólisis, oxidación y reducción (Andreu y Pico 2004). Sin 

embargo, estudios que compararon las tasas de degradación en sedimentos estériles vs 

sedimentos no estériles, notaron que en los primeros la pérdida de muchos COPs fue 

insignificante (Girones et al., 2022). En consecuencia, la acción de los microorganismos sería la 

principal ruta para la degradación de estos compuestos en el ambiente, incluso los COPs más 

halogenados y recalcitrantes, para los que se han identificado algunas bacterias capaces de 

degradarlos (Girones et al., 2022). Estas bacterias son respiradoras de organohaluros obligadas 

o facultativas (OHRB) que transforman contaminantes altamente halogenados, como PCBs y 

PBDEs, en productos finales menos halogenados en condiciones anaeróbicas, a través de un 

proceso llamado deshalogenación reductora en la que los COPs funcionan como aceptores de 

electrones (Maphosa et al., 2010; Tokarz et al., 2008; Zanaroli et al., 2015). Este proceso es muy 

lento y depende de varios factores, incluyendo la presencia de microorganismos funcionales, la 

abundancia de aceptores y dadores de electrones, y el tipo y concentración del contaminante 

(Zanaroli et al., 2015). Los COPs menos recalcitrantes, en especial los plaguicidas 

organoclorados, en cambio, se degradan mediante otros procesos. En general, los 

microorganismos los utilizan como fuente de carbono y energía, a través de la deshidrocloración 

(Vollhardt y Schore, 2000) y por co-metabolismo (consorcio microbiano), que genera una serie 

de transformaciones consecutivas hasta la degradación total del plaguicida (Borja et al., 2005; 

Alexander, 1981). En estos procesos, también influyen la naturaleza y las propiedades del 

compuesto químico, la existencia y abundancia de microorganismos funcionales, la 

biodisponibilidad de los compuestos (De Weert et al., 2008; Harwood et al., 2012), y las 

condiciones ambientales como la temperatura, el nivel de oxígeno, la radiación solar y el pH 

(Kang y Kondo, 2005; Ying y Kookana, 2003). 

1.2.2.3 Aire 

El transporte atmosférico es una de las principales vías de dispersión de contaminantes (Takeoka 

et al., 1991) y es la principal fuente de contaminación en las regiones polares y la alta montaña 

(Bacon et al., 1992; Ono et al., 1987). Debido al gradiente de temperatura y, en consecuencia, al 

gradiente KAW, los COPs tienden a volatilizarse en regiones de baja latitud, donde ingresan a las 

células de circulación atmosférica y son transportados a latitudes altas, donde tienden a 

condensarse e incorporarse al suelo y cuerpos de agua. Este fenómeno se conoce como 

destilación global y puede ser responsable de las altas concentraciones de algunos COPs en 

regiones templadas y polares (Simonich y Hites, 1995). Los COPs con bajo peso molecular y alta 

presión de vapor, como los hexaclorociclohexanos (HCH), generalmente se dispersan de manera 



 

 

más efectiva en las células de circulación atmosférica. En cambio, aquellos con baja presión de 

vapor y alto peso molecular, como el DDT, PCBs y PBDEs, no se transportan efectivamente a 

latitudes altas (Iwata et al., 1994; Simonich e Hites, 1995). Sin embargo, la combinación del 

amplio uso global, la persistencia ambiental y la constante de la ley de Henry relativamente alta 

de estos COPs promueve su presencia, generalmente asociada a la biota o los sedimentos, en 

latitudes altas. Además de la destilación global, ocurren procesos sucesivos de 

volatilización/deposición y transporte en todo el mundo desde el ecuador hacia los polos a 

través del llamado “grasshopping”. Este proceso es una de las razones por las cuales casi todos 

los ambientes y ecosistemas del mundo estén afectados por COPs (Jurado y Dachs, 2008), ya 

que los químicos pueden incorporarse por intercambio agua-aire en estas áreas o en el suelo, 

vegetación y/o agua de las cuencas de drenaje de influencia (Dachs y Méjanelle, 2010; Figura 2). 

1.2.2.4 Biota 

Los animales acuáticos pueden estar expuestos a los COPs a través de diferentes vías. Los COPs 

disueltos en el aire o asociados a partículas atmosféricas pueden ingresar a los organismos a 

través de la respiración pulmonar. Mientras tanto, los COPs disueltos en agua (fracción 

considerada biodisponible), pueden ingresar a los organismos a través del agua ingerida o a 

través de superficies externas como branquias o tejidos de la piel. Además, los COPs 

potencialmente disponibles de la fracción particulada (es decir, aquellos asociados con el 

dominio amorfo de la materia orgánica) y los COPs incorporados en organismos pueden ingresar 

a los organismos consumidores a través de la ingesta, siendo asimilados desde el intestino 

(Knezovich et al., 1987). En general, los niveles de COPs en organismos pequeños están 

regulados por la distribución equitativa entre los lípidos corporales y el agua, es decir el KOW. En 

cambio, los niveles de OCPs en organismos consumidores están mejor relacionados con la dieta 

que con el KOW. El efecto de la dieta es particularmente importante debido a que los COPs, al ser 

compuestos lipofílicos y persistentes, aumentan su concentración a través de la red trófica; por 

tanto, la concentración en los predadores superiores suele ser mayor que en aquellos 

organismos con niveles tróficos bajos (biomagnificación), alcanzando diferencias de hasta 

10.000 veces mayores (Kajiwara et al., 2004; Kleivane et al., 2004; Tanabe et al., 1994). 

Asimismo, los niveles de COPs muestran una gran variabilidad interespecífica e intraespecífica, 

determinada por la complejidad de los factores químicos, biológicos y ecológicos que influyen 

en las dietas, como el hábitat, el comportamiento alimentario y los mecanismos de digestión, 

así como la capacidad de metabolización, el KOW y el tamaño molecular (Belfroid et al., 1996; 

Lyytikäinen et al., 2003; Weston et al., 2000). 



 

 

Una vez que los organismos los asimilan, el destino de los COPs en el cuerpo es complejo: 

pueden almacenarlos, metabolizarlos o excretarlos. Principalmente, tienden a migrar hacia las 

reservas de lípidos debido a su alto KOW, y es común encontrar un gradiente de concentración 

tracto gastrointestinal > hígado o cerebro > riñón > músculo (Bryan et al., 1987; Dang et al., 

2016; Zhao et al., 2014). Mientras que la excreción a través de la orina se considera 

insignificante, debido a su baja solubilidad en agua. Por el contrario, es notable la eliminación 

de los COPs mediante la movilización de lípidos en procesos como la maduración gonadal, la 

ovulación, el embarazo o la lactancia (Aguilar, 1987). En la movilización de lípidos, algunos COPs 

permanecen en el tejido, pero otros dejan el tejido con los lípidos (Aguilar, 1987). Esto explica 

las bajas concentraciones de residuos en las hembras adultas de mamíferos marinos sobre los 

machos adultos (Girones et al., 2020; Kajiwara et al., 2004). Otra forma de eliminar los OCPs es 

la degradación, en la que los propios organismos transforman el compuesto químico en 

metabolitos. Este proceso ocurre en la mayoría de los organismos y la principal vía metabólica 

es a través del sistema del citocromo P-450 (CYP-450), que contiene hemiproteínas con hierro 

utilizadas en la oxidación de compuestos xenobióticos hidrofóbicos. A través de una enzima 

citocromo P-450 reductasa, se produce la reducción de Fe3+ a Fe2+, que atrae una molécula de 

oxígeno y oxida el contaminante formando un grupo hidroxilo (hidroxilación), lo que hace que 

la molécula sea más hidrosoluble y permite que sea excretada por la orina (Parkki et al., 1977). 

Sin embargo, no todos los organismos tienen la misma capacidad para degradar y eliminar los 

COPs. Esta capacidad se basa en adaptaciones bioquímicas de desintoxicación que estarían 

relacionadas principalmente con la dieta, por ejemplo, la capacidad de desintoxicación de los 

herbívoros es mayor que la de los carnívoros debido a que están expuestos a un mayor número 

de toxinas naturales en su dieta (Focardi et al., 1988; Fossi et al., 1988). 

1.2.3 Toxicidad en organismos no-objetivo 

1.2.3.1 Toxicidad en animales 

La exposición a altas concentraciones ambientales de COPs genera efectos nocivos sobre la biota 

a corto y largo plazo. El efecto más notable fue la disminución de la población de algunas 

especies de aves silvestres en sitios agrícolas con uso intensivo de DDT, donde este compuesto 

se asoció con el adelgazamiento de las cáscaras de los huevos y consecuentemente con su rotura 

y falla reproductiva (Bitman et al., 1969; Burnett et al., 2013). 

Sin embargo, lo que generó mayor interés en la comunidad científica fueron los efectos que los 

niveles bajos de COPs estudiados pueden producir en la reproducción y desarrollo de 

organismos no-objetivo. Estos químicos pueden actuar como disruptores endocrinos (Petrovic 

et al., 2013; Sosa-Ferrera et al., 2013) porque pueden interferir con los mensajeros químicos 



 

 

endógenos como hormonas, neurotransmisores, factores de crecimiento y sustancias 

inhibidoras, lo que afecta directamente el desarrollo, el control de la homeostasis y la función 

de estos sistemas (Colborn et al., 1993). Esta alteración del sistema hormonal se ha relacionado 

con el aumento de algunos tipos de neoplasias, malformaciones y disfunciones del sistema 

reproductivo y fallas en la respuesta inmune (Diamanti-Kandarakis et al., 2009). Sus efectos son 

más notorios en embriones, fetos y recién nacidos, produciendo en muchos casos efectos 

irreversibles producto del retraso en el desarrollo y organización del organismo (Guillette et al., 

1995; Mori y Nagasawa, 1988). 

Debido a la gran cantidad de indicadores químicos presentes entre las células de los sistemas en 

desarrollo, existen numerosos objetivos en los que los COPs pueden actuar como mensajeros 

químicos. Por lo tanto, detectar los pequeños efectos que provocan y predecir lesiones o 

modificaciones en el desarrollo es muy difícil. Además, puede haber una gran demora entre la 

exposición y los efectos, por lo que estos últimos pueden no expresarse hasta la madurez del 

individuo. Estos individuos pueden parecer normales pero a menudo experimentan una muerte 

prematura o infertilidad como resultado de la exposición (Colborn y Smolen, 1996). Si el 

problema se extendiera, estas alteraciones en los individuos podrían tener graves consecuencias 

en los niveles de población. 

1.2.3.2 Toxicidad en seres humanos 

En los lugares donde todavía se usan COPs, la exposición dérmica y aérea es importante, por 

ejemplo, en los casos en que se usa DDT para controlar la malaria (Van Dyk et al., 2010). Además, 

en algunos lugares, el consumo de pescado y mariscos contaminados podría ser una fuente de 

exposición humana a los COPs (Beard, 2006). Ambas fuentes de exposición a los COPs derivan 

en niveles significativos en muestras de suero, tejido adiposo o leche materna de poblaciones 

no expuestas ocupacionalmente (Gajski, 2012). 

La exposición a los COPs, incluso a niveles muy bajos, se asocia con períodos gestacionales 

cortos, bajo peso en los recién nacidos y mediciones del perímetro cefálico por debajo del 

promedio (Jacobson y Jacobson, 1993). Además, puede afectar la fertilidad del individuo, 

especialmente si esta exposición ocurre durante los períodos prenatales (Sharpe y Skakkebaek, 

1993), y generar problemas hepáticos, neurológicos, pulmonares y cardíacos (Furuya et al., 

2005; Nakanishi et al., 2005). También, algunos compuestos tendrían capacidad genotóxica 

(Canales-Aguirre et al., 2011) y/o cancerígena en humanos, por ejemplo, el lindano y los PCBs 

son considerados cancerígenos, el DDT es probablemente cancerígeno, y el HCH es considerado 

posible cancerígeno, según IARC (IARC, 2022). 



 

 

CAPÍTULO 2. ÁREA DE ESTUDIO Y METODOLOGÍA  

2.1 Breve descripción del área de estudio 
El área de estudio de esta tesis se localiza al sudoeste de la Provincia de Buenos Aires, 

aproximadamente entre los 37˚50’S 62˚50’O y 39˚S 62˚O, y comprende al estuario de Bahía 

Blanca y sus principales afluentes: Río Sauce chico, Arroyo Napostá Grande y Canal Maldonado, 

entre otros (Figura 4).  

 

Figura 4. Mapa del área de estudio mostrando las cuencas del arroyo Napostá Grande y río Sauce Chico y 
sus cursos principales, el estuario de Bahía Blanca y las zonas urbanas y la ubicación de los sitios de 
muestreo (círculos) y matrices analizadas en cada uno: sedimentos (marrón), caracoles (rojo), mejillones 
(naranja), material particulado suspendido del agua (azul). 



 

 

2.1.1 Estuario de Bahía Blanca 
 

El estuario de Bahía Blanca es un sistema mesomareal con un régimen de marea semidiurno 

(Perillo et al., 2001) y amplitud de marea entre los 2,2 m en la boca y 4 m en la cabecera. Abarca 

una superficie aproximada de 2300 km2 (Melo, 2004) y está conformado por una serie de canales 

con dirección predominante NO-SE, planicies de marea, islas y marismas (Melo, 2004), 

destacándose el Canal Principal, de aproximadamente 68 km de largo y un ancho que varía entre 

100 m en el nacimiento y 10 km en la unión con el Océano Atlántico (Perillo y Piccolo, 1990). Los 

principales afluentes de agua dulce son el río Sauce Chico y el arroyo Napostá Grande, con un 

caudal promedio de 1,8 y 0,8 m3/s respectivamente (Melo, 2004) y picos de hasta 200 m3/s en 

días lluviosos (Piccolo et al., 2008). Existen otros tributarios menores, como el Canal Maldonado 

y el arroyo Saladillo de García, de carácter intermitente, activos solo durante períodos de lluvia 

(Melo et al., 2003). Estos aportes de agua dulce otorgan una gran variabilidad en la salinidad a 

la zona interna del estuario, con valores que oscilan entre 17,9 y 41,3; zona que en verano se 

vuelve “hipersalina” (Freije et al., 2008) por el escaso aporte de agua dulce, la alta tasa de 

evaporación y los patrones de circulación restringida (Freije et al., 2008).  

Además de agua dulce, estos afluentes descargan nutrientes y materia orgánica que contribuyen 

a mantener eutrófico el sistema estuarial (Freije et al., 2008). También, es probable que estén 

descargando sustancias nocivas como los compuestos target de esta tesis.  

Sumado a las descargas fluviales, el veril norte del Canal Principal se caracteriza por una 

importante presión antrópica como consecuencia del desarrollo de actividades industriales, 

comerciales y residenciales. Cerca de 400000 personas viven en las principales ciudades 

localizadas en esta zona: Bahía Blanca, Punta Alta, Ingeniero White y General Cerri (INDEC, 

2022). La cobertura del sistema cloacal es muy alta (89%), pero el tratamiento de esos efluentes 

es deficiente, por lo que microorganismos, nutrientes, plásticos y sustancias tóxicas ingresan al 

estuario a través de los desagües cloacales (https://www.bahia.gob.ar/cte/efluentesliquidos/). 

Mientras tanto, el agua de los desagües pluviales, que arrastra todo tipo de sustancias y 

materiales a su paso por las ciudades, no recibe ningún tipo de tratamiento.  

Además, sobre el veril norte del EBB se ubica uno de los principales complejos portuarios de la 

Argentina. Está conformado por los puertos: Galván, Ingeniero White, Rosales y la Base Naval 

Puerto Belgrano. Es considerado el principal sistema portuario de aguas profundas con un calado 

mínimo de 45 pies (13,7 m) de profundidad, y es utilizado para el transporte, carga y descarga 

de cereales, productos de la actividad pesquera, combustibles y productos petroquímicos 

(https://puertobahiablanca.com/). Al impacto directo del transporte, carga y descarga, se suma 

https://www.bahia.gob.ar/cte/efluentesliquidos/
https://puertobahiablanca.com/


 

 

el impacto del mantenimiento de los canales de navegación que implican su dragado periódico 

y su consecuente resuspensión, transporte y redistribución de sedimentos así como de las 

sustancias químicas que contienen.  

También sobre el veril norte del EBB, al sur de la ciudad de Bahía Blanca, se emplazan el polo 

petroquímico más importante del país y un parque industrial de gran envergadura. En ellos se 

ubican empresas que producen cloro, soda cáustica, etano, naftas, fuel oil, gas oil, asfalto, 

kerosén, plásticos (PVC y polietileno), y fertilizantes (urea y amoníaco), molinos cerealeros, silos, 

malterías y frigoríficos. Tales empresas descargan sus efluentes industriales y cloacales 

directamente en el estuario, previo al tratamiento correspondiente.  

Por último, otra característica de gran importancia relativa a la contaminación por 

contaminantes orgánicos persistentes es la presencia de múltiples basurales clandestinos sobre 

o próximas a las costas del estuario, en ellos se acumulan materiales que podrían lixiviar 

químicos peligrosos hacia el estuario sin ningún tipo de control o tratamiento. 

2.1.2 Río Sauce Chico 
 

El curso central del río Sauce Chico alcanza los 159 km de longitud desde sus nacientes en el 

Sistema de Ventania (SO de la provincia de Buenos Aires) hasta la cabecera del estuario de Bahía 

Blanca (Torrero, 2009). Su cuenca, de 1595 km2, es alargada y atraviesa los partidos de Tornquist, 

Villarino y Bahía Blanca (Torrero, 2009). Representa el aporte fluvial más importante que recibe 

el EBB (1,8 m3s-1), con caudales máximos y mínimos de entre 570 y 0,310 m3s-1, respectivamente 

(Melo, 2004). 

El clima de la cuenca es templado, con temperaturas medias anuales de 14ºC a 20ºC, y una gran 

amplitud térmica diaria y estacional. Por ejemplo, en la ciudad de Bahía Blanca, las mínimas y 

máximas promedio son 3 y 13.7 en Julio y 15.7 y 30.6 en Enero (SMN, 2022). En relación a las 

precipitaciones, la zona se caracteriza por la heterogeneidad estacional que presenta inviernos 

húmedos y veranos secos, alta variabilidad temporal, influenciada por el fenómeno El Niño-

Oscilación del Sur (Piovan, 2016), y un gradiente de precipitaciones desde la zona serrana (media 

anual de 745 mm) hacia la desembocadura (media anual de 684 mm; Torrero, 2009). 

La vegetación natural, se caracteriza por un escaso tapiz vegetal de estepa xerófila donde 

alternan arbustos de bajo porte y pastos duros (Bruno et al., 1999). Sin embargo, algunas zonas 

presentan vegetación diferenciada, por ejemplo cerca del arroyo Saladillo de Lázaga (un afluente 

de la cuenca baja) se desarrolla un arbustal con gramíneas halófilas aisladas por la salinidad del 



 

 

suelo y sobre los cursos de agua la vegetación es más higrófila, representada por cortaderas 

(Cortadera dioica) y sauces (Salix humboldtiana), entre otros.  

La vegetación natural se ve interrumpida por el desarrollo de una intensa actividad agrícola-

ganadera. El uso en la cuenca alta es exclusivamente ganadero en el sector serrano y agrícola en 

el pie de sierra y valles, predominando el cultivo de avena, trigo y maíz. En la cuenca media 

alternan agricultura y ganadería, caracterizados por el cultivo de pasturas introducidas y mixtas 

(alfalfa, sorgo, pasto llorón, etc.). En la cuenca baja y el sur de la cuenca media predominan los 

cultivos del tipo hortícola, frutales, cereales de grano fino y grueso y pasturas (Torrero, 2009).  

En cuanto al uso de plaguicidas organoclorados dentro de la cuenca, no existe ningún tipo de 

documento que registre las cantidades y tipo de plaguicidas utilizados. Tan solo podemos inferir 

que se han utilizado este tipo de plaguicidas porque en 1987, Zubillaga et al. publicaron un 

estudio que demostraba la presencia de plaguicidas organoclorados en el agua de la descarga 

del río Sauce Chico en el Estuario de Bahía Blanca (Zubillaga et al., 1987). Otra fuente importante, 

además del uso dentro de la cuenca, podría ser el aporte atmosférico proveniente del N-NO que 

acarrearía OCPs desde las zonas más productivas del país, la pampa húmeda, y los depositaría 

en la cuenca del río Sauce Chico a través de la deposición húmeda y/o seca (Tombesi et al. 2017).  

2.1.3 Arroyo Napostá Grande 
 

El curso central del arroyo Napostá Grande tiene una longitud máxima de 105 km desde sus 

nacientes en el Sistema de Ventania (SO de la provincia de Buenos Aires) hasta la 

desembocadura en la zona media del estuario de Bahía Blanca. Su cuenca tiene una superficie 

de 1.110 km2, es alargada y atraviesa los partidos de Tornquist y Bahía Blanca. Representa el 

segundo aporte hidrográfico más importante que recibe el EBB (0,8 m3s-1 en promedio), con 

caudales máximos y mínimos de entre 220 y 0,06 m3s-1, respectivamente (Perillo et al, 2004). 

El clima y la vegetación natural de la cuenca son similares a los de la cuenca del río Sauce Chico, 

pero el uso del suelo difiere un poco. En la cuenca alta y media el uso es agrícola-ganadero, con 

plantaciones de trigo, maíz, cebada, verdeos de invierno y verano y pasturas 

(http://visor.geointa.inta.gob.ar/ ). En la cuenca baja se desarrolla una gran ciudad, la ciudad de 

Bahía Blanca, por lo que los usos del suelo son diversos: comercial, recreativo, educativo, 

residencial e industrial. El cauce principal, es decir el arroyo Napostá Grande, alcanza el 

derivador Maldonado, en el Parque de Mayo, dentro de la ciudad de Bahía Blanca, y se bifurca 

en el canal aliviador Maldonado y el cauce natural del arroyo. El canal Maldonado, luego, recibe 

los aportes de varios desagües pluviales con cuencas enteramente urbanas y desagua en el 

http://visor.geointa.inta.gob.ar/


 

 

estuario de Bahía Blanca sobre el canal de marea del mismo nombre, Maldonado. El cauce 

natural del río está canalizado y dragado desde el derivador hasta la desembocadura, al este del 

puerto de Ingeniero White, y entubado entre la calle Casanova y Brown (Melo, 2004). 

En cuanto al uso de plaguicidas organoclorados en de la cuenca, al igual que para el río Sauce 

Chico, no existe ningún documento que registre las cantidades y tipo de plaguicidas utilizados y 

solo se sabe que en 1987 se detectaron en varios sitios de muestreo de la cuenca baja del arroyo 

(Zubillaga et al., 1987). Sin embargo, como se dijo anteriormente, esta información no asegura 

que los plaguicidas organoclorados hayan sido utilizados en la cuenca. Los PCBs y PBDEs, de 

origen principalmente urbano e industrial, posiblemente estén presentes en la cuenca baja del 

arroyo Napostá Grande, en la ciudad de Bahía Blanca en basurales clandestinos, rellenos 

sanitarios y suelos industriales y urbanos contaminados. Sin embargo, no existe ningún registro 

que indique explícitamente y haya demostrado su presencia más allá de estudios de la presencia 

de estos compuestos en el estuario de Bahía Blanca (Arias et al., 2013; Tombesi et al., 2017) 

2.2 Diseño de muestreo general 
 

A fin de abordar los objetivos generales y específicos propuestos en la introducción, se realizó 

el siguiente diseño de muestreo.  

Entre mayo de 2017 y mayo 2018 se realizaron muestreos estacionales en las zonas costeras de 

la zona interna del estuario de Bahía Blanca y a lo largo del río Sauce Chico y arroyo Napostá 

Grande, desde la cuenca alta hasta su desembocadura.   

En el estuario de Bahía Blanca se recolectaron muestras de agua de la columna de agua, 

sedimentos superficiales y mejillones de la especie Brachidontes rodriguezzi trimestralmente. 

Mientras que en los cursos de agua dulce se tomaron muestras de sedimento superficial y 

caracoles de la especie Chilina parchappi en invierno y verano. 

Los sitios de muestreo se muestran en la Figura 1, donde puede verse que la elección de los 

sitios respondió a la búsqueda de una representación coherente de zonas con distinto impacto 

ambiental y uso del suelo. 

Mientras tanto, la elección de los compartimentos ambientales analizados respondió a alcanzar 

los objetivos de la tesis, en particular, conocer la ocurrencia ambiental de los contaminantes 

orgánicos persistentes, su biodisponibilidad y la incorporación en la cadena trófica, es decir, su 

comportamiento y destino ambiental. En este sentido, los sedimentos fueron escogidos por ser 

considerado un reservorio y sumidero de este tipo de compuestos y, en consecuencia, mayor 

probabilidad de detectarlos con los métodos analíticos e instrumentales disponibles. Además, 



 

 

es una matriz fácil de muestrear, conservar y procesar y representa exactamente el sitio que se 

quiere caracterizar. Por otro lado, es la matriz más estudiada a nivel mundial y en la que se basan 

la mayoría de los niveles guías internacionales sobre calidad ambiental y riesgo ecotoxicológico, 

por lo que si el objetivo es conocer cuál es el grado de contaminación del ambiente, resulta la 

matriz ideal.  

Sin embargo, las concentraciones en sedimento tienen alta variabilidad espacial debido a que  

dependen intrínsecamente de las características del sedimento (ver introducción) y la detección 

de los COPs no significa que estén disponibles para la biota (incluyendo al humano). En 

consecuencia, la elección de matrices biológicas respondió principalmente a conocer si los 

contaminantes orgánicos persistentes se encuentran biodisponibles en el ambiente y si estarían 

siendo incorporados en la cadena trófica. A las matrices biológicas utilizadas para tal fin se las 

denomina comúnmente “centinelas”, “bioindicadores” o “biomonitores” y en este caso fueron 

mejillones del estuario y caracoles dulceacuícolas.  

2.2.1 Características de los biomonitores elegidos 
 

Para considerarlos buenos biomonitores o centinelas, los organismos deben ser abundantes, 

fáciles y rápidos de identificar, característicos de la fauna local, bien estudiados en su ecología y 

ciclo biológico y con poca movilidad (Villanueva y Botello, 2014). Además, deben tener buena 

capacidad para acumular los químicos de interés y baja capacidad para metabolizarlos.  

Los dos grupos de organismos elegidos para esta tesis doctoral presentan, en mayor o menor 

medida, las características necesarias para ser considerados buenos biomonitores de 

contaminantes orgánicos persistentes. 

Ambos grupos taxonómicos elegidos son abundantes y están presentes durante todo el año en 

los sitios donde se muestrearon, son característicos de la fauna local y tienen un tamaño 

relativamente grande. En consecuencia, su muestreo es simple, rápido y no atenta contra la 

supervivencia de sus comunidades.  

Además, son animales sésiles o con baja dispersión, razón por la cual se pueden considerar 

suficientemente representativos del sitio donde fueron recolectados.  

Ambos grupos tienen tejidos ricos en lípidos y grasas, que los convierte en excelentes 

acumuladores de químicos orgánicos con alto coeficiente de partición octanol-agua (Log KOW) 

como los COPs. 



 

 

En cuanto al conocimiento sobre su ecología y ciclo biológico, la información disponible es 

limitada por tratarse de especies nativas distribuidas exclusivamente en las aguas costeras 

sudamericanas y del Océano Atlántico Sur, en el caso de mejillones, y los cursos de agua dulce 

de la región pampeana y patagónica, en el caso de los caracoles. Sin embargo, existen algunos 

estudios sobre la dieta y ciclo biológico, y sus cambios ontogénicos que permiten analizar  los 

diferencias inter- e intra-específicas observables en la acumulación de los OCPs. 

2.3 Procesamiento de muestras 
 

De acuerdo a la naturaleza de la matriz estudiada se realizaron diferentes procedimientos 

analíticos y mediciones que permitieran conocer tanto las concentraciones de los 

contaminantes orgánicos persistentes en dichas matrices como los parámetros que pudieran 

afectarlas. A continuación se detallan las diferentes variables analizadas y los métodos analíticos 

utilizados en cada determinación. 

2.3.1 Sedimentos 

2.3.1.1. Contaminantes orgánicos persistentes 

 

Las muestras fueron procesadas de acuerdo a un método optimizado durante el desarrollo de 

esta tesis. El mismo estuvo basado en el método 3540C de la Agencia de Protección Ambiental 

de los Estados Unidos (USEPA) y un método utilizado por el Centro de Investigación de 

Compuestos Tóxicos en el Medio Ambiente (RECETOX) de República Checa y se describe en 

detalle a continuación. 

Para la extracción de los COPs, 5 a 6 gramos de sedimento liofilizado y sin restos vegetales se 

dispusieron en un cartucho de extracción de celulosa.  

La extracción se realizó mediante dispositivos Soxhlet, con una mezcla de hexano-acetona 1:1 

durante 8 hs. Posteriormente los extractos obtenidos fueron concentrados en un evaporador 

rotatorio (rotaevaporador), bajo condiciones de presión negativa y temperatura de 42ºC hasta 

≈2 mL.  

Más tarde, se realizaron dos pasos de limpieza para eliminar los compuestos orgánicos e 

inorgánicos no objetivo que pudieran dificultar la identificación y cuantificación de los COPs 

durante el análisis instrumental. El primer paso consistió en una limpieza general para eliminar 

sólidos, agua y compuestos orgánicos principalmente polares mediante el uso de columnas de 

vidrio de 1 cm de diámetro rellenas con 10 g de sílica neutra, 5 g de alúmina y 0,5 g de sulfato 

de sodio. Luego de la siembra de los extractos en las columnas, los COPs fueron eluidos con 15 



 

 

ml de hexano que fueron descartados por contener principalmente hidrocarburos alifáticos. 

Siguieron 5 ml de hexano y 70 mL de hexano-diclorometano (7:3), que sí fueron recolectados. 

Luego los extractos obtenidos fueron concentrados hasta ≈2 mL en el rotaevaporador. El 

segundo paso consistió en una limpieza selectiva para compuestos orgánicos halogenados que 

eliminó la mayoría de los compuestos susceptibles a la degradación ácida como hidrocarburos 

policíclicos aromáticos, plaguicidas no halogenados, grasas y lípidos, entre otros. En este caso, 

se utilizaron columnas de vidrio de 1 cm de diámetro rellena con 1 g de sílica neutra, 8 gramos 

de sílica ácida (44% ácido sulfúrico p/p), 0,5 g de sílica neutra y 0,5 g de sulfato de sodio. Luego 

de la siembra de los extractos en la columna, se eluyó con 30 ml de hexano:diclorometano (1:1) 

(Belháčová-Minaříková et al., 2022). Posteriormente los extractos obtenidos fueron 

concentrados el rotaevaporador hasta ≈2 mL y, finalmente, transferidos a un vial donde se 

concentraron hasta 0,5 ml utilizando nitrógeno gaseoso. 

2.3.1.2. Características físico-químicas 

 

Algunos de los parámetros clave que afectan la acumulación de COPs en el sedimento son el 

contenido de materia orgánica y la granulometría (ver introducción).  

La determinación de la materia orgánica del sedimento fue realizada mediante el método de 

pérdida por ignición (LOI por sus siglas en inglés), el cual supone que todos los compuestos 

orgánicos son oxidados entre los 300 y 500˚C (Davies, 1974). Brevemente, consistió en secar 10 

gramos de sedimento a 100˚C durante al menos 8 horas en una estufa y luego exponerlo a 450˚C 

durante 4 horas en un horno mufla. Por gravimetría se determinó el contenido de humedad 

luego del primer paso y el contenido de materia orgánica luego del segundo.  

La determinación de la distribución del tamaño de partículas del sedimento (granulometría) se 

realizó mediante un analizador de partículas Malvern Mastersizer 2000, que utiliza el método 

de difracción láser. Previamente se eliminaron la materia orgánica y los carbonatos tratando la 

muestra con peróxido de hidrógeno 130 volúmenes y ácido clorhídrico al 10%, respectivamente. 

2.3.2 Agua (material particulado suspendido) 

2.3.2.1 Contaminantes orgánicos persistentes 

 

Al llegar al laboratorio, las muestras de agua (1 L) se filtraron a través de filtros de fibra de vidrio 

de 0,45 µm de apertura de poro. Luego, los filtros se liofilizaron, pesaron y guardaron en papel 

aluminio hasta su análisis. Los procedimientos de extracción y limpieza fueron los mismos que 

los del sedimento. 



 

 

2.3.2.2 Características físico-químicas 

 

Durante los muestreos se midieron diferentes parámetros físico-químicos in situ para  

caracterizar el agua en el momento en que fue recolectada, entre ellos se destacan: pH, 

temperatura, conductividad, salinidad, potencial Redox y sólidos totales suspendidos, mediante 

el uso de un sensor multiparamétrico (Hanna Instruments, EE. UU.). Además, en el laboratorio, 

se determinó la masa exacta del material particulado suspendido mediante el filtrado del agua 

a través de filtros de fibra de vidrio de 0.45 µm de apertura de poro y diferencia gravimétrica. 

2.3.3 Organismos 

2.3.3.1 Contaminantes orgánicos persistentes 

 

Los individuos se seleccionaron y clasificaron de acuerdo a su tamaño. Todos los individuos 

considerados para el estudio fueron adultos (Martín, 2003), los caracoles midieron entre 14 y 

25 mm y los mejillones midieron entre 15 y 40 mm. Se eligieron estas tallas para lograr una 

homogeneización y poder comparar entre sitios de muestreo y estaciones del año. El número 

de individuos por muestra varió entre 100 y 200, dependiendo de la abundancia en el sitio y la 

estación, conservando un esfuerzo de muestreo similar para todos los sitios.    

Al llegar al laboratorio, los organismos se almacenaron a -20 ˚C hasta su procesamiento. Una vez 

descongelados, se separó el tejido blando de la concha utilizando pinzas y bisturíes. Luego se 

homogeneizaron y trituraron utilizando bisturíes y se liofilizaron. 

La extracción de COPs de las muestras biológicas se realizó de acuerdo con un método publicado 

por el Programa de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente (UNEP, 1993). Brevemente, 

cinco gramos de cada muestra liofilizada se extrajeron con 250 ml de metanol durante 8 h en 

dispositivos Soxhlet. Luego, se añadieron hidróxido de sodio (0,7 M) y agua tridestilada y se 

sometieron a reflujo durante 2 h. Posteriormente se realizaron tres extracciones líquido-líquido 

con n-hexano en un embudo de decantación. La fase orgánica se concentró en el rotaevaporador 

hasta ≈ 2 mL y se sometió al mismo método de limpieza que los sedimentos y el material 

particulado suspendido.  

3.3.2. Características biológicas y ecológicas 

 

A fin de describir las características de los organismos seleccionados en este estudio, se 

determinaron la longitud, peso, contenido de humedad y de lípidos.   



 

 

Los individuos se midieron utilizando un calibre electrónico y pesaron en una balanza analítica 

(Tabla 2). Posteriormente las conchas fueron removidas y separadas de los tejidos blandos. El 

contenido de humedad se determinó por diferencia de peso entre el tejido liofilizado y el 

húmedo de toda la muestra.  

El contenido de lípidos se determinó en base a un método QUECHERs (Quick, Easy, Cheap, 

Effective, Rugged, and Safe) modificado (Tabla 2; Tölgyessy y Miháliková, 2016). Brevemente, 1 

g de tejido liofilizado y molido y 2 gramos de sulfato de sodio, se colocaron en un tubo falcon de 

15 ml. Se agregaron 10 ml de hexano-acetona (1:1) y se agitó en un vortex durante 3 minutos. 

Luego, se centrifugó a 4000 RPM durante 5 minutos y el sobrenadante se trasvasó a un vaso de 

precipitados previamente pesado. El solvente se evaporó a temperatura ambiente hasta 

sequedad y se determinó el contenido de lípidos por diferencia gravimétrica. 

 

Tabla 2. Contenido lipídico (%) y peso y largo promedio de cada individuo y desvío estándar (entre 

paréntesis) de las muestras de mejillones y caracoles analizados. 

Matriz 
Estación 
del año 

Sitio de 
muestreo 

% 
lípidos 

Peso individual Largo individual 

Mejillones 

Otoño 2017 

M1 3,39 30,27 (5,31) 2,74 (1,31) 

M2 2,95 21,04 (3,07) 1,02 (0,44) 

M3 2,83 28,31 (4,78) 2,22 (1,21) 

Invierno 
2017 

M1 5,26 31,05 (5,02) 3,01 (1,55) 

M2 6,23 22,82 (3,45) 1,65 (0,67) 

M3 5,23 29,55 (4,13) 2,71 (1,26) 

Primavera 
2017 

M1 6,11 34,04 (3,23) 3,98 (0,88) 

M2 7,28 25,81 (2,65) 2,07 (0,73) 

M3 5,77 31,14 (3,67) 3 (1,13) 

Verano 
2018 

M1 3,89 28,92 (3,52) 2,01 (0,83) 

M2 8,35 22,68 (2,61) 1,37 (0,37) 

M3 3,55 29,73 (3,46) 2,44 (0,82) 

Otoño 2018 

M1 2,67 29,12 (4,77) 2,54 (1,43) 

M2 2,98 22,21 (2,81) 1,35 (0,56) 

M3 2,83 27,85 (4,35) 2,31 (1,02) 

Caracoles 

Invierno 
2017 

N3 2,07 18,95 (2,70) 0,8 (0,32) 

N4 2,55 17,28 (2,07) 0,62 (0,25) 

N5 2,73 20,48 (1,98) 0,96 (0,26) 

S5 3,98 19,13 (3,49) 0,73 (0,38) 

Verano 
2018 

N3 3,38 16,31 (1,86) 0,52 (0,16) 

N4 2,51 18,69 (1,71) 0,82 (0,24) 

N5 3,16 21,35 (2,50) 0,95 (0,31) 

S5 3,92 18,67 (3,28) 0,72 (0,29) 

S4 3,54 16,53 (2,20) 0,6 (0,24) 

 

 



 

 

2.4 Análisis instrumental 
 

Las concentraciones de COPs de todas las matrices analizadas (mejillones, caracoles, material 

particulado suspendido y sedimentos intermareales y fluviales) se cuantificaron utilizando un 

cromatógrafo gaseoso (GC) equipado con un espectrómetro de masas de triple cuadrupolo (GC-

MS/MS; Shimadzu, modelo GCMS-TQ8040, Japón), perteneciente a la Planta Piloto de Ingeniería 

Química (PLAPIQUI), CONICET Bahía Blanca. El equipo fue operado en modo EI+ y modo de 

monitorización de reacciones múltiples (MRM) con nitrógeno como gas de colisión con un flujo 

de 1,5 ml/min. Se utilizó una columna de sílice fundida Rtx-5MS UI (30 m; 0,25 mm; 0,25 mm, 

Agilent J&W, EE. UU.) con helio como gas portador a un flujo de 0.89 ml/min.  Se inyectó un 1 µl 

de cada extracto en el modo splitless. La curva de temperatura del horno comenzó con una 

temperatura inicial de 90 °C mantenido durante 1 minuto, luego se incrementó 8 °C min-1 hasta 

315 °C y se mantuvo esta temperatura durante 2.5 minutos, totalizando 31.6 minutos.   

La temperatura del inyector, la fuente de ionización y de la interfase fue 250 °C, 220 °C y 280 °C, 

respectivamente.  

Se determinaron las concentraciones de plaguicidas organoclorados (α-, β-, γ- y δ-HCH y p,p’-

DDT y sus principales metabolito: p,p’-DDD y p,p’-DDE), bifenilos policlorados (PCB-28, PCB-52, 

PCB-101, PCB-118, PCB-153, PCB-138 y PCB-180) y polibromodifenil éteres (PBDEs; BDE-28, BDE-

47, BDE-99, BDE-100, BDE-153, BDE-154 y BDE-183). La identificación y confirmación de los 

compuestos se realizó teniendo en cuenta el tiempo de retención y la abundancia relativa de al 

menos 2 iones producto del MRM con un margen de tolerancia de 20%, 25%, 30% y 50% cuando 

la intensidad del pico secundario fuera >50%, 20-50%, 10-20% y <10% del pico de cuantificación, 

respectivamente. Para la cuantificación se consideró la abundancia relativa del ion producto 

primario en relación a la abundancia relativa de la curva de calibración externa de ocho puntos 

con concentraciones de 1 ng/ml a 500 ng/ml. 

2.5 Controles de calidad 
 

Durante todo el procedimiento, incluyendo el muestreo y el procesamiento analítico e 

instrumental, se llevaron a cabo medidas rigurosas para evitar la contaminación. Todos los 

materiales utilizados fueron sometidos a un proceso de lavado previo con hexano, acetona y 

diclorometano. Además, los sorbentes, como la sílica gel, la alúmina y el sulfato de sodio, así 

como los viales y las pipetas Pasteur de vidrio, se sometieron a una mufla a 450˚C durante 4 

horas para eliminar cualquier posible residuo de contaminantes antes de su uso. 

Los solventes utilizados (hexano, diclorometano y acetona) cumplían con los estándares de 

grado cromatográfico o de análisis de plaguicidas. Para evaluar la posible contaminación durante 



 

 

el proceso analítico e instrumental, se llevaron a cabo blancos de laboratorio cada 6 muestras, 

siguiendo el procedimiento estándar, pero sin la adición de la muestra. 

Para evaluar la eficiencia del método, se utilizaron muestras fortificadas con estándares. Las 

recuperaciones medias de los analitos variaron del 73 % al 110 % (Figura 5a). Además, con el 

propósito de validar el método, se realizaron análisis de muestras previamente analizadas en el 

Centro de Análisis de COPs del Convenio de Estocolmo para Europa del Este, RECETOX, en la 

República Checa. Los resultados obtenidos en nuestro estudio se compararon favorablemente 

con los del centro de análisis (Figura 5b). Los HCHs alfa, beta y delta, no se detectaron en 

ninguno de los dos estudios. En el caso del HCH gamma, las variaciones oscilaron entre +28% y 

-27% en comparación con los valores de referencia. En relación a los PCBs, las variaciones fueron 

de +17% a -27% (promedio ±20%; SD=11%), excepto para el PCB 28, que mostró una diferencia 

de entre +51% y +58% en nuestro estudio. En cuanto al DDE, las variaciones fueron de -24% a 

+12% en comparación con el valor de referencia, mientras que para el DDD, las variaciones 

fueron de -21% a +2%. El DDT solo fue detectado en una muestra en nuestro estudio, con un 

valor que representó el 44% del valor de referencia. Es importante destacar que los niveles de 

PBDEs determinados por RECETOX estuvieron siempre por debajo de nuestros límites de 

detección, que oscilaron entre 0,001 y 0,02 ng/g. Esto podría deberse al uso de cromatografía 

gaseosa acoplada a un espectrómetro de masas de alta resolución por parte de RECETOX. 

Los límites de detección se determinaron de acuerdo al método recomendado por la EPA en el 

documento "Definition and Procedure for the Determination of the Method Detection Limit, 

Revision 2" de diciembre de 2016 (https://www.epa.gov/sites/default/files/2016-

12/documents/mdl-procedure_rev2_12-13-2016.pdf). Como se detectó únicamente el PCB 28 

en los 10 blancos de procedimiento analizados, utilizamos la ecuación recomendada por la EPA 

cuando no se registra señal en los blancos. La ecuación se basa en muestras fortificadas y se 

calcula de la siguiente manera:  

MDLs = 𝑡 (𝑛−1, 1−∝=0.99) Ss  

Donde: 

 t es el valor t de Student apropiado para un percentil de cola única del 99% estadístico 

t y una estimación de la desviación estándar con n-1 grados de libertad. 

 S es la desviación estándar de la muestra de los análisis replicados de la muestra 

fortificada. 

En nuestro caso, se realizaron 7 réplicas en total, por lo que el valor de t correspondiente es 

3,143. El valor de S varió según el compuesto, y como resultado obtuvimos límites de detección 

que oscilaron entre 0,01 y 0,08 ng/g. 

Es importante destacar que todas las mediciones se realizaron siguiendo las mismas condiciones 

instrumentales y utilizando un automuestreador, lo que contribuye a la robustez y confiabilidad 

de los resultados obtenidos. 

 

 

 

 

https://www.epa.gov/sites/default/files/2016-12/documents/mdl-procedure_rev2_12-13-2016.pdf
https://www.epa.gov/sites/default/files/2016-12/documents/mdl-procedure_rev2_12-13-2016.pdf


 

 

 

 

Figura 5. A) Porcentaje de recuperación de muestras fortificadas con los compuestos target de esta tesis 
(HCHs, DDTs, PCBs y PBDEs) de acuerdo al método de procesamiento de sedimentos y material 
particulado suspendido. B) Comparación de los resultados del analisis de sedimento (ng/g peso seco) de 
esta tesis (barras con trama) con los del material de referencia (barras con relleno sólido). 

CAPÍTULO 3. CONTAMINANTES ORGÁNICOS PERSISTENTES EN EL 

ESTUARIO DE BAHÍA BLANCA  
 

El estuario de Bahía Blanca es uno de los ambientes marino-costeros más estudiados de 

Sudamérica por su importancia ecológica, económica y social. Sin embargo, la información 

relativa a la contaminación por contaminantes orgánicos persistentes como los estudiados en 

esta tesis es escasa. Si bien existen precedentes de estudios que analizaron la presencia 

ambiental de estos compuestos en el estuario, esta es la primera vez que se analizan en el 

material particulado suspendido del agua (MPS) y en mejillones. Además, es la primera vez que 

se analizan los PCBs y PBDEs en alguna matriz biológica y se evalúa la transferencia o 

incorporación de estos compuestos en la cadena trófica desde el ambiente (sedimento y MPS), 

además de la variación estacional y espacial y los factores que la afectan. 

Para este capítulo se analizaron las concentraciones de DDTs, HCHs, PCBs y PBDEs en mejillones 

de la especie Brachidontes rodriguezzi, sedimentos intermareales y agua (material particulado 
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suspendido) recolectados en tres sitios de la zona interna del estuario de Bahía Blanca durante 

cinco muestreos estacionales entre otoño de 2017 y otoño de 2018. El sitio 1 se ubicó en el 

muelle de Puerto Cuatreros, en la localidad de General Daniel Cerri, cerca de la cabecera del 

estuario y de la desembocadura del río Sauce Chico y su canal secundario (Figura 6). El sitio 2 se 

ubicó en el extremo del “paseo costero” localizado en el basural clandestino “la quema”, sobre 

el canal de marea Maldonado y cerca de la desembocadura del canal homónimo, la planta de 

tratamiento cloacal de la “tercera cuenca” y el arroyo Saladillo de García (Figura 6). El sitio 3 se 

ubicó en el Club Náutico de Bahía Blanca, sobre el canal principal y próximo al polo petroquímico 

y parque industrial de Bahía Blanca y a los puertos comerciales Ingeniero White (principalmente 

carga de cereales y subproductos) y Galván (principalmente operación con productos químicos, 

petroquímicos y combustibles) (Figura 6). 

 

Figura 6. Mapa del estuario de Bahía Blanca mostrando la ubicación de los sitios de muestreo (M1, M2 y 

M3) y los afluentes fluviales (azul) y cloacales e industriales (rojo) del estuario.  

A continuación se resume el análisis de la distribución, comportamiento y destino ambiental y 

riesgo asociado de los contaminantes orgánicos persistentes para cada matriz 

independientemente (sedimento, mejillones y MPS) y, al final, un apartado resume la relación 

existente entre las tres matrices enfocado en el proceso de bioacumulación de los COPs.  



 

 

3.1. Contaminantes orgánicos persistentes en mejillones 
 

Los mejillones Brachidontes rodriguezzi del estuario de Bahía Blanca mostraron niveles 

detectables de 10 compuestos entre los 21 analizados. Todos los PCBs analizados (7 en total) se 

detectaron al menos una vez y entre ellos los PCB-28, -101 y -153 fueron omnipresentes y los 

PCB-52, -118 y -138 tuvieron una frecuencia de detección mayor al 80%. Entre los plaguicidas 

organoclorados, el DDE fue detectado en todas las muestras mientras que el DDD, el DDE y los 

HCHs no se detectaron. Mientras tanto, entre los PBDEs, los BDE-47 y -100 se detectaron en más 

del 90% de las muestras, mientras que el resto de los congéneres no se detectaron. 

En relación a las concentraciones, se observó que, en promedio, los PCBs representaron el 74% 

del total de COPs, mientras que los DDTs y PBDEs representaron el 20% y 5%, respectivamente. 

La concentración media de PCBs fue 0.66 ng/g peso húmedo (p.h.) (SD= 0.27) y las de DDTs, 

PBDEs y HCHs fueron 0.18 (SD=0.07), 0.05 (SD=0.03) y <LD, respectivamente. Este patrón 

(PCBs>DDTs>PBDEs>HCHs) coincidió con el reportado en la mayoría de los estudios sobre 

mejillones (Tabla 2).  

Entre los PCBs, se encontró que los PCBs más clorados fueron predominantes: los PCB 153 y 138 

representaron el 28% y 25%, respectivamente. Estos congéneres se han observado dominantes 

en todos los estudios revisados, incluyendo estudios sobre mejillones de la costa de la Patagonia 

Argentina (Amin et al., 2010; Commendatore et al., 2015), Brasil (Galvao et al., 2014), Países 

Bajos-Bélgica (Van Ael et al., 2012) y Croacia (Herceg-Romanić et al., 2014), entre otros. A nivel 

general, el perfil de PCBs en mejillones fue similar al de la mezcla técnica Aroclor 1254 (Figura 

7), por lo que se podría inferir que los PCBs en los mejillones del estuario de Bahía Blanca 

provendrían de equipos que contienen o contenían esta mezcla técnica. Sin embargo, el bajo 

número de congéneres analizados y las posibles rutas de metabolización que sufren los 

compuestos al ser liberados al ambiente y su comportamiento ambiental hacen muy imprecisa 

esta asociación. 

 

Sitios de muestreo                                            Mezclas técnicas de PCBs 



 

 

Figura 7. Abundancia relativa promedio de cada grupo de congéneres de acuerdo al número de cloros en 

la sumatoria de PCBs totales en mejillones del estuario de Bahía Blanca agrupados según el sitio de 
muestreo: M1, M2 y M3. También se muestran la abundancias relativas de los diferentes grupos de PCBs 
en las mezclas técnicas más comercializadas: Aroclor 1016, 1121, 1232, 1242, 1260,1262, 1248 y 1254. 

Entre los DDTs el único compuesto detectado fue el DDE. Teniendo en cuenta que el compuesto 

parental, es decir, el p,p’-DDT, se degrada principalmente a p,p’-DDE y p,p’-DDD, y que los 3 

compuestos fueron evaluados en esta tesis, es posible identificar la antigüedad del ingreso del 

DDT al sistema (por ejemplo, Girones et al., 2020; Tombesi et al., 2017). Así, las fuentes actuales 

de DDT al sistema serían menores a las del pasado debido a que la relación DDT / (DDE+DDD) es 

menor a 1.  

Entre los PBDEs, el BDE-47 y BDE-100 representaron en promedio el 52 y 48%, respectivamente. 

Esto coincide con lo reportado en la mayoría de los trabajos sobre mejillones revisados, donde 

el BDE-47 fue el compuesto más abundante (Ael et al., 2012; Ramu et al., 2007) y el BDE-100 se 

ha encontrado entre los compuestos más abundantes junto con otros congéneres como el BDE-

99, el BDE-209 (no analizado en esta tesis) y el BDE 183 (Ael et al., 2012; Ramu et al., 2007; Sun 

et al., 2015). Además, la mayor abundancia relativa del BDE-47 y BDE-100 indicaría que los PBDEs 

acumulados en los mejillones provendrían, principalmente, de espumas de poliuretano con 

PentaBDE como retardantes de llama, las cuales fueron utilizadas en muebles y colchones y en 

interiores de automóviles (ver introducción). Estos materiales tienden a degradarse y 

desintegrarse fácilmente, por lo que los PBDEs de la mezcla técnica PentaBDE 

(mayoritariamente BDE-47, BDE-99 y BDE-100) se liberarían rápidamente al ambiente. Sin 

embargo, los PBDEs con mayor contenido de bromo, como los utilizados en las mezclas técnicas 

OctaBDE y DecaBDE, podrían contribuir a la mayor abundancia de PBDEs menos bromados en 

las muestras al degradarse.  

3.1.1 Comparación con otras partes del mundo 
 

En relación a bivalvos de otros ambientes costeros del mundo, las concentraciones halladas en 

esta tesis fueron bajas a moderadas, según el compuesto (Tabla 2, Figura 8). Las 

concentraciones de DDTs, HCHs y PCBs se ubicaron en el cuartil 1, es decir, fueron más bajas 

que el 75% de los sitios comparados. Mientras que, los niveles de PBDEs en Bahía Blanca se 

encontraron en el cuartil 2, es decir, entre el 25 % y 50% de los niveles medios hallados en los 

sitios comparados (Figura 8). 

A nivel regional, los niveles de DDTs fueron similares a los hallados en mejillones de Bahía Ilha 

Grande (Brasil) y algunas zonas de la Bahía Sepetiba (Brasil) y Ushuaia (Argentina). Fueron 

superiores a los del golfo San Jorge (Argentina) e inferiores a los hallados en la Bahía Guanabara 

(Brasil) y la mayoría de las muestras de Ushuaia y la Bahía Sepetiba (Tabla 2). 



 

 

 

Figura 8.  Diagrama de cajas resumiendo la información de la Tabla 2 sobre las concentraciones de DDTs, 
HCHs, PCBs y PBDEs en bivalvos de otras partes del mundo. La bisagra central representa la mediana, las 
bisagras inferior y superior representan el primer (Q1) y el tercer cuartil (Q3), y los bigotes reflejan el valor 
mínimo y máximo. Los círculos representan la concentración promedio de cada grupo de compuestos en 
los mejillones B. rodriguezzi de Bahía Blanca. Los resultados están expresados en ng/g en base peso 
húmedo y escala logarítmica. 

  

Tabla 2. Resume la información sobre las concentraciones de DDTs, HCHs, PCBs y PBDEs en bivalvos de 
otras partes del mundo. La tabla incluye el número de congéneres considerados para cada grupo de 
compuesto (n), la media y desvío estándar (entre paréntesis) y el rango (min-máx). Cuando la media no 
estuvo disponible se incluyó la mediana. Unidad (U): ng/g peso húmedo (1); ng/g peso húmedo convertido 
desde ng/g peso seco utilizando 85% de humedad (2); ng/g peso húmedo convertido desde ng/g peso de 
lípidos utilizando % de lípidos informado y 85% de humedad (3).  

Ubicación País Especies n DDTs n HCHs n PCBs n PBDEs U Referencias 

                          

Estuario de 
Bahía Blanca 

Argentina 
Brachidontes 
rodriguezzi 

3 
0.18 

(0.07) 
4 <0.01 7 0.66 (0.27) 7 0.05 (0.03) 

1 Esta tesis 
  0.06-0.29       0.23-1.16   <0.01-0.10 

Golfo San 
Jorge 

Argentina Mytilus edulis 
3 <0,01 4 <0,01 11 0,03 (0,02)   

2 
Commendatore 

et al., 2015           0,01-0,07     

Bahía 
Ushuaia 

Argentina 
Mytilus edulis 

chilensis 

3 
6,21 

(6,20) 
  

14 6,89 (12,8) 
  

3 
Amin et al., 

2011   0,05-
19,84 

      0,09-53,64     

Bahía 
Guanabara 

Brasil Perna 
6 3,91* 5 1,71* 18 9,05*   

2 
Galvao et al., 

2014   2,92-4,35   0,73-2,01   7,19-9,09     

Bahía 
Sepetiba 

Brasil Perna Perna 
6 0,74* 5 0,17* 18 1,39*   

2 
Galvao et al., 

2014   0,24-0,94   0,11-0,26   0,93-1,77     

Bahía Ilha 
Grande 

Brasil Perna Perna 
6 0,36* 5 0,22* 18 1,22*   

2 
Galvao et al., 

2014   0,07-0,14   0,10-0,29   1,01-1,37     

Estuario 
Santos-São 

Vicente 
Brasil 

Crassostrea 
brasiliana 

   <0,08 7 2,44 (2,28) 7 <0,08 
2 

Fontenelle et 
al., 2019           0,62-5,75     

Estuario 
Cananéia-

Iguape  
Brasil 

Crassostrea 
brasiliana 

   <0,08 7 0,44 (0,27) 7 <0,08 
2 

Fontenelle et 
al., 2019           0,26-0,63     



 

 

                          

Puget sound 
Estados 
Unidos 

Mytilus 
trossulus 

6 
0,81 

(0,84) 
3 <0,135 17 

12,02 
(7,40) 

11 1,40 (1,39) 
1 

Langness et al., 
2020   0,23-5,00       4,04-32,10   0,29-7,08 

Estuario 
Scheldt 

Países 
Bajos-
Bélgica 

Mytilus edulis 
3 30,91* 3   6 337,00* 7 3,80* 

1 
Van Ael et al., 

2012      119-759  2,09-12,40 

Rías de 
Galicia 

España 
Mytilus 

galloprovincialis 

4 
1,01 

(1,29) 
    10 

7,52 
(11,58) 

    

2 
Carro et al., 

2022   0,11-
15,21 

      0,02-
106,36 

    

Costa 
Mediterránea 

España 
Mytilus 

galloprovincialis 

4 3,54   0,02   7,88     
1 

Campillo et al., 
2017   0,63-

20,06 
  <LOQ-0,18   0,67-39,20     

Costa oeste 
de Argelia  

Argelia 
Mytilus 

galloprovincialis 

        7 3,55 (4,41)     
2 

Benali et al., 
2017           0,32-11,99     

Mar Adriático Croacia 
Mytilus 

galloprovincialis 

3 0,72* 3 0,84* 6 2,70*     
1 

Herceg-
Romanić et al., 

2014   0,15-2,61   0,40-1,61   0,88-17,54     

Golfo 
Thermaikos 

Grecia 
Mytilus 

galloprovincialis 

            9   
1 

Dosis et al., 
2016               0,07-1,51 

Mar Negro Bulgaria 
Mytilus  

galloprovincialis 

3 2,13     15 <0,02     
1 

Georgieva et 
al., 2016                 

                          

Estuario del 
río Pearl 

China 
Meretrix 

meretrix L. 

6 2,90*   69 0,47* 9 0,32* 
1 Sun et al., 2015 

  2,70-3,10       0,37-0,51   0,22-0,35 

Estuario del 
río Pearl 

China 
Ruditapes 

philippinarum 

6 2,90*   69 0,30* 9 0,03* 
1 Sun et al., 2015 

  1,80-3,40       0,20-0,35   0,01-0,25 

Mar del 
noreste de 

China 
China 

Varias especies 
de moluscos 

3 
30,81 

(45,71) 
4 1,85  (1,21) 

       

1 
Zhou et al., 

2014   4,89-
317,77 

  0,66-7,11         

Ambientes 
costeros 

China 
Perna viridis y 
Mytilus edulis 

3 
81,71 

(83,60) 
3 0,32 (0,22) 62 0,46 (0,32) 14 0,24 (0,17) 

3 
Ramu et al., 

2007   3,22-
257,40 

  0,11-0,76   0,05-1,12   0,04-0,58 

Ambientes 
costeros 

Hong Kong Perna viridis 

3 
138,90 

(227,33) 
3 0,09 (0,06) 62 5,20 (5,27) 14 0,75 (0,54) 

3 
Ramu et al., 

2007   7,92-
754,00 

  0,04-0,23   0,33-15,60   0,14-1,69 

Ambientes 
costeros 

India Perna viridis 

3 
5,94 

(4,46) 
3 1,97 (3,08) 62 4,18 (3,44) 14 0,02 (0,01) 

3 
Ramu et al., 

2007   1,41-
10,32 

  0,03-5,52   0,21-6,24   0,01-0,03 

Ambientes 
costeros 

Indonesia Perna viridis 
3 

2,39 
(1,35) 

3 0,11 (0,03) 62 6,72 (4,12) 14 0,11 (0,02) 
3 

Ramu et al., 
2007   1,20-4,32   0,07-0,15   3,06-12,60   0,08-0,13 

Ambientes 
costeros 

Japón Mytilus edulis 
3 

2,05 
(2,17) 

3 0,36 (0,27) 62 
9,38 
(16,18) 

14 0,35 (0,41) 
3 

Ramu et al., 
2007   0,24-5,32   0,11-0,76   0,41-38,00   0,03-0,93 

Ambientes 
costeros 

Corea Mytilus edulis 3 
1,85 

(2,00) 
3 0,16 (0,19) 62 3,44 (3,95) 14 1,31 (2,15) 3 

Ramu et al., 
2007 



 

 

  0,19-9,20   0,01-0,76   0,13-15,18   0,05-10,12 

Ambientes 
costeros 

Malasia Perna viridis 
3 

0,65 
(0,29) 

3 0,08 (0,05) 62 0,98 (0,93) 14 0,07 (0,10) 
3 

Ramu et al., 
2007   0,19-0,86   0,02-0,15   0,09-2,40   0,01-0,24 

Ambientes 
costeros 

Vietnam Perna viridis 

3 
135,24 

(191,05) 
3 0,03 (0,03) 62 0,78 (0,89) 14 0,02 (0,03) 

3 
Ramu et al., 

2007   1,51-
424,00 

  0,01-0,06   0,15-2,32   0,00-0,06 

 

3.1.2 Calidad ambiental y riesgo sanitario por consumo de mejillones 
 

En relación al sistema de clasificación de calidad ambiental de Noruega, las concentraciones de 

PCBs, HCHs y DDTs en mejillones se ubicaron en la Clase 1 del sistema, indicando que el grado 

de contaminación ambiental por estos compuestos fue “insignificante” (Green et al., 2015). 

En relación a la aptitud de los mejillones para el consumo humano, las concentraciones halladas 

fueron muy inferiores a la concentración máxima de PCBs en pescados y mariscos comestibles 

permitida por la Administración de Alimentos y Medicamentos de Estados Unidos (2000 ng/g en 

peso húmedo; FDA, 2001). Mientras que las concentraciones de HCHs (<0.01 ng/g p.h.) y DDTs 

(0.06 a 0.29 ng/g p.h.) fueron muy inferiores a las máximas admisibles por la Unión Europea 

(DDTs: 50 ng/g p.h.; lindano: 25 ng/g p.h.; α- y β-HCHs: 10 ng/g p.h.) (Binelli y Provini, 2003). En 

consecuencia, los mejillones del estuario de Bahía Blanca serían aptos para el consumo humano 

en relación a los niveles de PCBs, HCHs y DDTs. 

Sin embargo, la aptitud para el consumo no implica ausencia de riesgo sanitario, ya que en este 

influyen la tasa de consumo y el peso del consumidor. Así, resulta un desafío el cálculo de dicho 

riesgo debido a que no existe una estadística oficial ni extraoficial que indique la cantidad de 

mejillones consumidos por cada argentino y entendemos que el consumo de este recurso es 

muy variable entre la población. Sin embargo, si consideramos a los habitantes de zonas costeras 

asociados al mar o personas que acostumbran consumir este tipo de productos, podemos 

asumir una tasa de consumo per cápita similar al de países donde el consumo de estos productos 

es popular. Por ejemplo, en España se consumen en promedio 1 kg de mejillones por año, es 

decir, 2,7 g/día. Este valor (IDM: ingesta diaria de mejillones), junto a las concentraciones en los 

mejillones analizados (Ci: ng/g p.h.), se utilizó para calcular la ingesta diaria estimada (EDI, por 

sus siglas en inglés) promedio y máxima, mediante la siguiente ecuación: EDI = Ci × IDM 

En el nivel de exposición promedio, los EDI para γ-HCH, DDTs y PCBs fueron <0,027, 0,49 y 1,78 

ng/persona/día, mientras que en el nivel de exposición máximo, los EDI fueron <0,027, 0,78 y 

3,13 ng/persona/día, respectivamente.  Estos EDI fueron muy inferiores a los valores de ingesta 

diaria admisible (IDA) y la ingesta diaria tolerable provisional (IDTP) recomendadas por la 



 

 

Organización de las Naciones Unidas para la Agricultura y la Alimentación y la Organización 

Mundial de la Salud (FAO/OMS): 350000, 1400000 y 70000 ng/persona/día para γ-HCH 

(lindano), DDTs y PCBs, respectivamente (Herceg-Romanić et al., 2014). Esto indicaría que las 

personas habituadas a consumir este tipo de productos del mar no estarían bajo ningún tipo de 

riesgo sanitario en asociación con el lindano, DDTs y PCBs si consumieran mejillones del estuario 

de Bahía Blanca.  

Otro índice asociado al riesgo sanitario calculado con frecuencia es el riesgo cancerígeno y no 

cancerígeno para la salud humana asociado al consumo de mejillones. Para esto se utilizó el 

cálculo de índices de riesgo (HR) con las concentraciones de exposición de los percentiles 50 y 

95 (Tabla 3) (Lee et al., 2014; Wang et al., 2011) mediante las siguientes ecuaciones:  

 

𝐻𝑅 𝑛𝑜 𝑐𝑎𝑛𝑐𝑒𝑟𝑖𝑔𝑒𝑛𝑜 =
𝐼𝑛𝑑𝑖𝑐𝑒 𝑑𝑒 𝑑𝑜𝑠𝑖𝑠 𝑟𝑒𝑎𝑙 (𝐸𝐷𝐼 𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑑𝑒𝑙 𝑐𝑜𝑛𝑠𝑢𝑚𝑖𝑑𝑜𝑟)⁄

𝐼𝑛𝑑𝑖𝑐𝑒 𝑑𝑒 𝑑𝑜𝑠𝑖𝑠 𝑠𝑒𝑔𝑢𝑟𝑎 𝑜 𝑑𝑒 𝑟𝑒𝑓𝑒𝑟𝑒𝑛𝑐𝑖𝑎 (𝑅𝑓𝐷)
 

𝐻𝑅 𝑐𝑎𝑛𝑐𝑒𝑟𝑖𝑔𝑒𝑛𝑜 (𝐼𝐿𝐶𝑅)  =  𝑖𝑛𝑑𝑖𝑐𝑒 𝑑𝑒 𝑑𝑜𝑠𝑖𝑠 𝑟𝑒𝑎𝑙 × 𝐶𝑎𝑛𝑐𝑒𝑟 𝑜𝑟𝑎𝑙 𝑠𝑙𝑜𝑝𝑒 𝑓𝑎𝑐𝑡𝑜𝑟 (𝑆𝐹) 

 

Los valores SF y RfD (ng/kg/día) se obtuvieron del Sistema de Información Integrada sobre 

Riesgo de la Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos (IRIS USEPA, 2012) y el peso 

del consumidor se estimó en 70 kg. 

Este índice determina que existe un riesgo potencial para los consumidores y son necesarias 

medidas de manejo de los riesgos cuando el HR no cancerígeno resulta ≥0.2 y que existe un 

potencial riesgo de cáncer para los consumidores cuando el ILCR es mayor a 0.00001 (Buah-

Kwofie et al., 2018; USEPA, 2000). 

De acuerdo a las concentraciones de exposición de los percentiles 50 y 95 y a los cálculos  

descriptos, no existiría riesgo potencial cancerígeno ni no cancerígeno por el consumo de 

mejillones del Estuario de Bahía Blanca, siendo seguro para la salud humana (Tabla 3). 

Tabla 3. Análisis de riesgo cancerígeno y no cancerígeno según USEPA. El “Cáncer oral slope factor” (SF) 
está expresado como (kg día)/mg, el índice de dosis de referencia (RfD) como ng/kg/día, la concentración 
como ng/g p.h. y el índice de dosis real como ng/kg/día. 

Compuestos SF* RfD* Concentración Índice de dosis real HR no cancerígeno HR cancerígeno 

   50% 95% 50% 95% 50% 95% 50% 95% 

α-HCH 6,3 - <0,01 <0,01 <0,0004 <0,0004   <2,5x10-9 <2,5x10-9 

β-HCH 1,8 - <0,01 <0,01 <0,0004 <0,0004   <7,2x10-10 <7,2x10-10 

γ-HCH - 300 <0,01 <0,01 <0,0004 <0,0004 <1,3x10-6 <1,3x10-6   

HCHs 1,8 - <0,01 <0,01 <0,0004 <0,0004   <7,2x10-10 <7,2x10-10 

p,p'-DDD 0,24 - <0,01 <0,01 <0,0004 <0,0004   <9,6x10-11 <9,6x10-11 

p,p'-DDE 0,34 700 0,17 0,29 0,0066 0,0112 9,4x10-6 1,6x10-5 2,2x10-9 3,8x10-9 

p,p'-DDT 0,34 500 <0,01 <0,01 <0,0004 <0,0004 <8x10-7 <8x10-7 <1,4x10-10 <1,4x10-10 



 

 

PCBs 2 - 0,63 1,03 0,0243 0,0397   4,9x10-8 7,9x10-8 

Aroclor 1016 - 70 0,63* 1,03* 0,0243 0,0397 3,5x10-4 5,7x10-4   

Aroclor 1254 - 20 0,63* 1,03* 0,0243 0,0397 0,0012 0,002   

BDE 47 - 100 0,027 0,053 0,0010 0,0020 1,04x10-5 2,04x10-5   

BDE 99 - 100 <0,01 <0,01 0,0004 <0,0004 <4x10-6 <4x10-6   

BDE 153 - 200 <0,01 <0,01 0,0004 <0,0004 <2x10-6 <2x10-6   

 

3.1.3 Distribución espacial de los COPs en mejillones 
 

En relación a las diferencias entre los sitios de muestreo y distribución espacial, se observó que 

los niveles promedio de DDTs, PCBs y PBDEs fueron superiores en el sitio 2 (Figura 9). Este sitio 

se localiza sobre el canal de marea Maldonado, un canal que recibe la descarga del arroyo 

Saladillo de García (con plantas industriales en su cuenca), la planta de tratamiento de efluentes 

cloacales “tercera cuenca” de Bahía Blanca, el canal Maldonado (canal aliviador del arroyo 

Napostá Grande) y que está próximo al basural clandestino “La Quema”. Sin embargo, cuando 

se compararon todos los datos, utilizando el método no paramétrico Kruskal Wallis se observó 

que las diferencias entre los sitios no fueron estadísticamente significativas, con p valor de 

0,195, 0,421 y 0,783 para PCBs, PBDEs y DDTs, respectivamente (Figura 9).  

 

 

Figura 9. Variación espacial en las concentraciones medias y desvío estándar de los contaminantes 

orgánicos persistentes en mejillones del estuario de Bahía Blanca, identificándose los sitios de muestreo 

como M1, M2 y M3. 

 

Respecto a la composición de la sumatoria de PCBs, el sitio 3, próximo al polo petroquímico de 

Bahía Blanca y zona portuaria mostró, en promedio, mayor abundancia de congéneres más 
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clorados (Figura 10), es decir, cogeneres más recalcitrantes y con menor capacidad de 

dispersión. Mientras que el sitio 1, más alejado de la zona urbana, es el que tuvo mayor 

proporción de congéneres menos clorados (Figura 10). De todas formas, las diferencias en la 

proporción de los congéneres en los mejillones de distintos sitios fueron estadísticamente no 

significativas.  

Mientras tanto, la composición de la sumatoria de PBDEs estuvo compuesta únicamente por los 

BDE 100 y 47 y casi no hubo diferencias entre los tres sitios, por lo que la prueba de Kruskal 

Wallis indicó que no hubo diferencias significativas entre los sitios.  

 

 

 

 

Figura 10. Abundancia relativa promedio de los bifenilos policlorados (PCBs) con distinto número de cloros 
en la sumatoria de PCBs totales en mejillones del estuario de Bahía Blanca de acuerdo a cada sitio de 
muestreo. 

3.1.4 Variación estacional de los COPs en mejillones 
 

La variación estacional en los niveles de contaminantes orgánicos persistentes fue más evidente 

que la variación espacial. Las diferencias estacionales fueron estadísticamente significativas de 

acuerdo a la prueba de Kruskal Wallis para PCBs (p = 0,029) y DDTs (p = 0,026), pero no para 

PBDEs (p = 0,36) (Figura 11). Las concentraciones de DDTs y PCBs en los mejillones muestreados 

durante la primavera fueron estadísticamente más altas que las de los mejillones muestreados 

durante el otoño (Figura 11). Mientras que estos compuestos se hallaron en concentraciones 

similares en verano e invierno. Los niveles de PBDEs siguieron patrones similares a los PCBs y 

DDTs, acumulándose más en primavera que en otoño, pero las diferencias no fueron 

estadísticamente significativas (BDE-47, p = 0,226; BDE-100, p = 0,586) 
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Figura 11. Variación estacional de las concentraciones promedio de DDTs, PCBs y PBDEs en mejillones del 

estuario de Bahía Blanca. Las letras (a y b) señalan diferencias significativas entre los grupos de datos, 

agrupados por estaciones del año (p < 0,05).   

 

En cuanto a la composición de la sumatoria de los PCBs se observaron diferencias significativas 

en la abundancia relativa de PCBs tetracloro (p = 0,039) y hexacloro (p = 0,047) entre las 4 

estaciones del año: la proporción de PCB-Cl4 fue significativamente mayor en primavera que en 

otoño y los PCB-Cl6 se acumularon más en otoño que primavera (Figura 12). Además, en 

promedio, todos los grupos de PCBs menos halogenados, es decir los PCB-Cl3, -Cl4 y -Cl5 se 

acumularon más en primavera que en otoño, y los PCBs más halogenados (PCB-Cl6 y -Cl7) 

mostraron un patrón inverso.  

 

0

0.2

0.4

0.6

0.8

1

1.2

DDTs PCBs PBDEs

n
g/

g 
p

es
o

 h
u

m
ed

o

Otoño Invierno Primavera Verano Otoño

0%

10%

20%

30%

40%

50%

60%

70%

80%

Cl3 Cl4 Cl5 Cl6 Cl7

A
b

u
n

d
an

ci
a 

re
la

ti
va

Otoño 2017 Invierno 2017 Primavera 2017 Verano 2018 Otoño 2018

a    ab    b     ab    a                 a     ab    b     ab     a 

a  ab  b  ab  a                                                                       a  ab  b  ab  a                                                                       



 

 

Figura 12. Variación estacional de la abundancia relativa de los congéneres de PCBs en la sumatoria total 
de PCB según el número de cloros. Las letras (a y b) señalan diferencias significativas entre los grupos de 
datos agrupados por estaciones del año (p < 0,05).  

 

Mientras tanto, la composición de la sumatoria de PBDEs fue relativamente similar a lo largo de 

todo el año y no hubo diferencias estadísticamente significativas de acuerdo a la prueba de 

Kruskal Wallis (p = 0,285). De todas formas se puede observar que, en promedio y sin tener en 

cuenta los desvíos estándar, la relación de BDE-47/BDE-100 fue mayor en primavera que en 

otoño (Figura 13), es decir que en primavera se acumularon más los compuestos menos 

halogenados.  

 

Figura 13. Variación estacional de la abundancia relativa del BDE-47 y BDE-100 (los PBDEs detectados) en 
la sumatoria de PBDEs en los mejillones del estuario de Bahía Blanca.  

  

Por  el carácter recalcitrante de los COPs, se espera que no existan variaciones importantes a 

nivel estacional en matrices abióticas relativamente estables como sedimentos. Sin embargo, 

en matrices biológicas es esperable que las concentraciones varíen a lo largo del año debido, 

principalmente, a los cambios ocurridos durante el ciclo de vida anual de los animales, 

especialmente relacionado con su ciclo reproductivo.  

Como se mencionó en la introducción, cuando los COPs ingresan a los organismos, en este caso 

mediante filtración, tienen a acumularse en los tejidos blandos, en especial los ricos en lípidos. 

Sin embargo, si la acumulación fuera continua los mejillones muestreados al final del período de 

muestreo (05/2018) deberían haber acumulado más COPs que los muestreados al comienzo 

(05/2017). En cambio, se observó que las concentraciones de todos los COPs aumentaron de 

otoño a primavera y disminuyeron de primavera a otoño, con un patrón estacional: 

otoño<invierno-verano<primavera. Así, es evidente que otros procesos estarían afectando las 
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concentraciones de estos compuestos en los mejillones, destacándose entre ellos la 

metabolización, el efecto dilución y la excreción (ver Introducción).  

La capacidad de los mejillones para biotransformar los contaminantes orgánicos persistentes, 

en especial los más halogenados, es muy limitada (Bellas et al., 2011; Suarez et al., 2013). A su 

vez, la excreción mediante la orina sería insignificante por la baja solubilidad de estos 

compuestos en agua (ver Introducción). Entonces, el efecto dilución por crecimiento y la 

eliminación durante la movilización de sustancias de reserva energética como glucógeno y 

lípidos en procesos como la gametogénesis (oogénesis y espermatogénesis) serían los procesos 

que explican la variación estacional en las concentraciones de COPs en mejillones. 

En la Figura 14, se comparan las concentraciones de DDTs, PCBs y PBDEs en mejillones con el 

porcentaje de oocitos vitelogénicos de las hembras de B. rodriguezzi muestreadas en Mar del 

Plata y Villa Gesell (Provincia de buenos aires) y analizadas por Torroglosa en su tesis presentada 

en 2015 (Torroglosa, 2015). Los oocitos vitelogénicos son aquellos que se encuentran en el 

último estadío de desarrollo oocitario, previo al desove. En dicha figura se puede observar que 

la mayor frecuencia de oocitos vitelogénicos se observó al comienzo del verano y disminuyó 

hacia el invierno y otoño, mostrando un patrón similar al de las concentraciones de COPs en los 

mejillones de Bahía Blanca. Además, Torroglosa (2015) observó un periodo de desove 

comprendido entre febrero y mayo, coincidiendo con el descenso en las concentraciones de 

COPs en los mejillones. En consecuencia, una de los procesos que mejor explicarían la variación 

estacional en las concentraciones de COPs en mejillones sería la migración hacia los gametos y 

posterior liberación de las mismas al estuario. Esta relación positiva entre la 

gametogénesis/desove y las concentraciones de COPs ha sido observado en otros estudios sobre 

mejillones en otras partes del mundo (por ejemplo, Hummel et al., 1990; Lee et al., 1996; Suarez 

et al., 2013).  



 

 

 

Figura 14. Comparación de la variación estacional de las concentraciones de contaminantes orgánicos 
persistentes (DDTs, PCBs y PBDEs) en mejillones del estuario de Bahía Blanca con la variación mensual de 
la abundancia relativa de Oocitos vitelogénicos (estadío previo al desove) de mejillones B. rodriguezzi 
capturados en Mar del Plata y Villa Gesell, Provincia de Buenos Aires (adaptado de Torroglosa, 2015). 

Además, otra variable muy relacionada con el ciclo reproductivo de los mejillones que se 

correlacionó positivamente con las concentraciones de COPs fue el contenido de lípidos 

(Spearman = 0,70 y 0,76 para DDTs y PCBs; p <0,05). Es evidente entonces, que los mejillones B. 

rodriguezzi aumentan sus reservas de energía desde otoño a primavera y gran parte de los 

lípidos migran a los gametos para luego ser liberados al ambiente asociados a los mismos. 

Teniendo en cuenta la afinidad de los COPs por los tejidos grasos, la acumulación diferenciada 

de COPs durante el año, podría deberse principalmente a la variación de estas sustancias, y en 

consecuencia, a la gametogénesis/desove. 

Sin embargo, como se dijo previamente, otro factor que podría influir en las concentraciones de 

estos compuestos en los organismos es el efecto dilución por crecimiento. Este efecto puede ser 

generado por la incorporación de sustancias que normalmente aportan bajas cantidades de 

COPs al organismo, como ocurre con el agua o algunos sólidos. El efecto dilución por la mayor o 

menor presencia de agua es despreciable en nuestros resultados ya que el porcentaje de agua 

fue similar a lo largo de todo el año. En consecuencia, el efecto dilución podría estar siendo 

producido por la incorporación de sólidos con baja capacidad de acumular COPs. De esta forma 

se estarían acumulando sólidos con pocos COPs desde primavera hasta el otoño y luego se 

eliminarían los sólidos pero no los COPs entre otoño y primavera (Figura 11). 

Sin embargo, la ocurrencia exclusiva del proceso de dilución por incorporación de sólidos con 

bajo contenido de COPs debería manifestarse en un aumento y disminución de las 

concentraciones de todos los congéneres por igual. En cambio, la abundancia relativa de los 

diferentes congéneres de PCBs varió a lo largo del año. La proporción de PCBs menos 



 

 

halogenados fue mayor en los meses donde las concentraciones fueron menores y los más 

halogenados en la situación inversa (Figura 12).  

Por su parte, esta variación en la abundancia relativa de los compuestos sí podría ser explicada 

por la excreción mediante la gametogénesis y desove, por la eliminación selectiva de PCBs. Los 

congéneres menos halogenados y con mayor movilidad se incorporarían a los gametos 

asociados a lípidos y otras reservas energéticas y serían eliminados durante el desove entre 

primavera y otoño. Además, al ser los más solubles en agua y más biodisponibles, es esperable 

que puedan ser incorporados rápidamente desde el ambiente durante los meses comprendidos 

entre otoño y primavera. Mientras tanto, los PCBs más halogenados, es decir aquellos más 

recalcitrantes y con mayor coeficiente de partición octanol-agua (KOW) tendrían una movilidad 

menor dentro del organismo y serían eliminados a una tasa menor, manteniéndose adsorbidos 

en los tejidos de los organismos. Además, por sus características físico-químicas, serían 

absorbidos a una tasa menor desde el ambiente. Este comportamiento ha sido observado por 

otros autores que analizaron el comportamiento de los COPs en los mejillones (Jin et al., 2008; 

Milun et al., 2016). 

3.2 Contaminantes orgánicos persistentes en el sedimento 
 

En todas las muestras de sedimentos superficiales intermareales del estuario de Bahía Blanca se 

detectó al menos un contaminante orgánico persistente. Se detectaron PCBs en todas las 

muestras y los DDTs y HCHs fueron detectados en el 73% y 20% de las muestras. Mientras tanto, 

los PBDEs no fueron detectados en ninguna muestra.  

En relación a las concentraciones promedio, la sumatoria de todos los COPs analizados fue 0,289 

ng/g peso seco (p.s.) (SD: 0,17), mientras que las sumatorias de PCBs, DDTs, HCHs y PBDEs fueron 

0,185, 0,084, 0,020 y <0,01, respectivamente. En consecuencia, los PCBs representaron el 64% 

de la sumatoria de COPS, mientras que los DDTs, HCHs y PBDEs representaron el 29%, 7% y 0 % 

respectivamente.  

3.2.1 Evolución temporal de los contaminantes orgánicos persistentes en el 

estuario de Bahía Blanca 
 

Estos niveles fueron similares a los hallados recientemente en otras investigaciones en el área 

de estudio (Tabla 4).  Los resultados fueron casi idénticos a los determinados por el RECETOX 

(Universidad Masaryk, Brno, República Checa) en muestras de sedimentos costeros del estuario 

de Bahía Blanca recolectados en 2022 en el marco de un proyecto internacional llevado adelante 

por el IADO y RECETOX para analizar la contaminación por plásticos de las marismas del estuario 



 

 

y su rol como vectores de contaminantes orgánicos persistentes (Girones et al. En preparación). 

Además, los niveles de DDTs fueron similares a los reportados por Oliva et al. (2022) en muestras 

de sedimentos de canales de navegación recolectadas en 2017 y 2018 analizado mediante un 

cromatógrafo gaseoso acoplado a un detector de captura de electrones (GC-ECD). Los niveles 

de HCHs fueron similares a los hallados por Díaz-Jaramillo et al. (2018) en sedimento costeros 

muestreados en 2014, pero los DDTs fueron un orden de magnitud menores a los informados 

por este trabajo. Mientras tanto, los estudios con más de 10 años de diferencia, han mostrado 

valores más altos de COPs que lo observados en este estudio (Tabla 4).  

 

 

 

Tabla 4. Niveles de DDTs, HCHs, PCBs y PBDEs en sedimentos del área de estudio reportados en estudios 
previos.  

Año de 

muestreo 

DDTs HCHs PCBs PBDEs 
Referencias 

Media Rango Media Rango Media Rango Media Rango 

2017-2018 0,08 <0,01-0,21 0,02 <0,01-0,14 0,19 0,02-0,39 <0,01  Esta tesis 

2020 0,14 0,08-0,22 0,03 0,01-0,11 0,31 0,18-0,45   Girones et al., en prep. 

2017 0.13* <0.01-0.5       Oliva et al. 2022 

2014 0.87a 0.22-1.53 0.04 0.03-0.04 0,69 0,66-0,72   Díaz-Jaramillo et al. 2018 

2014 0,96* 0.26-6.09 0.63* 0.41-0.88     Tombesi et al. 2018 

2011     1,17* 0,61-17,6 0,02 <0,01-0,07 Tombesi et al. 2017 

2005-2009 0.98 <DL-3.2 2.17 <DL-8.03     Arias et al. 2011 

2005-2006     24,16 1-160   Arias et al. 2013 

2000 0.96  1.61      Menone et al. 2004 

1980-1981 <0.3  7.55      Sericano y Pucci 1984 

*. Mediana 
a. Suma de 6 congéneres de DDT (p,p'-DDT, o,p'-DDT, p,p'-DDE, o,p'-DDE, p,p'-DDD y o,p'-DDD) 

 

La evolución temporal de las concentraciones de DDTs, HCHs y PCBs mostró tendencias lineales 

negativas (R2: 0,6, 0,36 y 0,67, respectivamente; Figura 15). Este comportamiento estaría 

indicando que las medidas de gestión de COPs están siendo exitosa. Sin embargo, es esperable 

que en el futuro sigan detectándose estos químicos en los sedimentos por una combinación de 

resistencia a la degradación de los compuestos, sorción irreversible en el dominio condensado 

de la materia orgánica y la existencia de fuentes secundarias potenciales como basurales y 

suelos industriales, agrícolas y urbanos contaminados (ver introducción). 



 

 

 

Figura 15. Evolución temporal de las concentraciones de DDTs, HCHs, PCBs y PBDEs en sedimentos del 
estuario de Bahía Blanca a partir de la información en la Tabla 4. 

3.2.2 Comparación con otras partes del mundo 
 

En relación a los niveles de COPs hallados en otros estuarios y zonas costeras del mundo, los 

niveles hallados en los sedimentos del estuario de Bahía Blanca fueron relativamente bajos 

(Figura 16 y Tabla 5). Las concentraciones medias se ubicaron siempre en el cuartil 1, es decir, 

fueron inferiores al 75% de los valores promedios hallados en otras partes del mundo. Mientras 

tanto, los niveles máximos de PCBs y HCHs, es decir 0,14 y 0,39 ng/g p.s. se ubicaron en el cuartil 

2, es decir, fueron inferiores al 50% de las concentraciones globales, pero superiores al 25% 

(Figura 16).  

 

Figura 16. Concentraciones de DDTs, HCHs, PCBs y PBDEs en sedimentos de zonas costeras del mundo. La 
bisagra central representa la mediana, las bisagras inferior y superior representan el primer (Q1) y el 
tercer cuartil (Q3), y los bigotes reflejan el valor mínimo y máximo. La “x” representa el valor promedio. 

0

2

4

6

8

1995 2000 2005 2010 2015 2020 2025

n
g/

g 
p

es
o

 s
ec

o

0

2

4

6

8

10

1995 2000 2005 2010 2015 2020 2025

n
g/

g 
p

es
o

 s
ec

o

0

50

100

150

200

1995 2000 2005 2010 2015 2020 2025

n
g/

g 
p

es
o

 s
ec

o

PCBs

0

0.02

0.04

0.06

0.08

1995 2000 2005 2010 2015 2020 2025

n
g/

g 
p

es
o

 s
ec

o

PBDEs



 

 

Los círculos representan la concentración promedio de cada grupo de compuestos en los sedimentos de 
Bahía Blanca y las barras de error violeta muestran el rango de concentraciones. 
 

En relación a los ambientes costeros sudamericanos, las concentraciones fueron similares o 

inferiores al promedio regional. Las concentraciones de DDTs y HCHs fueron equivalentes a las 

halladas en las costas bonaerenses y patagónicas, en la Bahía de Babitonga (Brasil) y en la 

plataforma continental brasilera e inferiores a los de la Bahía de Paranaguá y Guajará (Tabla 5). 

Mientras que las concentraciones de PCBs fueron similares a las de los estuarios y bahías 

bonaerenses, patagónicas y brasileras, pero inferiores a las halladas en la plataforma continental 

del sur de Brasil. Por último, los PBDEs estuvieron por debajo del límite de detección en las 

muestras de esta tesis, un límite muy bajo en relación a los estándares globales, por lo que las 

concentraciones fueron muy bajas en relación a otras partes del mundo. Estos niveles serían 

similares a los hallados en la costa argentina y chilena (Commendatore et al., 2018; Pozo et al., 

2015; Tombesi et al., 2017).  

 

Tabla 5. Concentraciones medias y rango de DDTs, HCHs, PCBs y PBDEs en sedimentos costeros de otras 
partes del mundo expresadas en ng/g peso seco. 

Zona de estudio 
DDTs HCHs PCBs PBDEs   

Media Rango Media Rango Media Rango Media Rango Referencias  

Sudamérica          

Estuario de Bahía Blanca, 

Argentina 

0,08 <0,01-0,21 0,02 <0,01-0,14 0,19 0,02-0,39 
<0,01  Esta tesis 

Laguna costera Mar Chiquita, 
Argentina 

0,305* 0,3-0,31 0,02 0,01-0,03 0,2 0,17-0,23     Díaz-Jaramillo et al. 2018 

Estuario del río Quequén, 
Argentina 

0,28* 0,18-0,38 0,05 0,03-0,07 0,47 0,4-0,54     Díaz-Jaramillo et al. 2018 

Bahía Samborombón, Argentina 0,55* 0,4-0,7 0,075 0,03-0,12 0,78 0,64-0,92     Díaz-Jaramillo et al. 2018 

Bahía San Blas, Argentina <LD* <LD-0,11 0,06* <LD-0,43 0,40* 0,02-0,88 0,08 <LD-0,65 Commendatore et al. 2018 

Golfo San Jorge, Argentina 0,02* <LD-0,90 0,14* 0,06-0,22 0,04* 0,01-1,57     Commendatore et al. 2015 

Plataforma continental de Brasil 0,11* 0,08-0,83     2,33 (7) 0,41-5,09     Santos et al. 2020 

Estuario Paranaguá, Brasil 0,92* <LD-1,89 0,44* 0,24-12,99 0,1* (7) <LD-5,92     Rizzi et al. 2017A 

Bahía Babitonga, Brasil 0,28* <0,1-115,03 <0,1*  <0,1-1,2 <0,09* <0,09-6,42     Rizzi et al. 2017B 

Bahía Guajará, Brasil 1,295* 1,22-1,37 2,135 0,22-4,05 0,16 (51) <LD-0,33     Neves et al. 2018 

Europa/ Mar Mediterráneo                   

Bahía Edremit, Mar Egeo, Turquía   <0,8           Darilmaz et al, 2019 

Estuario del río Tiber, Italia - 0,28-3,86 0,49 0,07-1,71 27,69 3,73-54,92     Montuori et al. 2016 

Delta del río Ródano, Francia 11,5* 8,95-29 1,15* 0,3-1,65 28* (7) 22-38     Salvadó 2013 

Golfo de León 3,6* 0,17-16 0,34*  0,03-2 6,75* (7) 1,3-23     Salvadó 2013 

Costas de Portugal 5,38 0,07-14,3 5,4 0,1-15,8         Carvalho et al. 2009 

Asia                   

Bahía Hangzhou, Zhejiang, China        1,13 (9) N/A    Fraser et al., 2020 

Zhangzhou, Fujian, China            11,1 (8) 6,1-15,5 Chai et al., 2019a 

Estuario del río Jiulong, China 52 (8) 21–84    1,4 (22) 0,52–2,5    Zhang et al., 2019 



 

 

Zhuhai, Shantou y Shenzhen, 

Guangdong, China  
      20,24 (19) 3,03-41,33 

 
  Zhao et al., 2012 

Shantou, Guangdong, China        N/A (41) 0,04-0,63 N/A (14) 6,1-180 Ren et al., 2019 

Shantou, Guangdong, China            39,1 (10) 19-68,5 Liu et al., 2017 

Shenzhen, Guangdong, China            N/A (16) 46,4-119 Hu et al., 2020 

Hong Kong            N/A (8) 0,5-112 Zhu et al., 2014c 

Guangzhou, Guangdong, China.            61,2 (16) 17,5-216,1 Hu et al., 2019 

Zhuhai, Guangdong, China.            20,3 (16) 6,97-53,1 Hu et al., 2019 

Shenzhen, Guangdong, China.            72,2 (16) 46,4-119,4 Hu et al., 2019 

Shenzhen, Guangdong, China.            N/A (8) 28,1-361,7 Zhou et al., 2019 

Guangzhou, Guangdong, China.            14,1 (16) 1,25-36,3 Zhang et al., 2015a 

Zhuhai, Guangdong, China.            24,1 (16) 7,37-70,2 Zhang et al., 2015a 

Shenzhen, Guangdong, China.            143 (16) 82,3-206 Zhang et al., 2015a 

Nansha, Guangdong, China N/A (6) 5,61–7,50       135,6 (18) N/A Wu et al.,  2015, 2017 

Shenzhen, Guangdong, China            73,4 (8) 43,8-112,1 Chai et al., 2019a 

Shenzhen, Guangdong, China            1404,5 (8) N/A Chai et al., 2019b 

Qi'ao Island, Guangdong, China            36,5 (18) N/A Wu et al., 2016 

Shenzhen, Guangdong, China            47,0 (8) N/A Chai et al., 2019b 

Shenzhen, Guangdong, China            4,8 (7) N/A Chai et al., 2019b 

Shenzhen, Guangdong, China            81,4 (8) N/A Chai et al., 2019b 

Zhanjiang, Guangdong, China            5,6 (8) 4,1-7,9 Chai et al., 2019a 

Dongzhaigang, Hainan, China            4,3 (8) 3,2-6,6 Chai et al., 2019a 

Dongfang, Hainan, China            2,1 (8) 1,7-2,4 Chai et al., 2019a 

Hainan Island, China 2,84 (6) 1,14-6,82    0,17 (29) 0,08-0,23 0,71 (10)  0,08-2,92 Qiu et al., 2019a,b 

Fangchenggang, Guangxi, China            6,3 (8) 3,1-9,7 Chai et al., 2019a 

Mumbai, India 0,53 (3) N/A            Shete et al., 2009 

Sundarban, Bahía de Bengala, 

India 
1,93 (6) <LD-2,8 ND N/A 1,7 (182) <LD-2,58 

 
  

Zanardi-Lamardo et al., 

2019 

Fangchenggang, Guangxi, China            6,3 (8) 3,1-9,7 Chai et al., 2019a 

Sundarban, Bahía de Bengala, 

India 
1,93 (6) <LD-2,8 ND N/A 1,7 (182) <LD-2,58 

 
  

Zanardi-Lamardo et al., 

2019 

Rio Krishna, India N/A (1) 1,02-3,02    N/A 1,94-5,21    Kalyani et al., 2016 

Singapur 0,77 (3) N/A 0,011 N/A 0,683 (25)  N/A 0,031 (5)  Zhang et al., 2015b 

Costa de China 18,65  0,27-209,2 0,36  0,15-1,37     Lv et al.  2020 

Estuario Yangtze, China 0,96 <LD-5,1 3,352 <LD-22,4 20,3 (9) <LD-63     Adeleye et al. 2016 

Estuario del río Zhang, China 0,66* <LD-4,74 0,24 0,01-0,91         Chen et al. 2020 

Bahía Hangzhou, China 1,45* 0,40-5,1 2,94 0,50-12,9         Adeleye et al. 2016 

Bahía Guanghai, China 0,15* 
0,042-

0,219 
0,18 0,09-0,275         Haijun et al. 2019 

Estuario Hooghly, India 1,82 0,09-13,31 0,20 0,095-0,56 0,92 0,28-7,72     Mitra et al. 2019 

Estuario Cochi, India 19,97 <LD-195,7 1,55 <LD-18,46         Akhil y Sujatha 2014 

Estuarios de Vientam 3,9 0,44-26,7 3,00 0,49-22,6  349,5 (6) 9,72-3730 94,2  11,7-311 Tham et al. 2019 

Estuario Cua Dai, Vietnam 3,12 1,14-8,12 2,64 0,49-8,64 121,47 (7) 24,71-329,65     Nguyen et al. 2019 

África                   

Estuario del río Congo, RD Congo 0,57* 0,15-4,37 <0,05* - 1084,27* (7) 
463,92-

4687,46 
<0,1*   Suami et al. 2020 

Estuario del río Nilo, Egipto 3,10a <LD-3,91 3,61 2,87-4,65 1,45 (20) 0,98-2,03     Abbassy 2018 



 

 

Humedal iSimangaliso, Sudáfrica 138,14 35,85-259,9 95,80 27,4-282,9         
Buah-Kwofie y Humphries 

2017 

Isla Unguja, Tanzania 4,87 1,2-12,86 4,65 <LD-14,6         Mwevura et al. 2020 

América del Norte y Central y Océano Ártico                

Bahía San Francisco, Estados 

Unidos 
4,05 <LD-30,21 0,03 <LD-0,075         SFEI 2014 

Bahía Jobos, Puerto Rico 0,14 0,02-0,52 0,10 <LD-0,435 1,43* (7) 0,27-22,2     Huber 2018 

Kongsfjorden, Svalbard, Noruega   0,03           Ma et al, 2015 

Mar de Bering  0,49   0,34 0,19–0,56         Jin et al. 2017 

(n): número de compuestos que componen la sumatoria 

*: mediana  
<LD: menor al límite de detección 

N/A: “No Aplica” o valores no informados. 
 

3.2.3 Calidad ambiental y riesgo ecológico asociado a los COPs 
 

A fin de evaluar los riesgos ecológicos asociados a la contaminación por contaminantes 

orgánicos persistentes en el estuario de Bahía Blanca, se utilizaron guías internacionales de 

calidad de sedimentos (SQG). Los SQG se basan en una recopilación de datos sobre análisis 

químicos de los contaminantes y sus efectos sobre los organismos acuáticos y el medio 

ambiente, y se utilizan con frecuencia para realizar una evaluación inicial de la toxicidad de los 

sedimentos en ausencia de datos de efectos biológicos directos (Batley, 1997). En esta tesis, 

utilizamos tres conjuntos de guías de calidad de sedimentos (SQG): la publicada por Long et al. 

(1995), las guías de calidad ambiental de Canadá (CEQG; CCME, 2002) y el sistema de 

clasificación de calidad ambiental noruego (NEQCs; Bakke et al., 2010). Los dos primeros SQGs 

delinean tres rangos de concentración de ecotoxicidad para un contaminante definidos por los 

siguientes límites: “efectos de bajo rango” (ERL) y “efectos de mediano rango” (ERM), en el caso 

de Long et al. (1995), y “pautas canadienses provisionales de calidad de sedimentos” (ISGQ) y 

“niveles de efectos probables” (PEL), en el caso del CEQG (CCME, 2002). Los  valores menores 

ERL/ISQG indican que los efectos biológicos serían raros; entre los valores ERL/ISQG y ERM/PEL 

podrían presentarse efectos biológicos ocasionales, y mayores que ERM/PEL indican que los 

efectos biológicos podrían ser frecuentes. Mientras tanto, el NEQCs establece 4 categorías de 

acuerdo al efecto que producirían las distintas concentraciones sedimentarias de COPs y el 

tiempo de exposición a las mismas: Sin efectos tóxicos (Clase I); Efectos tóxicos después de la 

exposición crónica (Clase II); Efectos tóxicos después de una exposición a corto plazo (Clase III); 

y Efectos tóxicos agudos severos (Clase IV). 

Los niveles medios y máximos de DDTs, HCHs, PCBs y PBDEs en sedimentos del estuario de Bahía 

Blanca se ubicaron en las categorías más bajas de cada sistema de clasificación, es decir, el ERL 



 

 

de Long et al. (1995), ISQG de CEQG y Clase I de NEQCs (Tabla 6). En consecuencia, los efectos 

tóxicos en la biota asociados a estos compuestos serían raros o inexistentes.  

 

Tabla 6. Evaluación del riesgo ecológico asociado a las concentraciones promedio, medianas y máximas 
de COPs en los sedimentos del estuario de Bahía Blanca. Los sistemas de clasificación utilizados fueron la 
publicada por Long et al., (1995), la guía de calidad ambiental de Canadá (CEQG) y la noruega (NEQCs). 

  Long et al., 1995 CEQG  NEQCS  Concentraciones ng/g p.s. 

  ERL ERM ISQG PEL I II III IV Promedio mediana Máximo 

DDTs 1.58 46.1 3.89 4.77 <20 20-490 490-4900 >4900 0,08 0,08 0,21 

p,p′-DDD   1,22 7,81     0,05 0,06 0,10 

p,p′-DDE 2.2 27 207 374     0,03 0,03 0,11 

p,p′-DDT 1 7 1.19 4.77     0,01 <0,01 0,11 

γ-HCH   0.32 0.99 <1,1 1,1-2,2 2,2-11 >11 0,02 <0,01 0,14 

PCBs 22.7 180 21,6 188,8 <17 17-190 190-1900 >1900 0,19 0,17 0,40 

PBDEs     <62 62-7800 7800-16000 >16000 <0,01 <0,01 <0,01 

 

 

3.2.4 Distribución espacial de los COPs en los sedimentos 
 

En relación a la distribución espacial de los COPs en los sedimentos del estuario, en general hubo 

poca variación en las concentraciones de todas las muestras, siendo las diferencias entre sitios 

estadísticamente no significativas (p > 0,05). Sin embargo, al comparar las medianas se pudo 

observar que los PCBs se hallaron en mayores concentraciones en sedimentos cercanos a la zona 

portuaria e industrial, fueron intermedias cerca de la descarga del canal Maldonado y el basural 

clandestino “la quema” y fueron más bajas en el puerto cuatreros, es decir, cerca de la cabecera 

del estuario y lejos de las zonas más impactadas por las actividades urbano-industriales (Figura 

17). Mientras tanto, los DDTs se hallaron en mayores concentraciones en sedimentos del puerto 

cuatreros (Figura 17), cercano a la desembocadura del río Sauce Chico, el principal afluente del 

estuario de Bahía Blanca que descarga el agua de una gran cuenca hidrográfica con importante 

explotación agrícola-ganadera. Los HCHs y PBDEs mostraron medianas menores al límite de 

detección, por lo que la comparación entre sitios no pudo realizarse.  



 

 

 

Figura 17. Distribución espacial de las concentraciones medianas y desvío estándar de HCHs, DDTs, PCBs 
y PBDEs en sedimentos del estuario de Bahía Blanca en los tres sitios de muestreo (M1, M2 y M3) 
 

En relación a la composición de los grupos de compuestos, se puede mencionar que el DDT, 

como compuesto parental, fue detectado únicamente en el sitio 1, cerca de la desembocadura 

del río Sauce Chico. Su presencia podría sugerir un uso e ingreso reciente al sistema. Sin 

embargo, de acuerdo a la literatura científica, cuando la relación de las concentraciones 

DDT/metabolitos (DDE y DDD) es menor a 1, como en este estudio (Figura 18) significa que las 

concentraciones halladas provienen principalmente del uso pretérito de este pesticida y los 

ingresos actuales serían despreciables. Además, otro ratio utilizado para evaluar la evolución 

temporal y comportamiento ambiental de los DDTs es la relación entre los dos metabolitos 

principales, p,p’-DDE y p,p’-DDD, que sugiere que las vías de degradación principales se 

producirían en condiciones aeróbicas cuando la relación DDE/DDD es mayor a 1 y en condiciones 

anaeróbicas cuando es menor a 1. Según los resultados de esta tesis, en los 3 sitios predominaría 

la degradación aeróbica (Figura 18). Esta información coincide con lo hallado por otros estudios 

en la zona costera del estuario de Bahía Blanca y es esperable por tratarse de un ambiente 

intermareal que alterna condiciones aeróbicas con condiciones anaeróbicas (Oliva et al., 2022).  



 

 

 

Figura 18. Abundancia relativa de p,p’-DDT, p,p’-DDE y p,p’-DDD en la sumatoria de DDTs en sedimentos 
del estuario de Bahía Blanca de acuerdo a los sitios de muestreo (M1, M2 y M3) 

 

Mientras tanto, la composición de los PCBs varió según el sitio de muestreo, mostrando mayores 

abundancias relativas de los PCBs más clorados en la zona industrial-urbana (sitio M3) y el 

basural clandestino “la quema” (sitio M2; Figura 19). Este patrón coincide con lo observado por 

otros investigadores en sedimentos de otras partes del mundo (DeBruyn et al., 2009; Zhao et 

al., 2010) y es esperable considerando las características fisicoquímicas de los distintos 

congéneres explicadas en la introducción de esta tesis. Los PCBs más halogenados tienen KOW 

más altos, por lo que se suelen adsorber en las partículas y son casi insolubles en agua. En 

consecuencia, una vez que se adsorben en las partículas difícilmente se desorban y el transporte 

dentro del estuario estará condicionado por la dinámica de partículas. Las partículas más gruesas 

suelen precipitar cerca de las descargas al estuario, mientras que las partículas muy finas y 

coloides pueden transportarse largas distancias desde la fuente, incluso pueden ser exportadas 

hacia el Océano Atlántico. Considerando que la granulometría de los sedimentos fue muy 

parecida entre los tres sitios, podemos asumir que todos los sitios estarían bajo las mismas 

condiciones respecto a la dinámica de partículas. En consecuencia, una mayor concentración de 

PCBs cerca de las zonas industriales y urbanas (Figura 17) y, a su vez, una mayor abundancia 

relativa de congéneres altamente halogenados (Figura 19), indicarían que estas zonas 

constituyen una de las fuentes más importantes de estos químicos al estuario de Bahía Blanca.   
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Figura 19. Abundancia relativa de PCB-153, -138, -101, -52 y -28 en la sumatoria de PCBs en sedimentos 

del estuario de Bahía Blanca de acuerdo a los sitios de muestreo (M1, M2 y M3) 

 

3.3 Contaminantes orgánicos persistentes en material particulado 

suspendido en el agua del estuario 
 

Las concentraciones de material particulado suspendido variaron entre 0.04 y 0.25 g/L. Los 

niveles de MPS variaron relativamente poco en el sitio 3, sobre el canal principal, mientras que 

fueron muy variables en el sitio 1 y 2. Las concentraciones fueron mayores en verano en todos 

los sitios y el sitio 2 fue el que mostró mayores concentraciones promedio. 

   

Figura 20. Concentración del material particulado suspendido en el agua del estuario de Bahía Blanca en 
distintas estaciones del año (C2: invierno 2017; C3: primavera 2017; C4: verano 2018; C5: Otoño 2018) y 
sitios de muestreo (M1, M2 y M3). 
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En relación a los contaminantes orgánicos persistentes, los únicos compuestos detectados en el 

material particulado suspendido fueron el lindano y el PCB 28. El primero es el compuesto más 

hidrosoluble de todos los COPs analizados con una solubilidad en agua de 7,3 mg/L y un Log KOW 

de 3,7. Mientras tanto, el PCB-28 es el más hidrosoluble de los PCBs analizados, la serie de 

compuestos más abundante en mejillones y sedimentos en la zona de estudio.  

El lindano (γ-HCH) se registró en el sitio 2 en primavera y en el sitio 3 en verano con 

concentraciones de 0,77 y 0,84 ng/L (5,03 y 5,09 ng/g MPS), respectivamente, y el resto de las 

muestras mostraron concentraciones menores a 0.6 ng/L y 3.5 ng/g de MPS. 

El PCB 28 se detectó en todas las muestras con concentraciones que variaron entre 0,08 y 1,10 

ng/L (MPS) y 0,89 y 9,48 ng/g de MPS, siendo la concentración promedio 0,55 ng/L (SD: 0.32) y 

4,78 ng/g MPS (SD: 2.61) (Figura 21).  

En la Figura 21 se observa que los resultados fueron muy variables, propios de una matriz como 

el agua. Además, se puede ver que el γ-HCH se detectó únicamente cuando las concentraciones 

de los PCB 28 fueron las más altas (>1 ng/L). También se puede ver que en el sitio 1, la diferencia 

entre las concentraciones en el MPS expresadas en peso seco vs litros de agua filtrados fue muy 

amplia a lo largo del año, debido, principalmente a la gran variación estacional de la carga de 

sólidos suspendidos en este sitio (Figura 20), en cambio en el sitio 2 y, especialmente, en el sitio 

3 las concentraciones expresadas en ambos sentidos fue similar a lo largo del año. En ambos 

sitios, las concentraciones (ng/g MPS y ng/L de agua filtrada) de PCB-28 ascendieron de invierno 

a verano y disminuyeron de verano a invierno (Figura 21). Este fenómeno podría estar asociado 

a diversos procesos que deben estudiarse en profundidad, como la resuspensión, la 

bioturbación (dada principalmente en primavera y verano por acción de cangrejos), la 

turbulencia y los cambios en la salinidad y la temperatura que afectan especialmente la 

solubilidad en agua y la partición entre las distintas fases involucradas como el agua y el material 

particulado suspendido (Ciffroy, 2018). 



 

 

 

Figura 21. Concentración de γ-HCH y PCB-28 en material particulado suspendido expresado en ng/Litro 

de agua filtrada (eje 1) y ng/g de MPS peso seco (eje 2) en el agua del estuario de Bahía Blanca en distintas 
estaciones del año (C2: invierno 2017; C3: primavera 2017; C4: verano 2018; C5: Otoño 2018) y sitios de 
muestreo (M1, M2 y M3). 

 

La predominancia del γ-HCH entre los HCHs adsorbidos en el MPS también fue observada por 

Galvao et al. (2014) en un estudio realizado en la Bahía de Guanabara, Bahía Ilha Grande y Bahía 

Sepetiba, Río de Janeiro, Brasil. En dicho estudio, las concentraciones del γ-HCH variaron entre 

0,76 y 1,38 ng/g MPS, es decir, inferiores a el límite de detección de este estudio (3,5 ng/g MPS) 

y a las concentraciones de las muestras donde fue detectado (5,03 y 5,92 ng/g MPS).  

Entre los PCBs, el PCB-28 fue el más abundante en la Bahía Sepetiba y la Bahía Ilha Grande, las 

dos bahías menos impactadas del estudio. Mientras tanto, la Bahía de Guanabara, la más 

impactada, mostró niveles similares en todos los compuestos. En ese estudio, las 

concentraciones del PCB-28 variaron entre 0,22 y 3,69 ng/g MPS mientras que en Bahía Blanca 

variaron entre 0,8 y 9,4 ng/g MPS y en promedio las concentraciones en Bahía Blanca fueron el 

doble que los informados para MPS de las costas de Río de Janeiro, Brasil. 

Los DDTs no fueron detectados en ninguna muestra del estuario de Bahía Blanca (<1,4 ng/g 

MPS), mientras que los niveles hallados en Brasil variaron entre 0,82 y 73,6 ng/g MPS, es decir 

que los niveles de DDTs en Bahía Blanca serían menores a los de la costa de Río de Janeiro, Brasil. 

Otro lugar donde se analizó la presencia de contaminantes orgánicos persistentes, 

particularmente HCHs y DDTs, en el material particulado suspendido fue el estuario de Yangtzé 

(Liu et al., 2008) y la bahía de Xiangshan (Li et al., 2012), ambos en China. En ninguno de los dos 

estudios el γ-HCH fue el congénere más abundante de los HCHs, excepto en algunas muestras y 

tanto los HCHs como los DDTs fueron hallados en mayores concentraciones que las de este 
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estudio y el de las costas de Río de Janeiro (Galvao et al., 2014). Lo que muestra una marcada 

diferencia en el uso histórico y actual de estos plaguicidas entre Sudamérica y China.  

3.4 Relación entre mejillones, sedimento y agua (MPS) 
 

Las concentraciones en base peso seco de todos los compuestos se compararon entre las 

distintas matrices. En la Figura 22 y Figura 23 se presenta la comparación de la sumatoria de 

PCBs y DDTs y su composición en sedimento y mejillones en cada sitio de muestreo y estación 

del año. No se graficó la comparación de las concentraciones de PBDEs y HCHs entre las matrices 

ya que no se encontraron cantidades detectables en el sedimento y los mejillones 

respectivamente. El análisis de las correlaciones de Spearman entre las concentraciones de los 

21 analitos y las sumatorias de cada grupo de compuestos indicó que no hubo correlación entre 

las concentraciones en sedimento, mejillones y agua para ningún compuesto (Spearman p > 

0,05).   

 

Figura 22. Concentración (ng/g peso seco) de la sumatoria de PCBs y abundancia relativa de PCB-28, -52, 
-101, -118, -138, -155 y -182 en sedimentos (S) y mejillones (M) del estuario de Bahía Blanca según el sitio 
de muestreo (M1, M2 y M3) y la estación del año (C1: Otoño 2017; C2: Invierno 2017; C3: Primavera 2017; 
C4: Verano 2018; C5: Otoño 2018) 

 



 

 

 

Figura 23. Concentración (ng/g peso seco) de la sumatoria de DDTs y abundancia relativa de p,p’-DDT, 
p,p’-DDD y p,p’-DDE en sedimentos (S) y mejillones (M) del estuario de Bahía Blanca según el sitio de 
muestreo (M1, M2 y M3) y la estación del año (C1: Otoño 2017; C2: Invierno 2017; C3: Primavera 2017; 
C4: Verano 2018; C5: Otoño 2018) 

 

Para analizar la transferencia de contaminantes orgánicos persistentes desde el ambiente hacia 

la biota y la cadena trófica, es decir el proceso de bioacumulación, se utilizó un parámetro 

frecuentemente utilizado en la literatura científica, el factor de acumulación biota-sedimento 

(BSAF por sus siglas en inglés). Este parámetro, se calcula utilizando la siguiente ecuación 

(Iannuzzi, 2011): 

 BSAF =
𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑐𝑖𝑜𝑛 𝑒𝑛 𝑏𝑖𝑜𝑡𝑎 (𝑏𝑎𝑠𝑒 𝑙í𝑝𝑖𝑑𝑜)

𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑐𝑖ó𝑛 𝑒𝑛 𝑠𝑒𝑑𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜 (𝑏𝑎𝑠𝑒 𝐶𝑎𝑟𝑏𝑜𝑛𝑜 𝑂𝑟𝑔á𝑛𝑖𝑐𝑜)
 

El contenido de carbono orgánico en el sedimento se estimó a partir del contenido de materia 

orgánica considerando que el CO representa aproximadamente el 56% de la misma (Mackay et 

al, 2006). Mientras que el contenido de lípidos se obtuvo utilizando un método QUECHERs (ver 

Capítulo 2). En el caso de concentraciones debajo del límite de detección se consideró el valor 

del límite de detección para el cálculo de BSAF. 

Se observó que los DDTs totales fueron, en general, más abundantes en mejillones que en 

sedimentos (Figura 23). Sin embargo, el DDT solo se detectó en una muestra de sedimentos, por 

lo que es inapropiado comparar ambas matrices con tan baja frecuencia de detección. En 

cambio, el DDD y DDE fueron frecuentemente detectados al menos en alguna de las dos 

matrices. 

El DDE se detectó en casi todas las muestras de sedimentos y mejillones. En este caso, la 

mediana de los BSAF fue 15,2 (promedio 14,4) y variaron entre 5,6 y 21,6. Los BSAF mayores a 

1 (de acuerdo a la ecuación 1 y 2) indicaron que los DDE se bioacumulan en los mejillones del 

estuario de Bahía Blanca, es decir, que los organismos están absorbiendo DDE del ambiente y lo 

eliminan a una tasa menor a la que lo acumulan.  



 

 

El DDD, en cambio, se detectó en los sedimentos con una frecuencia del 60% y no se detectó en 

los mejillones. Las concentraciones menores al límite de detección en los mejillones podrían 

deberse a que estos animales habitan en la columna de agua, una zona altamente oxigenada. 

Como se ha dicho en la introducción, este compuesto se forma a partir de la degradación del 

DDT en condiciones anaeróbicas, las cuales se dan principalmente en los sedimentos por lo que 

es esperable que, por su elevado KOW, quedando adsorbidos allí irreversiblemente o hasta su 

metabolización completa. En otro estudio de nuestro grupo de investigación sobre plaguicidas 

organoclorados en peces, se observó un patrón similar: la relación DDE/DDD fue mayor a 1 en 

peces y menor a 1 en sedimentos, y se sugirió que se debería a las razones anteriormente 

expuestas (Oliva et al., 2022). De todas formas, este proceso debe estudiarse en profundidad en 

el futuro. 

 

Los PCBs también fueron, en general, más abundantes en mejillones que en sedimento. La de 

los BSAF de los PCBs fue 3,12 (promedio 3,6) y variaron entre 0,6 y 8,4. Sin embargo, los BSAF 

fueron diferentes según el compuesto. Estos se ordenan de mayor a menor de la siguiente forma 

según su mediana expresada entre paréntesis: PCB-28 (2,4), PCB-52 (8,05), PCB-101 (21,56), 

PCB-118 (29,7), PCB-153 (33,16), PCB-138 (47,9). El PCB 180 no se analizó porque la frecuencia 

de detección en ambas matrices fue muy baja. Los BSAF promedios se correlacionaron 

positivamente con el KOW de los distintos congéneres  de PCBs (Spearman 1,0; p <0,05), es decir, 

los compuestos más liposolubles e hidrofóbicos tuvieron mayor afinidad por los mejillones que 

por el sedimento. Este patrón coincidió con lo observado previamente por otros autores 

(Burreau et al., 2004; DeBruyn et al., 2009; Gustafsson et al., 1999; Pitt et al., 2016). DeBruyn et 

al. (2009) observaron que el Log BSAF de PCBs y PBDEs exhibió una relación parabólica respecto 

al Log KOW (Figura 24). Los compuestos con un Log KOW menor a 5.5 mostraron BSAF de entre 1 

y 3, mientras que los compuestos con un Log KOW mayor mostraron BSAF mayores a medida 

que ese parámetro aumentaba. Sin embargo, el máximo BSAF fue alcanzado por los compuestos 

con un Log KOW de ≈7, a partir del cual el BSAF comenzaba a descender hasta valores de 1 o 

menos en compuestos extremadamente hidrofóbicos como el BDE 209, con Log KOW de ≈10 

(Figura 24).  

La relación entre el Log KOW y el Log BSAF medianos de PCBs y DDE obtenidos en esta tesis 

coincide notablemente con los resultados publicados por DeBruyn et al. (2009), lo cual puede 

apreciarse en la Figura 24. Los BSAF menores en compuestos menos halogenados se explicarían 

por la capacidad de los organismos de eliminarlos (degradándolos o eliminándolos mediante 

orina o gametogénesis), mientras que los BSAF bajos de compuestos altamente halogenados se 

explicarían por la baja solubilidad en agua y movilidad hacia la columna de agua, además de su 



 

 

fuerte asociación a la materia orgánica del sedimento (DeBruyn et al., 2009). En el pico de la 

parábola se encuentran compuestos moderadamente halogenados, es decir recalcitrantes pero 

moderadamente disponibles para la biota. 

 

Figura 24. Adaptado de DeBruyn et al., 2009. El círculo rojo y los círculos azules representan al valor 
mediano de Log BSAF de DDE y PCBs de esta tesis en función del Log KOW, respectivamente. Mientras 
que los círculos negros y blancos representan los Log BSAF de PBDEs y PCBs en función del Log KOW de 
un sitio alejado 5,5 km de la descarga de agua cloacal analizada por DeBruyn et al., 2009. 

 

Los PBDEs fueron detectados en el 92% de las muestras de mejillones, pero no se detectó en 

ninguna muestra de sedimento y agua, por lo que fue difícil analizar la relación entre las tres 

matrices. En relación al BSAF, únicamente es posible afirmar que los BSAF del BDE-47 y BDE-100 

(los únicos congéneres detectados) fueron mayores a 1, indicando que los PBDEs se estarían 

bioacumulando en los mejillones. Estos resultados coinciden con todos los estudios revisados 

sobre PBDEs en mejillones, donde los BSAFs también son superiores a 1, excepto los BDE con 

KOW superiores a 10 como el BDE-209, no analizado en este trabajo (DeBruyn et al., 2009).  

Por último, al igual que para algunos congéneres de PCBs y el DDT, los BSAFs de los HCHs no se 

pudieron determinar porque la frecuencia de detección fue muy baja. Tan solo es posible 

destacar que en el sitio 2 y 3 durante el invierno de 2017, el BSAF del lindano (γ-HCH) fue inferior 

a 1 debido a que se detectó en el sedimento pero no en los mejillones. Valores de BSAF menores 

a 1 para el lindano son esperables debido a su Log KOW (3,7) si se tiene en cuenta el análisis de 

DeBruyn et al., (2009) y la Figura 24.  



 

 

3.5. Conclusiones 
 

Como se ha visto, a lo largo de este capítulo se han analizado diferentes aspectos relacionados 

con la contaminación por contaminantes orgánicos persistentes en el estuario de Bahía Blanca, 

incluyendo la variación espacial, estacional y temporal, el comportamiento y destino ambiental 

y el riesgo ecológico y sanitario. 

Sin embargo, el aspecto más relevante desde el punto de vista de la salud pública y ambiental, 

que es, en definitiva, lo que le confiere importancia al estudio de estos químicos en el ambiente, 

es que se han detectado compuestos químicos altamente tóxicos, bioacumulativos y 

persistentes en diferentes compartimentos ambientales del estuario, incluyendo, organismos 

que podrían ser consumidos por el ser humano y otras animales. 

Se detectaron compuestos organoclorados prohibidos hace más de 30 años, como los 

plaguicidas organoclorados DDT, lindano y HCH técnico y los bifenilos policlorados, los famosos 

químicos presentes en los transformadores eléctricos. También, se detectaron químicos 

similares pero de uso más reciente y utilizados con otro fin, principalmente, como retardantes 

de llama en plásticos, los PBDEs.  

Los PCBs fueron detectados en todas las matrices ambientales analizadas, incluyendo agua 

(material particulado suspendido), sedimentos y mejillones. Los DDTs se detectaron en 

mejillones y sedimentos, pero no en agua y los PBDEs solo se detectaron en los mejillones. 

Mientras tanto, el lindano se detectó en agua y sedimentos, pero no en mejillones.  

A pesar de su alta frecuencia de detección, afortunadamente, las concentraciones de PCBs, HCHs 

y DDTs han tendido a disminuir a lo largo de los últimos 20 años, mostrando una progresiva 

eliminación del estuario de Bahía Blanca. Los niveles detectados de todos los COPs analizados 

en todas las matrices fueron muy bajos en relación a los niveles guías sobre calidad ambiental y 

riesgo ecotoxicológico y fueron bajos en relación a otras zonas costeras del hemisferio norte, 

pero similares a las del resto de Sudamérica. Además, el riesgo asociado al consumo de 

mejillones del estuario de Bahía Blanca debido a los contaminantes orgánicos persistentes sería 

insignificante.  

En relación al comportamiento y destino ambiental de los COPs ha sido notable la ocurrencia de 

procesos largamente documentados en la literatura científica internacional, otorgándole 

robustez a esta tesis y permitiendo comprender que en el estuario de Bahía Blanca y su biota 

asociada ocurren fenómenos similares a los de zonas intensamente estudiadas, principalmente 

ubicadas en el hemisferio norte y países desarrollados. 



 

 

Uno de los procesos más destacados fue la bioacumulación de los COPs, el cual se analizó 

comparando las cargas de COPs en mejillones y en el ambiente (sedimento) utilizando el “Factor 

de acumulación biota-sedimento” (BSAF por sus siglas en inglés). A partir de este, se ha podido 

observar que los mejillones incorporaron una gran cantidad de COPs a una tasa mayor a la de su 

eliminación. Sin embargo, la bioacumulación varió considerablemente según las propiedades 

físico-químicas de cada compuesto, especialmente debido a su KOW, siendo los compuestos con 

log KOW cercano a 7 más bioacumulativos, disminuyendo hacia los extremos (Log KOW 4 y 10). 

Otro fenómeno destacable fue la potencial influencia del ciclo reproductivo de los mejillones 

sobre la variación estacional de las concentraciones de COPs. Es probable que los mejillones 

hayan acumulado COPs durante la gametogénesis y los hayan liberado al ambiente durante el 

desove, disminuyendo las concentraciones de COPs en su cuerpo, especialmente los menos 

halogenados. Sin embargo, otros procesos como el efecto dilución por crecimiento/tamaño 

podrían estar involucrados en la variación estacional de las concentraciones de COPs. 

En cuanto a la variación espacial en los niveles de COPs, se pudo observar que los tres sitios 

fueron muy parecidos tanto en concentraciones como abundancia relativa de los congéneres 

que componen cada serie de compuestos analizados. Las mayores diferencias estuvieron 

relacionadas con los PCBs en mejillones y sedimentos. Se observó que tanto las concentraciones 

de PCB totales como la abundancia relativa de los congéneres indicaron que el sitio más limpio 

fue el puerto Cuatreros, en las inmediaciones de General Cerri (M1), y los más impactados 

fueron el ubicado en el puerto de Bahía Blanca (M3) y el cercano al basural clandestino “La 

Quema” y desembocadura del canal Maldonado (M2). Mientras tanto, los DDTs se observaron 

en mayor concentración promedio en el Puerto Cuatreros (M1) y fue el único sitio donde se 

detectó la presencia del DDT parental. Este sitio está ubicado cerca de la desembocadura del 

principal afluente del Estuario de Bahía Blanca, el río Sauce Chico, que cuenta con una cuenca 

con intensa actividad agrícola-ganadera.  

 

Como consecuencia de estos hallazgos, resultó importante rastrear las fuentes de  

contaminación por COPs del estuario de Bahía Blanca. Así, en el siguiente capítulo analizamos la 

presencia de COPs y sus procesos asociados en los afluentes más importantes del estuario: el río 

Sauce Chico, el arroyo Napostá Grande y el canal Maldonado.  

 



 

 

CAPÍTULO 4. CONTAMINANTES ORGÁNICOS PERSISTENTES EN RÍO 

SAUCE CHICO Y ARROYO NAPOSTÁ GRANDE 
 

El río Sauce Chico y el arroyo Napostá Grande son los principales afluentes del estuario de Bahía 

Blanca en término de caudal. Estos cursos de agua nacen en las sierras de Ventania y atraviesan 

una zona altamente intervenida con diferentes usos del suelo. Entre estos se destacan zonas 

agrícolas, frutihortícolas y ganaderas (exclusivas o mixtas), áreas industriales que incluyen 

empresas de producción y manejo de combustibles y productos químicos y petroquímicos y 

áreas urbanas que incluyen zonas recreativas, educativas, residenciales y otras más específicas 

como basurales y plantas de tratamiento de aguas servidas, entre otras. Entonces, existen en 

sus cuencas diferentes fuentes potenciales de contaminación por contaminantes orgánicos 

persistentes que finalmente se descargan en el estuario de Bahía Blanca. Por este motivo, el 

objetivo para este capítulo fue rastrear la contaminación por estos compuestos analizando 

ambos cursos de agua desde su naciente hasta su desembocadura relacionando los resultados 

de los análisis químicos con el uso del suelo. Además, se buscó analizar el grado de 

contaminación, la biodisponibilidad de los compuestos y los procesos de bioacumulación a partir 

del estudio de los COPs en sedimentos y caracoles dulceacuícolas de la especie Chilina 

parchappii.  

Para facilitar la lectura, este capítulo iniciará describiendo las características físico-químicas del 

agua determinadas in-situ durante los muestreos, ya que podrían afectar la distribución espacial 

y bioacumulación de COPs y el desarrollo de los biomonitores escogidos. Así, la segunda parte 

de este capítulo estará enfocada en la relación de las variables físico-químicas del agua y los 

COPs con los caracoles dulceacuícolas escogidos como biomonitores. Por último, se realizará un 

análisis exhaustivo sobre la distribución espacial de los compuestos target en sedimentos a lo 

largo de ambos cursos de agua y su relación con el uso del suelo y riesgo ecotoxicológico. Para 

terminar se expondrán algunas conclusiones específicas sobre este capítulo.  

4.1 Caracterización físico-química del agua  
 

Como se ha dicho anteriormente, para esta tesis se han evaluado 5 sitios por curso de agua 

desde la cabecera de cuenca, en las sierras de Ventania hasta su desembocadura en el estuario 

de Bahía Blanca, a lo largo de muestreos estacionales (Figura 25). Por su naturaleza las 

características ambientales de los ríos fueron muy variables espacialmente, incluso dentro del 

mismo sitio de muestreo. Por ejemplo, en los sitios sobre la cuenca alta, los sedimentos eran 

mayoritariamente pedregosos, pero en algunas partes se acumulaban sedimentos más finos, 



 

 

especialmente en los lugares donde el agua tenía una velocidad menor. En la cuenca baja, los 

cursos de agua estaban encajonados natural o artificialmente, por lo que los sedimentos eran 

más homogéneos en todo el ancho del cauce. En la zona urbana, los cauces del canal Maldonado 

y el arroyo Napostá Grande (sitios N1 y N2 respectivamente) estaban profundamente 

intervenidos. El primero está canalizado y revestido con hormigón hasta algunos metros antes 

de su desembocadura en el estuario de Bahía Blanca, lugar donde se ubicó el sitio de muestreo 

N1. Mientras que el arroyo Napostá Grande está dragado y encauzado donde se ubica en el sitio 

N2.  

 

Figura 25. Mapa del área de estudio identificando los sitios de muestreo 

En términos de caudal el río Sauce Chico fue más caudaloso que el arroyo Napostá Grande. En 

la desembocadura en el estuario, el caudal promediado para 4 muestreos (estacionales) del río 

Sauce Chico fue 1,65 m3/s, variando entre 0,98 y 2,18 m3/s, y el del arroyo Napostá Grande más 

el del canal Maldonado fue 1,12 m3/s, variando entre 0,39 y 2,02 m3/s. Se observó un incremento 

gradual del caudal desde el sitio de muestreo en la cuenca alta hacia la desembocadura. Algunos 

días el caudal en la desembocadura ha llegado a duplicar el caudal de la cuenca alta y otros ha 

sido similar (Figura 26). Además, es notable la escasa variabilidad estacional en el caudal de la 

cuenca alta en relación a la gran variabilidad que ocurre en la cuenca media y baja. La zona más 



 

 

dinámica, en términos de variabilidad de caudal, fue la cuenca baja del arroyo Napostá Grande, 

donde se ubica la ciudad de Bahía Blanca y los cursos de agua son controlados mediante 

compuertas en el dique derivador del Parque de Mayo. Así es posible observar que durante 

mayo y agosto de 2017 el caudal fue mayor en el canal Maldonado (sitio N1) y en febrero y mayo 

de 2018 en el cauce natural del arroyo (sitio N2) (Figura 27). Esto se debió a la desviación del 

agua hacia el canal Maldonado por obras llevadas a cabo en el cauce natural del arroyo y 

posterior retorno a la normalidad.   

 

Figura 26.  Evolución espacial del caudal del río Sauce Chico (S5 al S1) y arroyo Napostá Grande (N5 al 
N1+N2) desde la cabecera de cuenca a la desembocadura durante muestreos en diferentes estaciones del 
año. 

 

Figura 27. Comparativa entre el caudal del canal Maldonado (N1) y arroyo Napostá Grande (N2) previo a 
su desembocadura en el estuario de Bahía Blanca en diferentes fechas de muestreo. 

El material particulado suspendido (MPS) aumentó linealmente desde la cabecera de cuenca 

hacia la desembocadura (Figura 28), observándose una correlación estadísticamente 

significativa con el caudal cuando se agruparon los datos por fecha de muestreo (Spearman p < 

0,05). Sin embargo, no hubo correlación entre ambas variables cuando se agruparon todos los 

datos, indicando que un mayor caudal no implica mayor ni menor concentración de MPS en el 

agua, al menos durante períodos secos.  
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Figura 28.  Evolución espacial de la concentración de material particulado suspendido (MPS) en el agua 
del río Sauce Chico (S5 al S1) y arroyo Napostá Grande (N5 al N1+N2) durante muestreos en diferentes 
estaciones del año. 

Otra variable importante para la química ambiental y la ecología es la salinidad del agua. En este 

estudio se observó que al igual que las otras variables, aumentó linealmente desde la cabecera 

de cuenca hasta la desembocadura y que fue mayor en el arroyo Napostá Grande, siendo 

especialmente alta en la desembocadura del canal Maldonado (Figura 29).  

  

Figura 29.  Evolución espacial de la salinidad en el agua del río Sauce Chico (S5 al S1) y el arroyo Napostá 
Grande (N5 al N1 y N2) durante muestreos en diferentes estaciones del año. 

4.2. Contaminantes orgánicos persistentes en caracoles dulceacuícolas 

4.2.1. Distribución espacial de COPs en caracoles 
 

Las características físico-químicas del agua afectan tanto el comportamiento ambiental de los 

contaminantes orgánicos persistentes como el desarrollo, supervivencia y  abundancia de los 

organismos utilizados para el monitoreo de los COPs, en este caso, caracoles de la especie 

Chilina parchappii. Estos caracoles fueron hallados únicamente en los sitios S4 y S5 (cuenca 

media-alta y alta del río Sauce Chico) y N3, N4 y N5 (cuenca baja, media y alta del arroyo Napostá 
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Grande; Figura 25). Es evidente, entonces, que estos animales prefieren aguas más cristalinas y 

salinidades menores que las halladas cerca de la desembocadura de ambos cursos de agua. 

Además, se ha propuesto que un factor limitante para el desarrollo de estos organismos es el 

contenido de oxígeno disuelto en el agua debido a que, si bien son animales pulmonados, no 

obtendrían el oxígeno a través del aire, sino que lo harían a través del agua (Martín, 1999). En 

consecuencia la temperatura del agua también sería un factor limitante. 

Estos caracoles dulceacuícolas se alimentan principalmente de diatomeas y partículas de 

detritos (Estebenet et al., 2002). Los detritos son partículas de materia orgánica en 

descomposición, mientras que las diatomeas son algas unicelulares que forman parte del biofilm 

que recubre plantas, rocas y sedimentos donde habitan los caracoles. Además, ingieren 

partículas de arena que ayudarían a la descomposición de las diatomeas (Estebenet et al., 2002)  

Así, las posibles rutas de exposición de los caracoles a los químicos de origen antrópico como los 

contaminantes orgánicos persistentes son el contacto epidérmico, la respiración y la 

alimentación. Las dos primeras rutas exigen casi exclusivamente que los COPs estén disueltos 

en el agua mientras que en la alimentación los COPs pueden estar disueltos en agua o 

incorporados en el alimento y asociados a partículas. En consecuencia, el uso de caracoles como 

biomonitores permite cuantificar indirectamente los COPs biodisponibles y disueltos en agua, 

resultando buenos indicadores de calidad de agua.  

Considerando las condiciones ambientales necesarias para el desarrollo de estos organismos,  

principalmente asociadas a aguas límpidas presentes en la cuenca alta y media de los cursos de 

agua,  se esperaría que los contaminantes orgánicos persistentes estén ausentes en estos 

organismos. Sin embargo, los DDTs, PCBs y PBDEs fueron detectados en al menos una muestra 

de caracol. La única serie de compuestos que no fue detectada en ninguna muestra fue la de los 

HCHs, que tampoco fue detectada en los mejillones del estuario y estaría relacionada con su 

baja capacidad para acumularse en los organismos (ver sección 4.2.3). Además, todas las 

muestras presentaron concentraciones detectables de p,p’-DDE y PCBs. Entre estos últimos, la 

abundancia relativa promedio de los congéneres fue similar a la de los mejillones del estuario 

de Bahía Blanca, con el PCB-138 y el PCB-153 como dominantes. Los PBDEs, mientras tanto, 

fueron detectados únicamente en caracoles muestreados en verano en el sitio S5, es decir, en 

la cuenca alta del arroyo Sauce Chico. Este sitio tiene la particularidad de estar a pocos metros 

(aguas abajo) de la descarga del efluente industrial de una papelera muy importante, Papelera 

del sur, por lo que tiene influencia urbano-industrial y podría esperarse este resultado. 



 

 

En comparación con las concentraciones halladas en los mejillones del estuario de Bahía Blanca, 

las concentraciones de DDTs fueron significativamente menores (Kruskal Wallis p < 0,05) 

mientras que las concentraciones de PCBs y PBDEs fueron menores en promedio pero la 

diferencia no fue estadísticamente significativa (p > 0,05) (Figura 30) 

Sin embargo, debe tenerse en cuenta que los sitios donde se encontraron caracoles no 

estuvieron cerca de la desembocadura de los ríos y estuvieron lejos de zonas urbanizadas o 

industrializadas. Los sitios próximos a zonas urbanas y/o industriales como el sitio S5 y el sitio 

N3, mostraron concentraciones similares  a las observadas en mejillones del estuario de Bahía 

Blanca (Figura 30).   

 

Figura 30. Comparativa entre las concentraciones de DDTs, PCBs y PBDEs en caracoles dulceacuícola y 
mejillones en todos los sitios de muestreo del arroyo Napostá Grande (N3, N4, N5), río Sauce Chico (S4, 
S5) y estuario de Bahía Blanca (M1, M2, M3). 

4.2.2. Variación estacional de COPs en caracoles dulceacuícolas 
 

Las concentraciones de PCBs y DDTs fueron similares en los caracoles muestreados en invierno 

y en verano, por lo que la variación estacional fue muy baja. Al igual que lo observado en los 

mejillones, el contenido de humedad del tejido blando del caracol no ha variado demasiado a lo 

largo del año, mostrando diferencias estadísticamente no significativas (prueba t, p < 0,05). Por 

otro lado, no se ha encontrado información precisa sobre el ciclo reproductivo de esta especie. 

Si bien hay información disponible sobre el género Chilina (Deferrari et al., 2019), el período 

informado es demasiado amplio (primavera a otoño) y el periodo exacto en el que ocurre el 

desove varía según la especie, siendo desconocido para Chilina parchappii. En consecuencia, 

para evaluar correctamente la variación estacional en las concentraciones de COPs en estos 

caracoles debería realizarse un estudio más detallado que integre el análisis de todas las 
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estaciones del año o incluso todos los meses, el ciclo reproductivo, la dieta y el contenido 

lipídico. 

4.2.3. Bioacumulación de COPs en caracoles dulceacuícolas 
 

Las concentraciones de los contaminantes orgánicos persistentes en sedimentos y caracoles no 

se correlacionaron significativamente. Entonces, al igual que en el Capítulo 3, para evaluar la 

transferencia de los COPs hacia la matriz biológica se utilizó el factor de acumulación biota-

sedimento (BSAF) en el que se realizó el cociente entre las concentraciones de COPs en caracoles 

y en sedimento. Las concentraciones en caracoles se normalizaron a contenido lipídico 

informado en el Capítulo 2. ientras que las concentraciones en sedimentos se normalizaron a 

contenido de carbono orgánico (CO) calculado a partir del contenido de materia orgánica y su 

multiplicación por 0,56, que es un valor promedio teórico del contenido de CO en la materia 

orgánica sedimentaria (Mackay et al., 2006).  

El BSAF de β- y γ-HCH (Log KOW: 3,8 y 3,7) fue menor a 1 ya que se detectó únicamente en los 

sedimentos, por lo que estos compuestos no tenderían a acumularse en los organismos. Los 

BSAF de los PCBs, PBDEs y DDE fueron BSAF > 1 y se acumularían en los caracoles (Tabla 7). 

Además, el log BSAF se relacionó con el Log KOW de los compuestos siguiendo el mismo patrón 

que el publicado por DeBruyn et al. (2009) y observado en el análisis del BSAF de los mejillones 

en el estuario de Bahía Blanca (ver capítulo 3).  

En promedio los BSAFs en caracoles fueron similares o algo inferiores a los calculados para los 

mejillones del estuario de Bahía Blanca dependiendo del compuesto (Tabla 7), lo cual puede 

deberse a niveles promedios menores en caracoles. Sin embargo, en algunos sitios los BSAFs en 

caracoles fueron mayores que en los mejillones del estuario. Esto se debe a la gran variabilidad 

espacial que tuvieron las concentraciones de algunos COPs en caracoles y una variabilidad 

menor en las concentraciones en sedimentos. Esto se discutirá en la sección siguiente, donde 

además se analizaran los procesos relacionados con la presencia y comportamiento de COPs en 

los sedimentos de los sitios y zonas de los cursos de agua donde no se hallaron caracoles.  

 

 

 

 



 

 

Tabla 7. Factor de acumulación biota-sedimento (BSAF) de contaminantes orgánicos persistentes por sitio 
de muestreo. Solo se muestran los BSAFs para los sitios y compuestos donde las concentraciones 
superaron el límite de detección en alguna de las dos matrices.  

 

  

4.3 Contaminantes orgánicos persistentes en sedimentos del río Sauce 

Chico y el arroyo Napostá Grande 

4.3.1 Calidad ambiental y riesgo ecológico 
 

En todas las muestras de sedimentos se detectó al menos un contaminante orgánico persistente. 

El PCB-28 fue el PCB más frecuentemente detectado (100%), seguido del PCB-52 (40%) y los PCB-

101, -118, -153, y -138 (20%). El único PCB no detectado fue el PCB-180. Mientras tanto, solo 3 

de los 10 sitios no presentaron concentraciones detectables de plaguicidas organoclorados 

(HCHs y DDTs). El DDE, el DDD y el DDT fueron hallados en 4, 2 y 1 sitios, respectivamente, y el 

γ- y β-HCH se detectaron en 3 y 2 sitios. Los PBDEs, en cambio, no fueron detectados en 

sedimentos del área de estudio.  

En relación a las concentraciones promedio el orden fue: PCBs (0,2 ng/g) > DDTs (0,05 ng/g) > 

HCHs (0,02 ng/g) >PBDEs (<0,01 ng/g). Las concentraciones mínimas fueron siempre menores al 

límite de detección (0,01 ng/g) y las máximas fueron 1,06, 0,70 y 0,14 ng/g p.s. para PCBs, DDTs 

y HCHs, respectivamente.  

 

Compuesto N3 N4 N5 S4 S5 Promedio 

β-HCH 0,58     0,58 

γ-HCH  0,23 0,16   0,19 

p,p'-DDE 2,31 7,79 12,50 8,32 3,59 6,90 

PCB-28 1,82 4,63 1,25 2,12 0,75 2,12 

PCB-52 3,79 10,91 3,64  1,18 4,88 

PCB-101 5,00 11,19 17,67  0,91 8,69 

PCB-118 5,28 10,42 18,34   11,35 

PCB-153 12,50 14,49 29,00 2,54  14,63 

PCB-138 10,73 18,01 36,12 2,64  16,88 

PCB-180 21,49 24,52 18,35   21,45 

BDE-47  24,52    24,52 

BDE-100  21,17    21,17 



 

 

En comparación con los niveles guías de calidad ambiental y riesgo ecológico descriptas en el 

capítulo anterior, las concentraciones promedio y las máximas halladas en los sedimentos del 

río Sauce Chico y el arroyo Napostá Grande indicaron que el nivel de contaminación por DDTs, 

HCHs, PCBs y PBDEs fue muy bajo y que los COPs no afectarían el desarrollo y supervivencia de 

la biota asociada a estos ambientes (Tabla 8, Bakke et al., 2010; CCME, 2002; Long et al., 1995).   

Tabla 8. Evaluación del riesgo ecológico asociado a las concentraciones promedio, medianas y máximas 
de COPs en los sedimentos del arroyo Napostá Grande y río Sauce Chico. Los sistemas de clasificación 
utilizados fueron el publicado por Long et al., (1995), la guía de calidad ambiental de Canadá (CEQG) y la 
noruega (NEQCs). 

  Long et al., 1995 CEQG  NEQCS  Concentraciones ng/g p.s. 
  ERL ERM ISQG PEL I II III IV Promedio mediana Máx. 

DDTs 1.58 46.1 3.89 4.77 <20 20-490 490-4900 >4900 0,05 <0,01 0,70 

p,p′-DDD   1,22 7,81     0,01 <0,01 0,09 

p,p′-DDE 2.2 27 207 374     0,02 <0,01 0,17 

p,p′-DDT 1 7 1.19 4.77     0,02 <0,01 0,44 

γ-HCH   0.32 0.99 <1,1 1,1-2,2 2,2-11 >11 0,02 <0,01 0,14 

PCBs 22.7 180 21,6 188,8 <17 17-190 190-1900 >1900 0,20 0,11 1,06 

PBDEs     <62 62-7800 7800-
16000 

>16000 <0,01 <0,01 <0,01 

 

4.3.2 Distribución espacial de contaminantes orgánicos persistentes asociados al 

sedimento – relación con el uso del suelo 
 

A nivel general, los niveles de PCBs variaron poco a lo largo de ambos cursos de agua, excepto 

en el sitio N1 y N2, donde fueron entre 5 y 6 veces superiores al resto de los sitios. Los DDTs 

únicamente se detectaron en los sitios dentro de la ciudad de Bahía Blanca (sitios N1, N2 y N3) 

y en muy bajas concentraciones en la cuenca media del río Sauce Chico (S2). Los HCHs se 

detectaron en casi todo el arroyo Napostá Grande (sitios N1, N3, N4 y N5) y en la cuenca media 

del río Sauce Chico (Sitio S3). Por último, los PBDEs no se detectaron en ninguna muestra de 

sedimentos.  



 

 

 

Figura 31. Mapa identificando cursos de agua principales y delimitación de las cuencas del arroyo Napostá 
Grande y el río Sauce Chico, los sitios de muestreo y las concentraciones de HCHs, DDTs y PCBs en 
sedimento.  

En la Figura 31, es posible observar que los sitios más contaminados por PCBs y DDTs fueron los 

ubicados dentro de la ciudad de Bahía Blanca. Las mayores concentraciones de PCBs, se hallaron 

en los sitios N1 y N2, es decir próximas a la desembocadura del arroyo Napostá Grande y el canal 

Maldonado. Los niveles de la sumatoria de PCBs fueron 0,86, 1,06 y 0,14 ng/g p.s. en los sitios 

N1, N2, y N3, respectivamente, es decir, que en los sitios N1 y N2 los niveles fueron entre 6 y 7 

veces más altos que aguas arriba de la ciudad (N3). En términos de abundancia relativa, en el 



 

 

sitio N3 el PCB-28 (el congénere con menor KOW y menos recalcitrante) fue el más abundante, 

mientras que en los otros sitios su abundancia relativa fue menor al 30% y la distribución de los 

otros congéneres fue similar a la hallada en el estuario de Bahía Blanca y a la de la mezcla técnica 

Aroclor 1254 (Figura 7, Cap. 3). Estos resultados indicarían que la principal fuente de PCBs 

provendría de la liberación directa al ambiente de PCBs, posiblemente asociados al uso de 

transformadores eléctricos y su disposición final y tratamiento deficiente.  

Mientras tanto, los HCHs se presentaron en concentraciones muy bajas en el sitio N3 (previo a 

la ciudad) y N1 (canal Maldonado): 0,03 y 0,05 ng/g peso seco, respectivamente. Mientras que 

no fueron detectados en el sitio N2 (<0,01 ng/g p.s.). En los sitios donde se detectaron, los HCHs 

estuvieron compuestos únicamente por el β-HCH, que es el isómero más hidrofóbico y 

recalcitrante debido a la disposición espacial de sus átomos de cloro. Estos químicos se asocian 

fuertemente a las partículas que se depositaron en los sedimentos de ambos sitios, por lo que 

es esperable su presencia en el ambiente. Sin embargo, es extraño que no se hayan detectado 

en la desembocadura del arroyo Napostá Grande (sitio N2). Este resultado podría deberse a que 

el caudal del cauce natural del arroyo Napostá Grande está limitado por medio de compuertas 

en el dique derivador del Parque de Mayo y el excedente se vuelca en el canal aliviador 

Maldonado. Este último se activa, principalmente, cuando ocurren grandes lluvias en la cuenca 

media y alta del arroyo (Figura 32). Durante esos eventos las partículas de suelo, que pueden 

contener plaguicidas organoclorados de uso pretérito, son transportadas hacia el arroyo y 

pueden ser depositadas en el mismo arroyo o continuar suspendidas hasta su ingreso en el mar. 

Así, la mayor parte de las partículas arrastradas desde la cuenca alta y media se derivarían hacia 

el canal Maldonado. De todas formas, sería importante estudiar este fenómeno en el futuro 

considerando un muestreo intensivo en diferentes partes de la ciudad, incluyendo desagües 

pluviales y cursos de agua permanentes y temporales.  

Algo similar ocurrió con los niveles del otro plaguicida organoclorado analizado, el DDT y sus 

metabolitos.  La concentración del DDE fue 0,17, 0,15 y 0,08 ng/g p.s. y la de DDD fue 0,09, 0,03 

y <0,01 ng/g p.s. en el sitio N1, N2 y N3, respectivamente. Así, es posible advertir que la ciudad 

de Bahía Blanca contribuyó sustancialmente al aporte de estos compuestos a los cursos de agua. 

Siendo más notorio en el canal Maldonado. Además, en el canal Maldonado se detectó DDT 

como compuesto parental en concentraciones relativamente elevadas (0,44 ng/g p.s.), mientras 

que en los otros sitios no se detectó. Su detección y el ratio compuesto parental/metabolitos 

mayor a 1 estarían indicando un ingreso reciente del plaguicida DDT al ambiente fluvial. Para 

rastrear la fuente de contaminación puntual por DDTs y β-HCH se precisan estudios en 

profundidad en este tema. 



 

 

  

Figura 32. Dique derivador hacia el canal aliviador Maldonado en el Parque de Mayo. A la izquierda 
durante días secos y a la derecha luego de grandes precipitaciones en la cuenca media y alta. 

Para analizar la variación espacial en las concentraciones de COPS en la cuenca media y alta del 

arroyo Napostá Grande y en la cuenca del río Sauce Chico, las mismas se relacionaron con el uso 

agrícola-ganadera del suelo en base a mapas publicados por el INTA 

(http://visor.geointa.inta.gob.ar/; Figura 33). En la Figura 33 se puede ver que la zona agrícola 

por excelencia de ambas cuencas es la cercana a las cabeceras de cuenca, donde se produce 

principalmente maíz y soja en verano y cereales en invierno. Además, es posible observar una 

amplia zona de producción frutihortícola a los lados del río Sauce Chico en su cuenca media-baja 

y baja. En ambas zonas (frutihortícola y agrícola) es probable que se hayan utilizado plaguicidas 

organoclorados para el control de plagas en los cultivos, por lo que sería esperable hallarlos en 

los sedimentos de los sitios cercanos. Sin embargo, como se ve en la Figura 31, estos se hallaron 

en pocos sitios y en bajas concentraciones. Entre los DDTs, el único hallazgo, además de los 

detectados en la ciudad de Bahía Blanca, fue la detección del DDE en el sitio S2. Este se halló en 

concentraciones bajas, 0,03 ng/g p.s., en un sitio ubicado aguas abajo de una zona frutihortícola 

(Figura 31 y 33). Los HCHs se detectaron en 3 sitios (además de los urbanos) y el único congénere 

que compuso la sumatoria fue el lindano (γ-HCH). Los niveles descendieron desde el sitio N5 

>N4> N3. En consecuencia, podría interpretarse que este plaguicida fue utilizado recientemente 

en la cuenca alta del arroyo Napostá Grande para el control fitosanitario o como control de 

enfermedades del ganado, y luego sufrió un proceso de degradación a lo largo del curso de agua 

o un proceso de sedimentación selectiva asociada a la dinámica de partículas. Estos temas 

deberían ser estudiados en profundidad y sería importante hallar las fuentes puntuales de 

contaminación por estos químicos para implementar medidas de manejo y gestión ambiental.  

 

http://visor.geointa.inta.gob.ar/


 

 

 

Figura 33. Delimitación de cuencas y cursos de agua del río Sauce Chico y arroyo Napostá Grande sobre 
mapas de cultivos de verano (izquierda) e invierno (derecha) de la temporada 2020-2021 disponibles en 
http://visor.geointa.inta.gob.ar/ 

Por último, la otra serie de compuestos detectados en ambos cursos de agua fue la de los PCBs. 

Se observó un aumento gradual desde la cabecera de cuenca hacia la desembocadura del río 

Sauce Chico, desde 0,12 ng/g p.s. en el sitio S5 hasta 0,23 ng/g p.s. en el sitio S1. En cambio, se 

observó poca variación entre la cuenca alta del arroyo Napostá Grande y el sitio previo al ingreso 

a la ciudad de Bahía Blanca (0,16, 0,11 y 0,11 ng/g p.s. en el sitio N5, N4 y N3, respectivamente). 

Luego de la ciudad (N1 y N2), como se dijo anteriormente, los niveles de PCBs fueron entre 6 y 

7 veces mayores al promedio. Estos compuestos no están relacionados con su uso en actividades 

agrícolas o ganaderas, pero naturalmente pueden alcanzar casi cualquier lugar de la tierra por 

sus características físico-químicas (Corsolini et al., 2019; Dasgupta et al., 2018; Pouch et al., 

2021). Los PCBs disueltos en el aire o asociados a partículas suspendidas pueden acumularse en 

los suelos de las cuencas hídricas y, mediante el agua de lluvia, pueden alcanzar los cursos de 

agua por escorrentía superficial. En consecuencia, un aumento gradual en las concentraciones 

de PCBs en los sedimentos de los cursos de agua es esperable, especialmente en zonas donde 

no existen grandes asentamientos ni actividad industrial importante. La abundancia relativa de 

los congéneres de PCBs fue marcadamente diferente a la de los sedimentos del estuario de Bahía 

Blanca y la desembocadura del canal Maldonado y arroyo Napostá Grande. En este caso, en 

todas las muestras el PCB-28 fue el congénere más abundante, representando entre el 83 y 

http://visor.geointa.inta.gob.ar/


 

 

100% de la sumatoria. En consecuencia, la composición sería más parecida a la del Aroclor 1016 

y 1021 (Figura 7, Cap. 3) que al observado en los sedimentos del estuario (Aroclor 1254). Sin 

embargo, como se dijo, el origen de los PCBs en esta zona estaría más relacionado con el aporte 

atmosférico a los suelos y agua de lluvia que con la liberación directa de PCBs asociados a 

equipos electrónicos y eléctricos y plásticos ineficientemente gestionados, por lo que los 

diferentes congéneres de PCBs se fraccionarían de acuerdo a su capacidad para volatilizarse y 

ser transportados por el aire. Además, en otros estudios en la zona, se ha reportado que los PCB 

con 3 y 4 cloros (Cl3- y Cl4-PCBs) fueron los más abundantes en suelos y aire (Tombesi et al., 2014, 

2017), coincidiendo con lo observado en este trabajo. Estos compuestos son los que tienen 

mayor capacidad para ser transportados largas distancias por sus mayores presiones de vapor y 

constantes de la ley de Henry, en consecuencia, mayor volatilidad (ver Capítulo 1). Tal como se 

mencionó en dicho capítulo, la solubilidad en el aire y, por lo tanto, la constante de la ley de 

Henry y los coeficientes de partición octanol-aire (KOA), son sensibles a las variaciones de 

temperatura. Por lo tanto, los PCBs Cl3- y Cl4- disueltos en el aire, al llegar a las zonas altas de 

la Sierra de la Ventana donde la temperatura es más baja, tienden a distribuirse en otras 

matrices como el agua, el suelo y la vegetación. Este fenómeno, junto a la deposición húmeda y 

seca favorecida también por la precipitación orográfica y cambios de temperatura son temas a 

abordar en el futuro para mejorar la comprensión de la dinámica de los PCBs en el sudoeste 

bonaerense. 

4.4. Conclusiones 
 

Esta es la primera vez que se analizan contaminantes orgánicos persistentes (DDTs, HCHs, PCBs 

y PBDEs) en los cursos de agua del sudoeste bonaerense y los afluentes del estuario de Bahía 

Blanca.  

En todas las muestras se detectó al menos un compuesto target. Sin embargo, las 

concentraciones fueron bajas en todos los sitios y la comparación con niveles guías 

internacionales de calidad ambiental y riesgo ecotoxicológico indicó que todos los sitios 

evaluados serían seguros para el desarrollo y supervivencia de la biota asociada en relación a los 

contaminantes orgánicos persistentes.  

De todas formas, debido a la alta variabilidad espacial, hay lugares que se destacaron por los 

altos niveles de contaminación en relación al estuario de Bahía Blanca y el resto de los sitios de 

agua dulce evaluados. En los sedimentos de los sitios ubicados en la desembocadura del canal 

Maldonado y arroyo Napostá Grande, aguas abajo de la ciudad de Bahía Blanca, las 



 

 

concentraciones llegaron a ser 7 veces superiores a las del resto de los sitios en los cursos de 

agua dulce y entre 5 y 6 veces superiores a las del estuario de Bahía Blanca . Este resultado es 

una clara muestra de la importancia de las ciudades como fuentes de contaminación por COPs.  

Además, la abundancia relativa de los compuestos mostró claros signos de contaminación 

reciente y la presencia de fuentes puntuales de contaminación dentro de la ciudad de Bahía 

Blanca. Abundancia relativa que fue muy parecida a la observada en el estuario de Bahía Blanca, 

indicando que, probablemente, los contaminantes orgánicos persistentes hallados en mejillones 

y sedimentos del estuario provengan de esta ciudad.  

El resto de los sitios, ubicados en zonas con baja influencia urbana y afectados principalmente 

por fuentes agrícola-ganaderas, mostraron niveles de COPs en sedimentos inferiores a los del 

estuario de Bahía Blanca. Sin embargo, los caracoles dulceacuícolas de la especie Chilina 

parchappii, ubicados únicamente en dichas zonas, mostraron niveles comparables con los 

mejillones del estuario de Bahía Blanca, especialmente aquellos que tenían algún grado de 

influencia urbano o industrial. Aun así, es importante destacar que la capacidad de acumulación 

de COPs fue distinta entre los caracoles dulceacuícolas y mejillones del estuario. Los primeros 

mostraron mayor capacidad para acumular COPs teniendo en cuenta el factor de acumulación 

biota-sedimento (BSAF).  

Por último, destacar nuevamente que las zonas urbanas fueron las principales fuentes de 

contaminación por COPs del estuario de Bahía Blanca y el aporte de la actividad agrícola-

ganadera fue mucho menor. Los efluentes fluviales y pluviales de la ciudad de Bahía Blanca se 

constituyen como una importante fuente de contaminación y resulta necesario su estudio en 

profundidad en futuras investigaciones y planes de monitoreo y gestión ambiental.  

Considerando este contexto, creemos necesario evaluar, al menos preliminarmente, otras 

fuentes potenciales de contaminación asociadas a la zona urbana e industrial de Bahía Blanca. 

Así, el siguiente capítulo busca vincular la contaminación de la zona interna del estuario de Bahía 

Blanca con la calidad de los sedimentos de las descargas industriales, cloacales y fluviales de la 

ciudad de Bahía Blanca.  

 

 

 



 

 

CAPÍTULO 5. ANÁLISIS PRELIMINAR DE LOS AFLUENTES DEL ESTUARIO 

DE BAHÍA BLANCA 

 

El capítulo anterior reveló que las zonas urbanas fueron las que más contribuyeron al aumento 

en la concentración de contaminantes orgánicos persistentes en los cursos de agua del sudoeste 

bonaerense. En particular se observó que los niveles de DDTs y los PCBs en los sedimentos 

fueron sustancialmente mayores aguas abajo de la ciudad de Bahía Blanca, respecto a los sitios 

ubicados aguas arriba.  

Esa información promovió el estudio, al menos preliminarmente, de otras fuentes hídricas de 

contaminación potencial asociadas a las zonas urbanas e industriales. Así, este capítulo propone 

analizar la contaminación por COPs en tres afluentes adicionales del estuario de Bahía Blanca: 

el arroyo Saladillo de García, la descarga del colector de los efluentes líquidos del polo 

petroquímico de Bahía Blanca y la descarga del emisario de la planta de tratamiento cloacal 

principal de Bahía Blanca (Figura 33) 

Éste es un capítulo breve que propone analizar las concentraciones de los 21 contaminantes 

orgánicos persistentes target en la desembocadura de los cursos de agua señalados y 

relacionarlo con el uso del suelo asociado y los resultados obtenidos en el capítulo 3 y 4. Se busca 

así, explicar el origen de los COPs hallados en el estuario de Bahía Blanca y generar información 

preliminar que pueda ser utilizada para el desarrollo de nuevas investigaciones y la 

implementación de medidas de control ambiental.  

 



 

 

Figura 33. Mapa del área de estudio indicando los sitios de muestreo en los principales afluentes fluviales, 

cloacales e industriales del estuario de Bahía Blanca (1 al 6) y los sitios de muestreo analizados en el 

capítulo 3 de esta tesis. 

5.1 Distribución espacial y relación con el uso de suelo 

 

Se observó que el sitio más contaminado por contaminantes orgánicos persistentes fue la 

descarga del emisario de la planta de tratamiento cloacal principal de Bahía Blanca (sitio 6; 

Figura 34 y 37).  

 

Figura 34. Comparativa de las concentraciones de HCHs, DDTs, PCBs y PBDEs en sedimentos del estuario 

de Bahía Blanca (Capítulo 3) y las desembocaduras de los afluentes del estuario identificados en la Figura 

33. 

Estos resultados coinciden con lo observado en otros estudios sobre nutrientes y metales 

pesados, donde la descarga cloacal de la cuenca principal de Bahía Blanca ha sido reportada 

como la principal fuente de contaminación por dichos compuestos en el estuario de Bahía Blanca 

(UTN-MBB, 2014). La Universidad Tecnológica Nacional – FRBB en colaboración con el Municipio 

de Bahía Blanca han elaborado un informe en el que analizan diferentes parámetros de calidad 

de agua normados en los principales afluentes industriales y cloacales del estuario de Bahía 

Blanca. Allí reportaron que las cargas másicas de la mayoría de los parámetros analizados fueron 

notablemente mayores en la descarga cloacal, incluyendo demanda biológica de oxígeno (DBO), 

demanda química de oxígeno (DQO), nitrógeno total, sulfuros, cobre, mercurio y plomo (UTN-

MBB, 2014).   

La planta de tratamiento cloacal de la cuenca principal de Bahía Blanca da servicio a 250000 

usuarios (https://site.panedile.com/bahia-blanca-saneamiento/). Hasta el 2019 realizaba 
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únicamente un pre-tratamiento que consistía en la remoción de sólidos mayores a través de 

sistemas rotativos (https://www.bahia.gob.ar/cte/efluentesliquidos/ ). En septiembre de 2019 

se inauguró la planta de tratamiento secundario que permite remover los nutrientes y otros 

compuestos de las aguas cloacales. Sin embargo, durante los muestreos en la zona de la 

desembocadura para esta tesis y otros proyectos se ha podido advertir a simple vista la 

presencia de plásticos y otros residuos e, incluso, materia fecal sin descomponer. Además, se 

apreciaba un nivel de turbidez alto que se debería al alto contenido de sólidos suspendidos. Por 

lo que se asume que aún no se han alcanzado buenos niveles de remoción de contaminantes.  

Debido a la baja tasa de remoción de contaminantes a nivel general de la planta cloacal y las 

potenciales fuentes de contaminación que vierten sus aguas en el sistema cloacal es esperable 

que las concentraciones de COPs sean elevadas en los sedimentos de la desembocadura del 

emisario cloacal en el estuario de Bahía Blanca.  

Además de las concentraciones, las abundancias relativas de los compuestos que componen la 

sumatoria de las cuatro series de compuestos son preocupantes en los sedimentos del afluente 

cloacal. Por ejemplo, entre los DDTs se ha detectado el DDT como compuesto parental, lo cual 

indica que podrían existir fuentes activas y recientes de este plaguicida al ambiente. Sin 

embargo, como se aprecia en la Figura 36, el ratio DDT/metabolitos fue menor a 1, por lo que la 

tasa ingreso al sistema sería menor a la tasa de eliminación, tendiendo, entonces, a una 

disminución de sus niveles ambientales con el tiempo. Además, se han detectado mayores 

proporciones de los PCBs más halogenados como bifenilos hexaclorados y bifenilos 

heptaclorados (Cl6 y Cl7-PCBs). Estos compuestos, por sus características físico-químicas, son 

poco volátiles y muy hidrofóbicos y estables, en consecuencia, su presencia en el ambiente, y 

más aún, su dominancia, se asocia a fuentes puntuales cercanas de contaminación.  

Luego de la descarga cloacal, siguen la desembocadura del arroyo Napostá Grande y el canal 

Maldonado como sitios más contaminados por PCBs y DDTs. Estos cursos de agua fueron 

analizados en profundidad en el Capítulo 4 donde se demostró que el aporte de la escorrentía 

superficial urbana a través de los desagües pluviales cumple un rol fundamental en la 

contaminación por COPs de los cursos de agua y, en consecuencia, del estuario de Bahía Blanca.  

El cuarto sitio más contaminado por PCBs y DDTs fue la desembocadura del arroyo Saladillo de 

García. Este arroyo es el tercer afluente del estuario en importancia en términos de caudal. 

Recibe los aportes de una gran cuenca hidrográfica de aproximadamente 550 km2. En la cuenca 

alta y media hay producción agrícola, principalmente maíz y sorgo en verano y cereales en 

invierno (Figura 32, Cap. 4), mientras que la cuenca baja es principalmente ganadera y existen 

https://www.bahia.gob.ar/cte/efluentesliquidos/


 

 

algunas zonas urbanas e industriales. Entre estas últimas se destaca la central termoeléctrica 

Guillermo Brown, inaugurada en 2015 y con capacidad para generar 580 MW alimentada a gas 

o diésel (https://www.gem.wiki/Central_Termoel%C3%A9ctrica_Guillermo_Brown), y el 

complejo General Cerri de la empresa TGS (por las siglas de Transportadora de Gas del Sur), 

donde se producen líquidos del gas natural como etano, propano, butano y gasolina natural 

(https://www.tgs.com.ar/negocios/liquidos ). En consecuencia sería esperable la presencia de 

plaguicidas organoclorados, provenientes principalmente del uso como fitosanitario en la 

actividad agrícola-ganadera, y de PCBs, derivados del uso en equipos eléctricos y electrónicos 

de las plantas industriales. De todas formas, los niveles fueron bajos y las abundancias relativas 

de los compuestos indicaron que la contaminación por COPs por este afluente sería menos 

preocupante que la de otras zonas del estudio. Por ejemplo, a partir del ratio DDT/ (DDE+DDD), 

que fue mucho menor a 1 y valores de DDT por debajo del límite de detección se pudo concluir 

que la entrada del DDT (o sus metabolitos) al sistema es muy antigua. Además, entre los PCBs, 

el PCB-28, de origen principalmente asociado al fraccionamiento atmosférico y fuentes difusas, 

tuvo una abundancia relativa mayor al 45%, indicando que las fuentes activas y puntuales de 

PCBs serían más raras que en otros sitios como la descarga cloacal o la escorrentía superficial 

urbana de la ciudad de Bahía Blanca.  

Por último, la descarga del canal colector de los efluentes industriales (sitio 4) mostró niveles 

bajos de todos los COPs en relación al resto de los afluentes del estuario. La única serie de 

compuestos que se encontró por encima del resto, descontando la descarga cloacal, fue la de 

los PBDEs. Este canal colector recibe los efluentes líquidos de algunas de las empresas más 

importantes del polo petroquímico de Bahía Blanca (UTN-MBB, 2014), incluyendo DOW 

Argentina, donde se produce etileno y polietileno de baja y alta densidad (PEBD y PEAD) y 

UNIPAR, donde se produce soda cáustica y policloruro de vinilo (PVC) (UTN-MBB, 2014). 

Considerando que los PBDEs son, principalmente, aditivos de plásticos que mejoran la capacidad 

ignífuga de los mismos actuando como retardantes de llama, sería esperable que se hayan 

utilizado en estas empresas. Sin embargo, tal como se mencionó en el Capítulo 1, el reporte de 

Argentina para el convenio de Estocolmo de Naciones Unidas indicó que estos químicos nunca 

se produjeron en el país ni se importaron o usaron como mezclas técnicas, por lo que su origen 

al ambiente estaría relacionado únicamente con la meteorización de productos manufacturados 

importados de otros países. En consecuencia, su presencia en los sedimentos de la 

desembocadura de este canal no sería esperable. Además, el único congénere que compuso la 

sumatoria de PBDEs fue el BDE-28, que no es parte mayoritaria de ninguna mezcla técnica de 

PBDEs (ver Capítulo 1). Sería necesario profundizar en este tema en futuras investigaciones. 

https://www.gem.wiki/Central_Termoel%C3%A9ctrica_Guillermo_Brown
https://www.tgs.com.ar/negocios/liquidos


 

 

 

 

Figura 35. Abundancia relativa de grupos de PCBs de acuerdo al nivel de cloración en sedimentos de los 

afluentes del estuario de Bahía Blanca (1 al 6) y sitios de muestreo dentro del estuario (M1, M2 y M3) 

 

Figura 36. Abundancia relativa de los congéneres de los DDTs en sedimentos de los afluentes del estuario 

de Bahía Blanca (1 al 6) y sitios de muestreo dentro del estuario (M1, M2 y M3) 

5.2. Relación de COPs en el estuario de Bahía Blanca y sus afluentes 

 

A lo largo del capítulo 3 de esta tesis se analizaron diversos aspectos de la contaminación por 

COPs en el estuario de Bahía Blanca, incluyendo el análisis de la distribución espacial de los 

mismos en sedimento, agua y mejillones en tres sitios distintos que se muestran, también, en la 

(M1, M2 y M3). El resto de la tesis tuvo como uno de sus objetivos entender el origen de estos 

compuestos rastreando las principales fuentes de contaminación potencial del estuario de Bahía 

Blanca. Así en esta sección se relacionarán los resultados del Capítulo 3 con los del apartado 5.1. 
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Figura 37. Mapa del área de estudio indicando los sitios de muestreo y concentraciones de HCHs, DDTs, 
PCBs y PBDEs en sedimentos. En círculos blancos se identifican los afluentes fluviales, cloacales e 
industriales y en pentágonos amarillos los sitios de muestreo en el estuario de Bahía Blanca analizados en 
el Capítulo 3. 

En la Figura 37 es posible advertir que los niveles de todos los COPs son sustancialmente 

mayores en los sedimentos de la mayoría de los afluentes en relación a los sitios representativos 

del estuario de Bahía Blanca. En consecuencia, el efecto dilución estaría jugando un papel 

fundamental en la dinámica espacial de COPs al ingresar al estuario. Incluso, algunos 

compuestos, con mayor KOW y, en consecuencia, menos móviles, como los PBDEs no se 

detectaron en los sedimentos estuariales.  

Como se mencionó en el capítulo 3, no hubo diferencias significativas entre las concentraciones 

de los COPs de los diferentes sitios. Sin embargo, las medianas y promedios de PCBs fueron algo 

mayores en el sitio M2 y M3. El primero está cerca del canal Maldonado y el arroyo Saladillo de 

García (sitios 2 y 3 en Figura 37) y el segundo está ubicado en el canal principal, relativamente 

lejos de fuentes puntuales de contaminación, pero relativamente más cerca de las principales 

descargas de PCBs: la cloaca principal de Bahía Blanca y el arroyo Napostá Grande. En 

consecuencia, es posible que los PCBs determinados en los sedimentos de los sitios M2 y M3 

provengan, principalmente, de dichas fuentes de contaminación. Para corroborarlo deberían 

realizarse estudios con muestreo de alta densidad desde las desembocaduras hasta los sitios en 

cuestión.  



 

 

En cuanto a la abundancia relativa de los compuestos que componen cada serie de COPs 

analizada, tal como se mencionó en el Capítulo 3, el sitio M3 fue el que presentó mayores 

proporciones de PCBs altamente halogenados (Figura 35), propios de zonas antropizadas y 

cercanos a fuentes puntuales de contaminación. Este patrón se ha observado en los sedimentos 

de las desembocaduras de todos los afluentes del estuario, excepto la del río Sauce Chico, y si 

bien, es un sitio relativamente alejado de las fuentes puntuales de contaminación analizadas 

existen otros afluentes menores que no han sido analizados como afluentes industriales de 

empresas del polo petroquímico y la descarga cloacal de Ing. White.  

Mientras tanto, las abundancias relativas de los DDTs, la relación DDT parental/metabolitos 

(DDE+DDD) y la relación DDE/DDD en los sedimentos estuariales coincidieron con las de los 

sedimentos de los afluentes (Figura 36). Esto indicaría que el DDT no ingresaría al estuario como 

compuesto parental, sino que lo haría como metabolito: DDE o DDD. Por otra parte, en una 

muestra del sitio M1 se detectó DDT como compuesto parental. Curiosamente, el DDT ni sus 

metabolitos, fueron detectados en los sedimentos de la desembocadura del río Sauce Chico, que 

es el afluente más cercano a dicho sitio de muestreo. En cambio, fue detectado en la 

desembocadura del canal Maldonado y la cloaca principal de Bahía Blanca, pero no se detectó 

en los sitios M2 y M3 (Figura 36), más cercanos a las desembocaduras de dichos afluentes. 

Entonces, se sugiere que para mejorar la comprensión de la relación entre el contenido de DDTs 

en el sedimento estuarial y sus afluentes y la dinámica de partículas sería necesario estudios 

basados en muestreo de alta densidad desde la desembocadura hasta los sitios de muestreo 

representativos del estuario. 

5.3. Conclusiones 

 

Este capítulo aportó información preliminar muy importante al conocimiento del origen de los 

contaminantes orgánicos persistentes presentes en el estuario de Bahía Blanca. A partir de los 

análisis de las concentraciones y las abundancias relativas de los diferentes compuestos se 

concluyó que los afluentes industriales, fluviales/pluviales y cloacales constituyen fuentes 

puntuales importantes de contaminación por COPs.  

Los sedimentos de la desembocadura del emisario de la planta de tratamiento Cuenca Principal 

de Bahía Blanca fueron los más contaminados de todo el estudio, por lo que, sería la principal 

fuente de contaminación puntual del estuario de Bahía Blanca. La segunda y tercera fuente de 

contaminación por COPs en importancia serían el arroyo Napostá Grande y el canal Maldonado. 

Afortunadamente al momento de la realización de esta tesis se están implementando medidas 



 

 

que mejorarían sustancialmente la calidad de agua del efluente cloacal en la planta de 

tratamiento. Sin embargo, no existe ningún plan que contemple la mejora en la calidad del agua 

de los desagües pluviales y escorrentía superficial de la ciudad de Bahía Blanca, principales 

fuentes de COPs del canal Maldonado y arroyo Sauce Chico. Se espera, entonces, que este 

trabajo pueda ser utilizado como información de base para el desarrollo de nuevas 

investigaciones sobre el ingreso y transporte de contaminantes al estuario y la implementación 

de medidas que persigan la mejora continua de la calidad ambiental de los cursos de agua del 

sudoeste bonaerense, el estuario de Bahía Blanca y el Mar Argentino.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

CAPÍTULO 6. CONCLUSIONES Y CONSIDERACIONES FINALES  
 

1. Evaluación de Químicos Altamente Tóxicos 

Este estudio ha permitido la evaluación pionera de químicos altamente tóxicos y de relevancia 

ambiental en una región de Argentina de gran importancia económica, social y ecológica. Los 

químicos en cuestión, regulados a nivel internacional por el Convenio de Estocolmo de las 

Naciones Unidas, fueron detectados de manera consistente en todas las muestras analizadas, 

que incluyeron sedimentos, material particulado suspendido en el agua, mejillones y caracoles 

dulceacuícolas en el estuario de Bahía Blanca y sus afluentes más significativos. 

2. Niveles y Riesgo Ambiental 

A pesar de la presencia de estos químicos, los niveles encontrados se mantuvieron en rangos 

bajos en comparación con los reportados en otras regiones del mundo y con los estándares 

internacionales de calidad ambiental y riesgo ecotoxicológico. Por lo tanto, no parecen plantear 

un riesgo significativo para el desarrollo y la supervivencia de la vida silvestre en el área de 

estudio. 

3. Fuentes de Contaminación 

No obstante, se identificaron áreas de relativa importancia en términos de contaminación 

ambiental, especialmente aquellas vinculadas a las zonas urbanas e industriales. Estos sitios 

mostraron niveles considerablemente más altos de químicos, lo que sugiere una conexión con 

descargas urbanas, industriales y fluviales. La ciudad de Bahía Blanca, a través de sus sistemas 

cloacales, el canal Maldonado y el arroyo Napostá Grande, se destaca como la principal fuente 

de contaminación de COPs en el estuario de Bahía Blanca. 

4. Disponibilidad de COPs para la Biota 

La detección de contaminantes orgánicos persistentes en mejillones del estuario de Bahía Blanca 

(Capítulo 3) y en caracoles dulceacuícolas del arroyo Napostá Grande y río Sauce Chico (Capítulo 

4) demuestra que estos compuestos no solo están presentes en el ambiente, sino que también 

están disponibles para los organismos que habitan la región. Las concentraciones de la mayoría 

de los COPs en estos organismos superaron las de los sedimentos, y el factor de acumulación 

biota-sedimento (BSAF) fue mayor que 1 en estos casos, indicando la bioacumulación de los 

químicos en estas especies. 

5. Seguridad Alimentaria 

Se ha evaluado la seguridad del consumo de mejillones, y los resultados indican que, desde el 

punto de vista del contenido de contaminantes orgánicos persistentes, el consumo de estos 

organismos sería seguro para los seres humanos. Aunque el consumo de mejillones no es común 

en la región, esta información podría extrapolarse a bivalvos y otros organismos de interés 

comercial en el estuario. 

6. Comportamiento Temporal y Bioacumulación 

Se observó un patrón estacional en las concentraciones de los COPs en mejillones del estuario 

de Bahía Blanca. Las concentraciones de todos los COPs detectados (DDTs, PCBs y PBDEs) 

aumentaron de otoño a primavera y disminuyeron de primavera a otoño. Además, la 

abundancia relativa de los congéneres menos halogenados siguió el mismo patrón, mientras que 

los más halogenados siguieron el patrón inverso. Esto se atribuye al ciclo reproductivo anual, 



 

 

que provoca la migración de COPs hacia los gametos durante su desarrollo y su liberación al 

ambiente durante el verano. 

7. Contribuciones Metodológicas 

Aunque no fue el objetivo principal de esta tesis, se ha contribuido al desarrollo y optimización 

de métodos analíticos que permiten el análisis de cuatro series de compuestos de importancia 

ambiental y social. Estos métodos cumplen con estándares internacionales en cuanto a límites 

de detección, reproducibilidad y recuperación. La utilización de técnicas analíticas e 

instrumentales avanzadas, así como procesamientos selectivos, ha mejorado significativamente 

la calidad de los análisis. Estos avances incluyen el uso de cromatografía gaseosa acoplada a 

espectrometría de masas con tecnología de triple cuadrupolo (GC-MS/MS). 

8. Perspectivas Futuras 

La capacidad analítica desarrollada en esta tesis permitirá abordar en profundidad diversos 

aspectos de la contaminación por COPs en la región. Entre estos aspectos se destacan el análisis 

de la deposición húmeda y seca, la partición aire-suelo promovida por las Sierras de la Ventana, 

el estudio detallado de las potenciales fuentes de contaminación del estuario asociadas a las 

áreas urbanas e industriales, como efluentes cloacales, industriales y pluviales, y el efecto de 

"dilución" al ingresar en el estuario de Bahía Blanca. 

9. Contribución al Conocimiento 

Esperamos que este trabajo constituya un aporte importante al conocimiento de la 

contaminación por estos compuestos en el estuario de Bahía Blanca y su zona de influencia, así 

como a su comportamiento ambiental. Además, aspiramos a que esta investigación pueda servir 

como información de base para futuras investigaciones sobre la dinámica ambiental de estos 

compuestos y compuestos similares. Asimismo, se espera que los hallazgos contribuyan al 

desarrollo de programas e iniciativas que busquen mejorar la calidad de los ambientes acuáticos 

en la región del sudoeste bonaerense. 
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