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et al., 1994, 1996) y con hojas de lechuga hervida (Lactuca sativa), (Edmonson & 

Winberg, 1971; Schmit et al., 2007). 

Los acuarios se controlaron cada dos días y se renovó el agua cuando era necesario, 

según la cantidad de heces y alimento presentes (Martins et al., 2008).  

A partir de los stocks de C. incisa y S. bicuspis, se seleccionaron inicialmente nueve 

hembras de cada especie, a fin de obtener huevos y luego juveniles para obtener el número, 

tamaño y duración de los estadios del ciclo de vida y la morfología de las valvas durante el 

desarrollo.  

Los cultivos se llevaron a cabo utilizando cápsulas multipocillos (plásticas) (Aguilar-

Alberola & Mezquita, 2008) con agua declorada y placas de perifiton como alimento. El 

procedimiento consistió en monitorear diariamente a cada uno de los ejemplares a fin de 

controlar la supervivencia y los eventos de muda. Las ecdisis se recogieron para medir la 

longitud y altura de las mismas, de modo de obtener información del tamaño de cada 

estadio (Aguilar-Alberola & Mezquita, 2008). Dicho procedimiento se realizó bajo 

microscopio estereoscópico Leica Wild M3 Z. Cabe destacar que en ciertas ocasiones no se 

hallaron ambas valvas del caparazón, por su tamaño y fragilidad. 

Se realizó el seguimiento de 96 ejemplares a partir de su eclosión, a fin de obtener 

datos sobre los estadios que conforman el ciclo de vida de estas especies. 

Mediante la información de laboratorio, se caracterizaron los estadios de desarrollo 

de C. incisa y S. bicuspis, tratándola mediante el programa SPSS v 15 (Statistical Package 

for the Social Sciences) (SPSS Inc., 2004). Se realizaron gráficos de dispersión agrupados 

para obtener la relación existente entre el logaritmo de la longitud y el logaritmo de la 

altura de la valva mediante datos medidos de laboratorio, que caracterizan a cada estadio y 

así poder identificarlos, ya que a la fecha no hay referencias bibliográficas acerca del 

desarrollo ontogenético en las especies estudiadas.  

De los datos registrados a partir de los cultivos de C. incisa y S. bicupis en 

laboratorio, se seleccionaron para su análisis los correspondientes a aquellos individuos de 

los que se poseía, tanto el valor de longitud de la valva como la edad a la que llegó dicho 

individuo; los juveniles A-8 se introdujeron como edad cero. Esta selección se basó en la 

eliminación de aquellos ejemplares cuyos valores se alejaban demasiado respecto de los 

datos observados para un mismo estadio, para la mayoría de los individuos cultivados y 

pertenecían a individuos que luego no continuaron viviendo. Esto podría deberse a que 

dichos individuos tuvieron inconvenientes para mudar y esto retrasó el tiempo promedio de 
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duración del estadio, de modo que arroja un valor que no podría ser considerado “real y/o 

normal”. 

Existe un gran número de ecuaciones de crecimiento para describir el cambio en el 

tamaño, en este trabajo se probaron diferentes modelos de crecimiento utilizando el 

programa Sigma Plot v.11 para determinar cuál se ajustaba mejor a los datos, todos ellos 

siguieron una dinámica de tipo sigmoidal. Se seleccionó el modelo “sigmoidal de tres 

parámetros”, cuya ecuación es la siguiente: y= a/(1+ exp (-(x-x0)/b))  

Donde y = talla del ostrácodo, x = tiempo, a = talla máxima, b = una constante que 

indica la curvatura del patrón de crecimiento y x0 = valor de x donde la función se sitúa a 

un 50% de la amplitud de la función, es decir el tiempo al que se llega a la mitad de la talla 

del ostrácodo. Según Urban (2002), el crecimiento corporal en relación al tiempo, no 

siempre se ajusta al modelo de von Bertalanffy sino, en ocasiones, tal como se determinó 

en este trabajo, ajustan mejor otros modelos. En los modelos sigmoidales se observan dos 

puntos de inflexión, uno en los estadios más jóvenes que tienen un crecimiento corporal 

acelerado, éstos tendrían un crecimiento exponencial y el otro en estadios más avanzados 

donde se estabiliza el crecimiento, éste se desacelera en los últimos estadios juveniles tal 

como se observó en nuestros datos. La selección del modelo de crecimiento aplicado, se 

realizó en base a la comprobación de diferentes tipos de crecimiento como cita Urban 

(2002) y se eligió aquel que se ajustaba mejor a nuestros datos. 

Con datos de laboratorio, se calculó el tiempo promedio que dura cada estadio como 

así también, los tiempos de intermuda y el tiempo entre la eclosión y la última muda que se 

halló para estimar el tiempo promedio que les llevó alcanzar dicho tamaño. 

Se montaron las valvas de cada estadio de C. incisa y S. bicuspis, para observarlas al 

Microscopio Electrónico de Barrido, y se obtuvieron las fotomicrografías correspondientes 

para ilustrar las valvas a lo largo del ciclo de vida. 

De las muestras obtenidas en el campo, se seleccionó aquella perteneciente al mes de 

marzo de 2006 en la Estación 6 (Arenalcito) por presentar gran abundancia y 

representatividad de las tallas en S. bicuspis, para realizar una distribución de frecuencias 

de tallas. Las tallas (longitud) asignadas a cada estadio se realizó en base a la información 

obtenida de laboratorio. El objetivo de esto fue comparar la información de longitud de las 

valvas de cada estadio (laboratorio) con las curvas unimodales obtenidas de la 

descomposición polimodal realizada sobre dicha muestra del campo. Se realizó una prueba 

t de Student para datos apareados / prueba bilateral de comparación de medias (t-Student, α 
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=0,05) sobre datos de laboratorio y de campo de la muestra seleccionada como 

representativa de una población natural. 

 

 

3.4 Resultados 

 

En las C. incisa y S. bicuspis cultivadas se presentaron 8 mudas y se obtuvieron 8 

estadios juveniles, llegando a la edad adulta en el noveno estadio. Esto se puede observar 

en los gráficos de dispersión agrupados, donde se presenta la relación entre el logaritmo de 

la longitud y el logaritmo de la altura de las mudas a partir de los datos laboratorio (Figura 

2 y 4), donde se pueden observar los diferentes colores que caracterizan y separan a cada 

estadio. Se estimó el tamaño de cada uno, calculando el promedio y desvío estándar (DS) 

de cada estadio. 

 

C. incisa 

En la figura 2 se observa el crecimiento para C. incisa, demostrado mediante la 

relación entre Log-altura y Log- longitud de las valvas recolectadas (ecdisis) en la 

experiencia de cultivo en laboratorio, de esta manera se puede separar y caracterizar el 

tamaño de cada estadio expresado con diferentes colores en el gráfico. 
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Figura 3.2. Distribución de tamaños de los estadios de C. incisa. Relación Longitud (log-long)- Altura 

(log-alt) por estadio. El tamaño de las burbujas de la derecha representa la cantidad de individuos (1, 

2, 3 y 4 respectivamente). 
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Las medidas de las valvas están expresadas en la Tabla 3.1, donde se observa la 

media y desvío estándar para C. incisa. 

 

 
Tabla 3.1. Promedio y desvío estándar (DS) de longitud de las valvas de cada estadio juvenil y adulto 

para C incisa.  

 
Estadio Promedio DS N

A-8 0,264 0,020 5
A-7 0,325 0,008 28
A-6 0,394 0,025 28
A-5 0,491 0,028 35
A-4 0,672 0,088 30
A-3 0,919 0,118 34
A-2 1,306 0,124 33
A-1 1,852 0,155 29

Adulto 2,539 0,254 18  

 

 

Cada estadio es identificable por su talla. Como se puede observar en la Figura 3, la 

forma del caparazón de C. incisa a lo largo de su desarrollo, varia en su morfología hasta 

llegar a la forma típica del adulto. En los juveniles se aprecia que, la región superior es más 

aguzada y la region dorsal tiene una inclinación recta desde la zona de mayor altura hasta 

la region posterior. Luego comienza a crecer su zona posterior en altura hasta llegar a la 

forma típica del adulto, mucho más ovalada y con su reborde característico bien 

desarrollado en la región anterior. Éste podría llegar a formarse en los últimos estadios 

juveniles. En C. incisa no se pudo fotografiar el estadio más pequeño (A-8).  
 

 

 

 

 

 

 

 



 68 

 

Figura 3.3. Estadios de C. incisa. De valvas de hembra adulta se presenta:_(A): vista dorsal. Escala = 

1416,13 �m. (B): Vista ventral. Escala = 1327,03 �m. (C): vista interna ventral mostrando la zona 

marginal anterior. Escala = 588,7 �m. (D): valva izquierda vista interna. Escala = 2010,62 �m, (E): 

valva izquierda vista externa. Escala = 1994,95 �m, (F): valva derecha vista interna. Escala = 2046,16 

�m, (G): valva derecha vista externa. Escala = 1804,03�m, De los estadios juveniles se presenta: (H): 

A-1, valva izquierda vista externa. Escala = 1412,24 �m. (I): A-1, valva derecha vista externa. Escala 

= 1428,78 �m.  (J): A-2, valva izquierda vista externa. Escala = 1089,87 �m. (K): A-2, valva derecha 

vista externa. Escala = 1069,82 �m. (L): A-4, valva izquierda vista externa. Escala = 548,08 �m. (M): 

A-4, valva derecha vista externa. Escala = 508,13 �m. (N): A-5, valva izquierda vista externa. Escala 

= 393,24 �m. (O): A-5, valva derecha vista externa. Escala = 470,44 �m. (P): A-6, valva izquierda 

vista externa. Escala = 310,60 �m. (Q): A-6, valva derecha vista externa. Escala = 356,90 �m. (R): A-

7, valva izquierda vista externa. Escala = 263,52 �m. (S): A-7, valva derecha vista externa. Escala = 

257,15 �m. 
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Se pudo observar que en la mayoría de los individuos cultivados, las primeras mudas 

tienen lugar más rápidamente que las últimas. El porcentaje de incremento de cada estadio 

de C. incisa se muestra en la Tabla 3.2, donde se observa que en el estadio A-7 es mayor el 

incremento en longitud que en altura, mientras que en los siguientes estadios los 

incrementos se asemejan tanto en altura como en longitud, incluso se puede ver una 

disminución de incremento en el paso del estadio A-2 a A-1. El mayor incremento de 

tamaño al mudar observado en juveniles, corresponde al paso de A-1 a Adulto, en el que se 

duplica el valor en ambas dimensiones. No hay datos para % de incremento de A-8 

respecto del huevo, ya que no se consideró el tamaño del huevo. 

 

 
Tabla 3.2. Máxima, mínima promedio, desvío estándar (DS), mediana la longitud y altura de las 

valvas para cada estadio de C. incisa y el % de incremento para la mediana de la longitud y altura de 

cada estadio comparado con el anterior. Datos de laboratorio. 

 
Longitud

Estadio
Máxima 

(mm)
Mínima 

(mm)
Promedio 

(mm) DS
Mediana 

(mm)

 %  
Incremento 

muda 
(mediana)

Máxima 
(mm)

Mínima 
(mm)

Promedio 
(mm) DS

Mediana 
(mm)

 %  
Incremento 

muda 
(mediana)

N

Adulto 2,92 2,20 2,59 0,25 2,68 53,14 1,72 1,25 1,48 0,15 1,45 48,47 9
A1 2,05 1,63 1,84 0,18 1,75 25,00 1,72 0,90 1,10 0,29 0,98 21,8 8 7
A2 1,45 1,15 1,32 0,14 1,40 40,00 1,13 0,65 0,82 0,19 0,80 38,7 9 5
A3 1,03 0,93 0,99 0,04 1,00 42,86 0,80 0,55 0,63 0,11 0,58 34,8 8 8
A4 0,75 0,60 0,68 0,05 0,70 38,04 0,58 0,30 0,42 0,06 0,43 36,2 9 6
A5 0,53 0,45 0,50 0,03 0,51 26,50 0,43 0,28 0,33 0,05 0,31 25,0 0 6
A6 0,40 0,38 0,39 0,01 0,40 22,73 0,33 0,23 0,26 0,03 0,25 25,0 0 6
A7 0,35 0,33 0,33 0,01 0,33 24,04 0,23 0,20 0,21 0,01 0,20 13,8 9 7
A8 0,28 0,25 0,26 0,02 0,26 0,18 0,18 0,18 0,18 0,18 2

Altura

 

 

 

Durante los cultivos experimentales, el control periódico ha permitido determinar, el 

tiempo transcurrido entre dos eventos consecutivos de muda para cada uno de los 

individuos en estudio. De esta manera, se pudo calcular el tiempo promedio de cada 

estadio. Para C. incisa los tiempos de duración en días de cada estadio se muestran en la 

Tabla 3.3. Mientras que, en la Tabla 3.4, se observa el tiempo promedio en días (así como 

el desvío estándar) necesario para llegar a dicho estadio desde la eclosión. 
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Tabla 3.3. Tiempo promedio (días) y desvío estándar (DS) para cada estadio de C incisa. Datos de 

laboratorio. 

 

 

Promedio DS N
A-8 1,75 0,96 4
A-7 1,5 0,58 4
A-6 3,13 1,31 16
A-5 3,33 2,35 24
A-4 4,45 2,28 22
A-3 3,76 2,43 21
A-2 4,78 2,47 23
A-1 9,22 4,42 23

Adulto 12,92 8,07 12

Tiempo de duración de cada estadio

 

 

 
Tabla 3.4. Tiempo promedio (días), desvío estándar (DS) que demora cada estadio de C. incisa en 

llegar al mismo. Datos de laboratorio. 

 

Promedio DS N
A-8 0,00 0,00 4
A-7 1,75 0,96 4
A-6 3,25 0,50 4
A-5 6,75 1,50 4
A-4 8,75 2,87 4
A-3 13,25 2,99 4
A-2 18,00 2,00 3
A-1 21,00 2,65 3

Adulto 27,00 1
Vida total 39,92 1

Tiempo que demora en alcanzar  dicho estadío

  

 

 

El ciclo de vida duró aproximadamente 40 días, desde la eclosión del huevo hasta la 

muerte del adulto. 

 

S. bicuspis 

Para S. bicuspis se realizó el mismo procedimiento para la determinación del tamaño 

de los distintos estadios mediante la graficación de la relación que existe entre el logaritmo 
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de la altura y el logaritmo de la longitud de las valvas de S. bicuspis obtenidas en las 

pruebas de cultivo en laboratorio. En la figura 4 cada estadio se expresa con diferentes 

colores. 
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Figura 3.4. Distribución de tamaños de los estadios de S.bicuspis. Relación Longitud (log-long)- 

Altura (log-alt) por estadio. El tamaño de las burbujas a la derecha representa la cantidad de 

individuos (1, 3, 7, 15 respectivamente). 

 

 

Las medidas de las valvas están expresadas en la tabla 3.5, donde se observan la 

media y desvío estándar 

 

 
Tabla 3.5. Promedio y desvío estándar (DS) de longitud de las valvas de cada estadio juvenil y adulto para S. 

bicuspis.  

 

Estadio Promedio DS N
A-8 0,235 0,025 56
A-7 0,292 0,023 166
A-6 0,358 0,030 123
A-5 0,446 0,053 111
A-4 0,558 0,072 78
A-3 0,752 0,129 62
A-2 1,071 0,169 44
A-1 1,437 0,222 33

Adulto 1,988 0,018 15  
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Como se puede observar en la Figura 3.5, la forma del caparazón de S. bicuspis a lo 

largo del desarrollo, va variando desde la morfología típica de estadios juveniles, 

(explicada antes para C. incisa; aunque el extremo posterior termina de forma más recta en 

S. bicuspis) hasta llegar al forma típica del adulto, que en esta especie es algo más alargada 

longitudinalmente y desarrolla su pequeña espina en la parte posterior y la típica espina 

dorsal que la caracteriza y distingue en su valva derecha. En este caso pudimos obtener una 

foto del estadio A-8 y su forma es algo más redondeada comparada con los estadios 

juveniles que le suceden. 
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Figura 3.5. Estadios de S.bicuspis. De valvas de hembra adulta se presenta: (A): vista dorsal. Escala = 

1449,20 �m. (B): vista ventral. Escala = 1253,11 �m. (C): valva izquierda vista interna. Escala = 

1402,59 �m, (D): valva izquierda vista externa. Escala = 1423,41 �m, (E): valva derecha vista interna. 

Escala = 1394,12 �m, (F): valva derecha vista externa. Escala = 1576,81 �m. De los estadios juveniles 

se presenta: (G): A-1, valva izquierda vista externa. Escala = 1179,37 �m. (H): A-1, valva derecha 

vista externa. Escala = 1154,05 �m. (I): A-2, valva izquierda vista externa. Escala = 829,40 �m.(J): A-

2, valva derecha vista externa. Escala = 807,41 �m. (K): A-3, valva izquierda vista externa. Escala = 

573,91 �m.(L): A-3, valva derecha vista externa. Escala = 577,90 �m. (M): A-4, valva izquierda vista 

externa. Escala = 443,50 �m. (N): A-4, valva derecha vista externa. Escala = 431,39 �m. (O): A-5, 

valva izquierda vista externa. Escala = 354,38 �m. (P): A-5, valva derecha vista externa. Escala = 

356,98 �m. (Q): A-6, valva izquierda vista externa. Escala = 296,46 �m. (R): A-6, valva derecha vista 

externa. Escala = 289,65 �m. (S): A-7, valva izquierda vista externa. Escala = 232,71 �m. (T): A-7, 

valva derecha vista externa. Escala = 236,20 �m. (U): A-8, valva derecha vista externa. Escala = 

208,60 �m.  
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Para S. bicuspis el porcentaje de incremento de cada estadio se expresa en la Tabla 

3.6, allí se observa que S. bicuspis presenta en el estadio A-7 un incremento mayor en la 

longitud que en la altura, este fenómeno también experimenta los estadios subsiguientes A-

6 y A-5 pero de manera menos marcada entre ambas dimensiones. A partir del estadio A-4 

hasta A-2 el incremento tanto en longitud como en altura, ocurren de forma pareja. En 

cuanto al Adulto denota un incremento en longitud menor que en los estadios anteriores, 

mientras que el incremento en la altura sigue siendo progresivamente mayor que el estadio 

anterior e incluso duplica el incremento experimentado durante el último proceso de muda 

de la longitud del caparazón. No existen datos para el % de incremento de A-8 respecto del 

huevo ya que no se consideró el tamaño del huevo antes de eclosionar. 

 

 
Tabla 3.6. Máxima, mínima promedio, desvío estándar (DS), mediana la longitud y altura de las 

valvas para cada estadio de S. bicuspis y el % de incremento para la mediana de la longitud y altura de 

cada estadio comparado con el anterior. Datos de laboratorio. 

 
Longitud

Estadio
Máxima 

(mm)
Mínima 

(mm)
Promedio 

(mm) DS
Mediana 

(mm)

 %  
Incremento 

muda 
(mediana)

Máxima 
(mm)

Mínima 
(mm)

Promedio 
(mm) DS

Mediana 
(mm)

 %  
Incremento 

muda 
(mediana)

N

Adulto 1,98 1,83 1,89 0,07 1,88 25,00 1,15 1,00 1,07 0,08 1,05 50,00 3
A1 1,68 1,43 1,51 0,08 1,50 39,35 0,88 0,50 0,70 0,11 0,70 33,02 8
A2 1,13 1,00 1,06 0,04 1,08 38,46 0,63 0,50 0,53 0,03 0,53 37,89 16
A3 0,80 0,70 0,77 0,03 0,78 36,23 0,40 0,35 0,38 0,01 0,38 32,41 20
A4 0,65 0,53 0,67 0,01 0,57 26,33 0,30 0,25 0,29 0,01 0,29 26,96 21
A5 0,48 0,40 0,45 0,01 0,45 28,57 0,25 0,20 0,23 0,01 0,23 19,47 28
A6 0,38 0,33 0,36 0,01 0,35 21,72 0,20 0,16 0,19 0,01 0,19 16,25 38
A7 0,30 0,27 0,29 0,01 0,29 26,96 0,20 0,15 0,16 0,01 0,16 8,00 40
A8 0,24 0,23 0,23 0,00 0,23 0,15 0,13 0,15 0,01 0,15 19

Altura

 

 

 

Se calculó el tiempo transcurrido entre dos eventos consecutivos de muda para cada 

uno de los individuos en estudio de S. bicuspis. De esta manera, se pudo calcular el tiempo 

promedio de cada estadio. Para S. bicuspis los tiempos de duración en días de cada estadio 

pueden verse en la Tabla 7. Mientras que en la Tabla 8 se observa el tiempo promedio en 

días, así como el desvío estándar necesario para llegar a dicho estadio y, en consecuencia, 

de todo el desarrollo postembrionario (con exclusión del huevo, Figura 3.6). 
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Figura 3.6. Huevo de S. bicuspis visto al microscopio de luz (142,5 µm). 

 

 
Tabla 3.7. Tiempo promedio (días), desvío estándar (DS) para cada estadio de S. bicuspis. Datos de 

laboratorio. 

 

Promedio DS N
A-8 1,43 0,77 47
A-7 2,27 0,84 41
A-6 2,32 1,34 79
A-5 3,38 1,90 66
A-4 3,75 1,63 57
A-3 3,70 1,96 37
A-2 4,45 1,99 22
A-1 5,56 2,22 16

Adulto 16,00 6,16 4

Tiempo de duración de cada estadío
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Tabla 3.8. Tiempo promedio (días), desvío estándar (DS) que demora cada estadio de S. bicuspis en 

llegar al mismo. Datos de laboratorio. 

 

 

Promedio DS N
A-8 0,00 0,00 46
A-7 1,36 0,74 45
A-6 3,71 1,17 41
A-5 5,81 1,91 37
A-4 8,07 2,58 29
A-3 11,58 3,13 26
A-2 14,61 4,16 18
A-1 17,69 3,97 13

Adulto 22,45 3,33 11
Vida total 37,67 11,50 3

Tiempo que demora en alcanzar  dicho estadío

 

 

 

El ciclo de vida duró aproximadamente 38 días, desde la eclosión hasta la muerte del 

adulto. 

En cuanto a los modelos de crecimiento, el modelo seleccionado fue “Sigmoide con 

3 parámetros” por tener un buen ajuste, un P valor significativo, además que la gráfica 

resultante se ajusta a nuestros datos al calcular unos valores cercanos a los reales sobre 

todo para los animales más pequeños. Con respecto los datos de los individuos más 

longevos es esperable que presenten cierta dispersión (mayor que para los estadios 

juveniles). 

 

Chlamydotheca incisa: 

Ecuación modelo Sigmoidal: Sigmoide con 3 Parámetros: 

 

y= 2.863/(1+exp(-(x-17.096)/7.349)) 

 

Para dicho modelo el R2 es 0.78 y el P valor < 0.0001, por lo que resulta 

significativo. El ES (error entre las medias) es de 0.39. 
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 Sigmoide con 3 parámetros
f= a/(1+exp(-(x-x0)/b))
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Figura 3.7. Modelo de crecimiento Sigmoide de 3 parámetros para C. incisa. 

 

 

Strandesia bicuspis: 

Ecuación modelo Sigmoidal: Sigmoide con 3 Parámetros:  

 

y= 1.845/(1+exp(-(x-13.828)/6.609)) 

 

Para dicho modelo el R2 es 0,68 y el P valor < 0,0001, por lo que resulta 

significativo. El ES es de 0,2853. 
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Sigmoide con 3 parámetros
f= a/(1+exp(-(x-x0)/b))
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Figura 3.8. Modelo de crecimiento Sigmoide de 3 parámetros para S. bicuspis.  

 

 

Comparación de medias de tallas obtenidas en laboratorio con las medias de las 

modas de una muestra de campo para S. bicuspis. 

 
 
Tabla 3.9.Resumen de la descomposición polimodal en la Estación 6 correspondiente a marzo de 

2006. Longitud de la valva (mm). 

 

 
 
 
 
 
 

Ajuste de normales 
Moda 1 2 3 4 5 6 7 8 R2 Sum Desv.

DS 0,010 0,029 0,023 0,027 0,030 0,030 0,063 0,093 0,88 2695,870
Promedio 0,150 0,456 0,604 0,802 0,998 1,194 1,783 2,386

N 1 70 114 136 31 66 78 105
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Tabla 3.10.Asignación de tallas a muestra de campo de estación 6 (marzo 2006) en base a tallas 

obtenidas en laboratorio para cada estadio. 

 

Estadio Promedio  
(lab)

Prom - DS 
(lab.)

Prom + DS 
(lab.)

Modas de 
estación 6 
(marzo)

Asimilaría a 
estadio de 
laboratorio

A8 0,235 0,211 0,260 n 1 -
A7 0,292 0,269 0,315 Sin dato Sin dato
A6 0,358 0,328 0,389 n 2 A-6
A5 0,446 0,393 0,498 n 3 A-5
A4 0,558 0,487 0,630 n 4 A-4
A3 0,752 0,623 0,881 n 5 A-3
A2 1,071 0,902 1,240 n 6 A-2
A1 1,437 1,215 1,659 n 7 A-1
A 1,988 1,970 2,005 n 8 Adulto  

 

 

Como se observa en la Tabla 3.9, las medias de las tallas de campo, producto de una 

descomposición polimodal (Figura 3.9), resultaron mayores que las de laboratorio. Se 

realizó Prueba t de Student para datos apareados / prueba bilateral arrojó a un α=0,050 que 

la diferencia entre las medias de longitud, estimadas en laboratorio y de campo (asignadas 

a partir de datos de laboratorio), es significativa. En la comparación de medias no se tuvo 

en cuenta la moda 1 por tener un N=1 (Tabla 3.10). Estos resultados pueden considerarse 

esperables, ya que en condiciones de laboratorio los individuos pueden crecen menos en 

longitud debido a que existen variables desconocidas en el campo que no se pueden 

reproducir en laboratorio, así como en condiciones de laboratorio crecen, por ejemplo, sin 

presencia de posibles depredadores y en condiciones de temperatura constante, lo cuál 

puede acelerar el crecimiento pero los individuos no consiguen igual tamaño que si 

estuvieran en campo. 
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Figura 3.9. Descomposición de polimodal en componentes unimodales de S. bicuspis, correspondiente 

al mes de marzo 2006 en la Estación 6. Las letras n seguidas de un número corresponden a las 8 

modas encontradas. 
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3.5. Discusión. 

 

Hasta el presente trabajo, no había información previa acerca del desarrollo y 

crecimiento en laboratorio de las especies C. incisa y S. bicuspis.  

La situación de los organismos en un cultivo, es diferente de la que se puede hallar 

en ambientes naturales. En un cultivo, el agua permanece en condiciones más estables, 

manteniendo un volumen pequeño y constante, y por lo tanto sin variaciones importantes 

de la salinidad además, la temperatura permanece amortiguada entre los 21-24°C. En estas 

condiciones se observó el desarrollo, midiendo las sucesivas mudas producto del 

crecimiento de estos crustáceos. Si bien, las medidas registradas no corresponden al animal 

vivo, la información obtenida tiene la utilidad de mostrar  aspectos importantes del 

desarrollo en estas especies. Esta información es básica para futuras investigaciones sobre 

otros aspectos del desarrollo e incluso para profundizar los abarcados en este trabajo, 

contemplando diferentes condiciones de experimentación y de esta manera, lograr un 

conocimiento más acabado sobre el ciclo de vida de C. incisa y S. bicuspis. Estos 

resultados muestran que ambas especies no difieren de otros ostrácodos podocópidos en 

presentar 8 estadios juveniles (Kesling, 1961) aunque, hay otros podocópidos como 

Xestoleberis hanaii con solo 7 estadios juveniles (Noriyuki & Machico, 2000).  

En cuanto a las medidas de adultos registradas en ambas especies en las pruebas de 

laboratorio, son éstos en general ligeramente más pequeños que los ejemplares 

correspondientes al estadio adulto hallados en el campo.  

La ausencia en los experimentos de un sustrato y/o carpeta vegetal flotante, existente 

en su ambiente natural, podría ser una posible fuente de estrés para estos animales lo cual 

tal vez, les impediría alcanzar tamaños similares a los que alcanzan en su hábitat natural. 

Podría ocurrir que algunas de las variables experimentadas en el campo como por 

ejemplo la temperatura, que en laboratorio es constante, haga que la tasa de desarrollo en la 

morfología disminuya mientras que, aumente el crecimiento en tamaño como informaron 

Baltanás et al. (2000) para Eucypris virens. 

En este sentido César et al. (2001) presentan para ejemplares de C. incisa una 

longitud promedio de 2,58 mm y para S. bicuspis de 2,21 mm, ambas medidas pertenecen a 

animales recolectados en el campo. Mientras que nuestros datos de longitud fueron algo 

mayores para S. bicuspis (valor máximo = 2,70 mm) y para C. incisa (valor máximo = 3,87 

mm). 
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En general, en la mayoría de los Podocopa, la región anterior de las valvas es 

redondeada desde el principio del desarrollo mientras que, la posterior es más 

aguzada/ovalada (Noriyuki & Machico, 2000). Durante el transcurso de la ontogenia, la 

región posterior, más precisamente el cuadrante póstero-dorsal, aumenta su tamaño en 

paralelo con la adición de los apéndices y el desarrollo de las estructuras reproductivas. La 

forma del caparazón de los Ostracoda, como cualquier otra característica fenotípica, está 

influenciada por el genotipo y el medio ambiente (Baltanás et al., 2000).  

Los primeros estadios juveniles pueden ser más variables morfológicamente dado 

que las valvas están aún poco calcificadas. Sin embargo, debería comprobarse si esto es o 

no un producto del instrumental, causado por las dificultades en registrar organismos 

pequeños, como se ha demostrado para otros taxa de ostrácodos (Baltanás et al. 2000). 

Los ostrácodos pueden presentar cierto grado de variación en su crecimiento. En este 

sentido existen diferencias en la duración de los estadios. El tiempo de desarrollo en que 

alcanzan su maduración y la duración de la totalidad del ciclo de vida también varía, 

aunque en general las mudas más tempranas surgen con mayor rapidez que las últimas 

(Noriyuki & Machico, 2000). Mientras que S. bicuspis requiere de 22,5 días para llegar a 

adulto, según nuestros experimentos de laboratorio, C. incisa requiere de 27 días. 

Asimismo, el adulto de S. bicuspis sobrevivió 16 días y el ciclo completo alcanzó a 37,7 

días; mientras que el adulto de C. incisa sobrevivió durante 12,9 días y su ciclo de vida 

abarcó 39,9 días. De manera que, si bien en C. incisa el ciclo de vida es más largo porque 

demora más en llegar al adulto, el estado adulto es más breve que en S. bicuspis. Esto 

podría explicar quizás, que en el campo sea C. incisa la que perdura más en el tiempo 

(hasta comienzos del invierno). Por otra parte, el promedio de vida del adulto de C. incisa 

es menor que el de S. bicuspis, ésta llega antes a la madurez. 

En C. incisa se observa la vida media del estadio A-6 casi duplica a la de A-7, así 

como a A-1 duplica a la de A-2 y el adulto no llega a duplicar a A-1. Para S. bicuspis se 

determinó que A-7 casi duplica a A-8 y el adulto casi triplica a A-1. 

Otros trabajos corroboran la relación negativa entre la temperatura del agua del 

ambiente y el tamaño del caparazón (Martens, 1985). También el fotoperíodo o la salinidad 

(en caso de ambientes salobres o marinos) podrían influenciar la variabilidad en el tamaño 

(Baltanás et al. 2000). 

Según Hartnoll y Dalley (1981), en un estudio sobre la variación de tamaño durante 

el crecimiento en distintos crustáceos (incluido el género Cyprinotus sp, Ostracoda), 

concluyeron que existe una variación creciente del tamaño hasta la quinta o sexta muda y 
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luego disminuye el incremento. Esto se debería a una correlación negativa, entre el 

porcentaje de incremento en la muda y la longitud pre-muda del cuerpo en las mudas que 

preceden a esos estadios. Se produciría un feedback negativo, donde los individuos que son 

de mayor tamaño experimentan un incremento inferior al normal y viceversa; es una 

manera de garantizar que los individuos que han pasado a través del número específico de 

estadios estén razonablemente cercanos al tamaño óptimo. Sería un fenómeno general del 

crecimiento en crustáceos (Hartnoll y Dalley, 1981), En este trabajo se observó esa 

disminución del incremento en el pasaje al estadio adulto para S. bicuspis, mientras que 

para C. incisa la disminución del incremento se observó en el pasaje hacia el estadio A-1. 

Según Baltanás et al., (2000) durante su desarrollo ontogenético E. virens duplica su 

tamaño en cada evento de muda; el coeficiente de crecimiento entre dos estadios juveniles 

consecutivos es 1,293, o sea un factor cercano a 1,3. Esto coincidiría con la Ley de Brooks 

(1886) quién propuso que, las dimensiones lineales de los artrópodos aumentan en cada 

muda por una proporción fija y el tamaño de estadios sucesivos se puede calcular 

multiplicando la longitud del estadio anterior por un factor de 1,25, o que la muda resulta 

en una duplicación del volumen de los animales. En este sentido, la Ley de Przibram 

(1931) propuso un factor de crecimiento de 1,26 para todos los artrópodos (Anderson, 

1964). Por otro lado, Anderson (1964) argumentó que este principio ha sido abandonado 

para los artrópodos ya que los animales que aumenten el número de apéndices en cada 

muda, no es probable que cumplan con esa ley. En el caso de los ostrácodos, dicho método 

de cálculo no ha dado buenos resultados.  

En lo que respecta a nuestros datos, no hemos hallado un “factor fijo” de incremento 

de tamaño en la muda de los estadios juveniles (ver tablas de incremento). Probablemente, 

los ostrácodos tengan un amplio rango de tasa de crecimiento considerando los resultados 

obtenidos por diferentes autores y en el presente trabajo en distintas especies. 

Solo Pinto & Purper (1965), describen ligeramente los estadios de desarrollo en 

Bradleystrandesia trispinosa a la cual le asignan seis estadios juveniles y el adulto (todas 

hembras), y las longitudes promedios las expresadas en mm de menor a mayor: 1) 0,270- 

2) 0,330- 3) 0,420- 4) 0,540- 5)  0,675- 6) 0,900- 7) adulto: 1,095, quién presenta una 

gibosidad dorsal y una larga espina posterior en la valva derecha, ambos caracteres 

específicos. 

Otras especies como Cyprinotus incongruens (= Heterocypris incongruens), desde su 

eclosión hasta la primera puesta de huevos, requiere de 19 días a 25ºC (Havel & Talbot, 

1995). En contraste, Latifa (1987) menciona para el desarrollo larval de H. incongruens, 
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16,7 días a 20º C y 12,5 días a 25º C. Mientras que, Aguilar-Alberola & Mezquita (2008), 

concluyeron que Heterocypris bosniaca requería 17 días para llegar a adulto a 20ºC. Por 

otro lado Martens (1985), demostró que Mytlocypris henricae (Cyprididae) tuvo un 

desarrollo larval hasta llegar a adulto de 25 días a 25ºC y de 60 días a 20ºC. 

De los estudios de estos autores se desprende que la duración del desarrollo larval en 

ostrácodos varía en función de la temperatura. El desarrollo ontogénico es más rápido a 

mayores temperaturas (Majorán, 2000). 

Marín (1984) presenta resultados sobre Candelacypris aragonica (como Eucypris 

aragonica) y Heterocypris salina  en cuanto a la duración de cada estadio y del ciclo de 

vida. Para C. aragonica la duración promedio del desarrollo larval es de 29 días y del ciclo 

de vida completo fue de 51,7 días, mientras que H. salina requiere 12,8 días para su 

desarrollo larval y 28,8 días para completar su ciclo. 

Cabe señalar que no todos los individuos llegaron al estadio adulto y que otros, por 

diversos motivos, retrasan su momento de muda y finalmente mueren. En este sentido 

como se explicara en materiales y métodos, esos casos (outliers) se retiraron del análisis. 

No obstante, si sumáramos la duración de cada estadio juvenil para calcular la duración 

total del ciclo, podríamos sobrestimar a este último cálculo. Esto podría ocurrir debido a 

que algún individuo tarde más tiempo en mudar pero, siga vivo. Por esta razón utilizamos 

solo aquellos individuos que presentaban datos desde A-8, lo cuál disminuye el N pero 

evita sobreestimaciones al calcular la longitud del ciclo.  

Al igual que en otras especies de ostrácodos, H. bosniaca presenta incrementos de 

muda progresivamente mayores en la longitud del caparazón desde los primeros juveniles 

hasta el tamaño adulto. En cada muda aumenta aproximadamente del 14 al 35% del 

tamaño (Aguilar-Alberola & Mezquita, 2008). Mientras que Cyclocipris ovum (Jurine, 

1820) tiene porcentajes de incremento en cada muda desde el 10,6 al 14,6 % (Mezquita et 

al, 2002). Comparando con nuestros datos el porcentaje es algo mayor, para S. bicuspis y 

para C. incisa, lo que está probablemente relacionado con el mayor tamaño de estas 

últimas especies en el estadio adulto, pero un tamaño similar a las anteriores en el huevo. 

Lo interesante del trabajo de Marín (1984) es que plantea un modelo de crecimiento 

para ostrácodos donde, la representación de la longitud frente al tiempo es de tipo 

sigmoideo y la ecuación que mejor ajusta esta relación es una de tipo sigmoideo 

exponencial y = a/(1+benx). El resultado es altamente significativo, indicando que el 

crecimiento se ve frenado por un factor limitante: al avanzar el tiempo el crecimiento se 

hace menor. Según el autor mencionado, los factores que limitan el crecimiento podrían 
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estar relacionados con las características del cultivo pero, influyendo en retrasar el día de 

muda más que en disminuir el tamaño del individuo. 

Por otro lado Baltanás et al., (2000) proponen un modelo de crecimiento de tipo 

exponencial pero utiliza como variable independiente (x) el estadio, en vez del tiempo. 

Marín (op. cit.) también realiza la relación: Longitud-Estadio pero mediante una ecuación 

potencial. Los organismos al hacerse adultos van presentando mayores diferencias entre 

ellos, observándose una mayor dispersión en los datos. 

En este trabajo también se consideró que las características del cultivo pudieron 

influenciar el desarrollo de algunos animales retrasando su momento de muda, lo que 

provoca que la duración de ese estadio sea más prolongada de lo que debiera e incluso 

luego de mudar, morir. En este sentido, consideramos la necesidad de realizar en el futuro 

muy próximo experiencias con diferentes temperaturas controladas, así como asegurar en 

lo posible, que todos los individuos utilicen la misma cantidad de alimento e incluso 

considerar la intensidad de la luz y variar la duración del fotoperíodo en los cultivos. De 

esta manera, lograríamos profundizar el conocimiento en cuanto al desarrollo de las 

especies en cuestión hasta aquí obtenido, mediante el ajuste de diferentes parámetros que 

representarían posibles fuentes que afecten al crecimiento de estos animales. Sin embargo 

la experiencia de laboratorio fue válida para asociar talla-edad y para poder conocer qué 

tipo de crecimiento tienen las especies de ostrácodos estudiadas. 
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CAPÍTULO 4 

 

Efecto del Cd (II) y del detergente laurilsulfato sódico (SDS) sobre la 

supervivenvia de Chlamydotheca incisa y Strandesia bicuspis bajo 

condiciones controladas en laboratorio 

 

4.1 Introducción 

 

4.1.1. Agentes contaminantes de sistemas acuáticos 

Las actividades humanas pueden cambiar el normal desarrollo de los ecosistemas. La 

explotación de hábitats naturales y su urbanización e industrialización realizada por el 

hombre conlleva a la consecuente producción y el vertido de efluentes domésticos e 

industriales en los cuerpos de agua; ésto tiene una fuerte influencia sobre la fauna, 

afectando la diversidad. Las perturbaciones causadas por el hombre producen cambios 

físicos, químicos y biológicos, alterando el funcionamiento de los ecosistemas acuáticos, 

reduciendo la densidad y la diversidad de invertebrados (Alvarez Zarikian et al., 2000; 

Külköylüoğlu, 2004).  

Es un problema de creciente preocupación con alarmante impacto ambiental los 

vertidos en los cuerpos de agua. En este sentido, la contaminación de las reservas de agua 

dulce, como es el caso de las del área rioplatense, por metales pesados y compuestos 

orgánicos, constituye una problemática de alto impacto para la población debido a los 

efectos tóxicos, carcinógenos y mutagénicos que propician.  

Los ostrácodos puede ser organismos excelentes para utilizar como indicadores de la 

calidad del agua, son bioindicadores adecuados de cambios en el ambiente sea por su 

desaparición, sustitución o aparición de otras especies, la presencia de anomalías 

morfológicas o la alteración de la dinámica de población. Pero tal idea requiere conocer su 

ecología, distribución, biología y requerimientos de hábitat (Külköylüoğlu, 2004; Ruiz et 

al., 2004).  
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Si bien existe un amplio espectro de contaminantes ambientales, se puede distinguir 

dos grupos principales: inorgánicos y orgánicos. Entre los primeros, se hallan los metales 

pesados como el As, Cd, Cr, Hg, Pb, Ni y Zn. Dichos metales ingresan a los ecosistemas 

acuáticos por el vertido de efluentes urbano-industriales y se han identificado por su alta 

peligrosidad, ya que ejercen efectos nocivos aún a bajas concentraciones (Camacho-

Sánchez & Gamboa-Delgado, 2003). Si bien, los análisis químicos revelan la 

concentración y naturaleza de estos poluentes, no alcanzan a suministrar información 

acerca de los efectos que causan en los organismos acuáticos (Prato et al., 2006). 

Los metales pesados persisten en el medioambiente y se incorporan a las cadenas 

alimentarias a través de la ingesta de agua y alimento acumulándose en los tejidos de 

animales acuáticos, produciendo efectos nocivos en flora y fauna. Aunque los metales 

pesados incluyen elementos esenciales, el rol de muchos de ellos no es preciso en los 

sistemas biológicos (Barata et al., 2002; Prato et al., 2006).  

La incorporación natural de Cadmio (Cd) procede principalmente, de la actividad 

volcánica, lixiviación de rocas e incendios forestales (Sarabia Álvarez, 2002). Las fuentes 

más comunes de contaminación por dichos metales están constituidas por: el 

procesamiento y utilización del petróleo y sus derivados incluyendo, la combustión de 

nafta con plomo; las plantas generadoras de energía y los procesos de extracción en 

yacimientos mineros y fábricas metalúrgicas, material catódico de baterías, producción de 

hierro y acero, fertilizantes y pesticidas. Las aguas residuales de estos procesos, no son 

tratadas adecuadamente y se vierten a los cursos de agua contaminando, tanto las aguas 

superficiales como las subterráneas (Dickson, 2000; Sarabia Álvarez, 2002). 

Varios parámetros cuali-cuantitativos tales como la concentración, el tiempo de 

exposición y la interacción con otros factores ambientales, influyen en la captación y 

toxicidad de los metales pesados de los organismos acuáticos. Entre otros, por ejemplo, la 

bio-disponibilidad de los metales pesados en dichos organismos, depende de factores tales 

como, la especiación química así como del pH en solución. Puesto que el pH está 

relacionado con la dureza del agua, los metales pesados pueden tener en un orden de 

magnitud, una actividad más letal en aguas blandas que en las duras (Eisler, 1985; 

Camacho-Sánchez & Gamboa-Delgado, 2003). Otro reservorio de estas sustancias 

inorgánicas es el sedimento de los ambientes acuáticos, los suelos y los organismos en si 

mismos (Dickson, 2000).  

Uno de los agentes de mayor toxicidad, asociado a la contaminación ambiental e 

industrial es el Cd (Tabla 4.1). Al respecto, Ramírez (2002) opina que este metal reúne 
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ciertas características básicas para un tóxico: como los efectos producidos tanto en el 

hombre como en el ambiente, su bioacumulación, persistencia y transporte por largas 

distancias mediante la vía aérea y acuática. 

El Cd, metal pesado modelo utilizado en este trabajo, se puede obtener como 

subproducto del tratamiento metalúrgico del zinc y del plomo. Los mayores usos del 

cadmio a nivel de la industria se dan en la galvanoplastia, la producción de pigmentos, en 

la fabricación de estabilizadores de plástico y pilas. Las fuentes antropogénicas de cadmio 

incluyen a los humos y polvos de fundición que devienen de la incineración de materiales 

que contienen Cd, de los combustibles fósiles, los fertilizantes y de las aguas residuales 

municipales y vertidos de lodos. Las concentraciones del metal son más altas en regiones 

donde se localizan las fundiciones y en las zonas urbanas industrializadas (Eisler, 1985). 

 

 
Tabla 4.1. Algunas características del Cadmio (Cd). 

 

 

 

 

Rainbow (1997) sostiene que el Cd se incorporaría por transporte activo a través de 

bombas de Calcio (Ca), ya que ambos elementos poseen radios similares. Esto ocurriría 

parcialmente en el anfípodo Gammarus pulex. Los crustáceos de agua dulce necesitan de 

una absorción considerable y activa de Ca, por lo cual, también pueden absorber 

potencialmente el Cd en cantidades significativas. La tasa de absorción de Cd podría ser 

alta inmediatamente después de la ecdisis, debido a que es el momento en que la nueva 

cutícula tiene una mayor permeabilidad. 

En cuanto a la toxicología del Cd se sabe que es un elemento tóxico e inductor de 

fenómenos de teratogénesis, mutagénesis y carcinogénesis (Eisler, 1985; Eissa et al., 

Sustancia Características T°  
Fusión

T°     
Ebullición Densidad Peso 

Atómico/Molecular

Cd Elemento divalente 321 ° C 765 ° C 8600 Kg/m3 112,4
Blanco-plateado 

Brillante

Insoluble en agua
3CdSO4+8H2O Sal de sulfato  muy 

soluble en agua 
769,56 
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2003). Según Eisler (1985) no se conoce el mecanismo exacto de la intoxicación aguda por 

Cd, y que ello dependería del período de exposición, de su concentración en el medio y 

también de la temperatura y salinidad de las aguas. Eissa et al. (2003) dicen que a nivel 

celular, el Cd interacciona con la fosfatidiletanolamina y la fosfatidilserina; en la 

generación de radicales libres, debido a la interacción del Cd con los grupos -SH de las 

macromoléculas. El Cd, aún en  bajas concentraciones, produciría alteraciones en el 

metabolismo del zinc, lo que afectaría la estructura tridimensional de proteínas reguladoras 

como la metalotioneina. Dicha alteración afectaría el normal funcionamiento del hígado, 

riñón y bazo (Eissa et al., 2003; Albert, 2004). 

En el ser humano, el Cd puede provocar diferentes afecciones a la salud: la 

osteoporosis por tener el mismo estado de oxidación y tamaño aproximado al Ca, estas 

características permitirían su almacenamiento por el tejido óseo; puede además, causar 

hipertensión e incluso desencadenar enfermedades cardíacas; ceguera; pérdida de la 

coordinación motriz y de la memoria, y afectar al sistema nervioso central (Albert, 2004). 

El otro grupo principal de contaminantes está constituido por los agentes orgánicos, 

donde se incluye a los detergentes, plaguicidas, insecticidas y fungicidas así como también, 

a los productos derivados de la extracción y procesamiento del petróleo crudo, como los 

hidrocarburos alifáticos, aromáticos simples y policíclicos (Natale, 2006).  

Entre estos contaminantes orgánicos se encuentran los detergentes para uso 

doméstico e industrial, un ejemplo de ellos es el Laurilsulfato Sódico (SDS; Tabla 4.2). 

Dicho detergente se utilizó en este trabajo como agente químico modelo de contaminante 

orgánico. 

Los detergentes representan un grupo de sustancias químicas de alta producción 

anual (alrededor de dos millones de toneladas de surfactantes); éstos una vez vertidos a los 

sistemas acuáticos, producen un severo impacto ambiental. En este sentido, la descarga 

desmedida de estos químicos en las aguas superficiales a través de efluentes industriales y 

vertederos domiciliarios, disminuye la concentración del oxígeno y por lo tanto, interfiere 

en el desarrollo natural de la vida acuática. La mayoría de los detergentes utilizados, son 

responsables de la sobreabundancia de compuestos ricos en nitrógeno y fósforo en los 

sistemas acuáticos y por tanto, provocan la eutrofización de los mismos lo que acarrea un 

aumento de la productividad en la columna de agua y produce el aumento de la biomasa de 

los productores primarios (Quiroz, 2000; Rocha et al., 2007). Por lo tanto, la 

reglamentación sobre los niveles máximos de estos químicos debe regularse a través de los 

organismos gubernamentales. El Consejo Nacional Medio-Ambiental (CONAMA) de 
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Brasil establece el límite de 0,50 mg/L de surfactantes para ambientes acuáticos (CETESB, 

1995). Los detergentes, además de producir efectos tóxicos sobre los organismos, 

interfieren en los procesos de potabilización del agua para consumo humano (Sibila Lores, 

2008). Estos químicos son agentes tensioactivos de naturaleza anfipática, cuya estructura 

química determina sus efectos/propiedades emulsionantes, dispersantes y humectantes, 

reducen la tensión superficial del agua (Rocha et al., 2007). Contribuyen a la formación de 

micelas, alteran la permeabilidad de la membrana celular, la difusión de gases y la 

estructura y actividad de proteínas enzimáticas. Por lo tanto, estos químicos son 

generadores de efectos perjudiciales en la biota acuática, observándose daños en las 

branquias de peces de agua dulce y en crustáceos decápodos estuariales así como también, 

alteraciones en los quimiorreceptores de animales acuáticos y en el humano (Rocha et al., 

2007). 

 

 

Tabla 4.2. Algunas características del SDS. 

 

 

 

 

4.1.2. Ecotoxicología 

La toxicidad de un compuesto químico es la capacidad que tiene éste de ejercer un 

efecto adverso sobre un organismo dado. Las propiedades químicas del compuesto, su 

concentración, la duración y frecuencia de la exposición del organismo al tóxico, y las 

características de su ciclo de vida, son variables de las cuales dependerá el efecto de la 

sustancia. Las pruebas de toxicidad pueden ser de tipo agudas o crónicas y tienen utilidad 

como herramientas de diagnóstico, que determinan el efecto que causa determinada 

Sustancia Características T°    
Fusión Densidad Peso 

Molecular
SDS Surfactante aniónico

 polar 
 

204-207 °C 1000 Kg/m3   

 
 

 
 

288,38 

En estado sólido
Ligeramente amarillo
Solubilidad moderada 

(10 g por 100 ml a 20 °C) 
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sustancia sobre los organismos de prueba bajo condiciones controladas de experimentación 

(Castillo Morales, 2004). 

En las pruebas de tipo agudo, usualmente se utiliza a la mortalidad como parámetro, 

en éstas se estiman los efectos adversos de dichas sustancias mediante la respuesta de los 

organismos. El organismo seleccionado se expone a un rango de concentraciones de la 

sustancia tóxica, durante cortos periodos de tiempo, los cuales están directamente 

relacionados a la duración del ciclo vital del organismo prueba. Para definir la sensibilidad 

del organismo al tóxico puede utilizarse la concentración letal 50 (LC50), ésta estima la 

concentración a la cual muere el 50 % de los individuos expuestos al tóxico en un tiempo 

dado. Otros parámetros que se suelen utilizar son, la concentración menor del tóxico donde 

se observa un efecto “LOEC”, ya que proviene del nombre en inglés: Lowest Observable 

Effect Concentration y la concentración máxima donde no se observa un efecto “NOEC”: 

No Observable Effect Concentration (Castillo Morales, 2004). 

Las pruebas de toxicidad pueden enfocarse de dos maneras. A corto plazo y a 

pequeña escala (generalmente el parámetro es la mortalidad dada en una especie en 

particular), centrado en medir el efecto de un tóxico en forma individual y a largo plazo y 

gran escala. En este último caso, las pruebas de toxicidad se dirigen hacia la evaluación del 

efecto de los contaminantes en la estructura de la comunidad acuática (Chial & Persoone, 

2002a). 

La evaluación de la contaminación acuática ha sido principalmente estimada 

mediante la determinación analítica de químicos específicos. No obstante, hoy en día se 

admite que en la mayoría de los casos, estas mediciones no brindan una estimación 

correcta del riesgo real, por dos razones principales: primera, el análisis cuali-cuantitativo 

de todos los químicos que pudieran estar presentes en el agua se ve restringido en la 

práctica por limitaciones técnicas y financieras; y segunda, cuando coexisten varias 

sustancias, fenómenos como la biodisponibilidad y los efectos de sinergismo o 

antagonismo, suelen ser subestimados y estos en muchos casos, son los que determinan el 

riesgo tóxico. 

Una forma de obtener una respuesta integrada sería la utilización de organismos que 

revelen sensibilidad a la presencia y concentración de químicos aislados o en mezclas, 

mediante la implementación de bioensayos. Esta metodología para la evaluación de la 

contaminación acuática es una alternativa prometedora (Castillo Morales, 2004; Martins et 

al., 2007). De acuerdo a esto, se han desarrollado bioensayos múltiples en laboratorio con 

organismos bioindicadores tales como invertebrados, peces y algas para la evaluación y 
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monitoreo de la calidad del agua. Estos organismos permiten confrontar la toxicidad 

relativa a determinadas sustancias químicas y evaluar tanto, los efectos letales como los 

subletales como por ejemplo, de metales, pesticidas y gases tóxicos (Martins et al., 2007). 

Por lo tanto, los bioensayos pueden considerarse herramientas útiles en la evaluación de 

riesgo ambiental. En este sentido, se han desarrollado protocolos de laboratorio 

estandarizados empleando organismos centinelas, recomendados por organizaciones 

internacionales tales como: USEPA; International Organization for Standarization, ISO; 

Instituto Argentino de Normalización y Clasificación, IRAM; entre otros (Natale, 2006). 

Los sistemas ecológicos están integrados por comunidades diversas de organismos, 

los cuales tienen sensibilidad variable a los tóxicos. Así, una batería de bioensayos que 

refleje los diferentes niveles tróficos y la variedad de hábitats es utilizada típicamente, en 

la evaluación de toxicidad, siendo clave para representar el rango de sensibilidad de los 

organismos (Keddy et al., 1995). Los organismos invertebrados se han utilizado y se 

utilizan con gran frecuencia como organismos prueba en bioensayos agudos (Persoone, 

2001). Como ejemplo se puede citar el trabajo realizado por este último autor, quien 

comprobó que los ensayos efectuados con Daphnia magna (Cladocera) sólo detectan un 

efecto severo en la mitad de las muestras tóxicas mientras que aquellos realizados con 

microbiotests de otros crustáceos y rotíferos detectan la toxicidad en un 40 y 60 % de las 

muestras, respectivamente. 

Los Ostracoda han sido propuestos en muchos casos como organismos centinelas o 

indicadores ya que, como mencionamos en la introducción (Capítulo 1), su ciclo de vida 

complejo sumado a sus características particulares permiten, percibir las influencias 

directas e indirectas de los contaminantes químicos, siendo factible un abanico de posibles 

efectos letales o subletales (efectos sobre el crecimiento y el desarrollo). 

Los ostrácodos han demostrado ser tan útiles como otros microcrustáceos en estudios 

de calidad de agua de ríos y arroyos (Mezquita et al., 2001). Estos organismos permiten 

interpretar diversos tipos de contaminación natural o antropogénica por desechos orgánicos 

y/o industriales. Gío-Argáez, et al (2004) recomiendan realizar los biensayos con especies 

comunes y frecuentes en los hábitats acuáticos, a fin de aprovechar mejor las 

observaciones. En este sentido los ostrácodos, son poco frecuentes bajo condiciones de 

estrés causado por  impactos antropogénicos. Los ostrácodos es uno de los grupos de 

invertebrados que aparecen en abundancia para poder realizar un análisis cuantitativo del 

registro estratigráfico en los sedimentos, además de ser sensibles al impacto producido por 

el hombre (Yasuhara & Yamazaki, 2005). De acuerdo a esto, los Ostracoda, Cladocera, 
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Amphipoda Gammaridea y algunos Isopoda de aguas continentales, se están estudiando 

como bioindicadores y/o para el monitoreo de sistemas acuáticos (Rinderhagen et al., 

2000). Muchas de las especies de ostrácodos son hembras partenogenéticas, con un ciclo 

de vida en general corto (alrededor de 30 días en promedio), aunque la información al 

respecto es limitada aún y existe una gran variación entre especies, pudiendo alcanzar hasta 

un ciclo de 4 años como es el caso de Cypridopsis vidua (Griffiths & Holmes, 2000; Horne 

et al., 2002). Además, se ha observado que los huevos se depositan en gran número y son 

relativamente adaptables a un medio de cultivo in-vitro. Debido a estos ciclos de vida 

cortos y a sus estrategias reproductivas (Sastry, 1983; Ruppert & Barnes, 1994), los 

Ostracoda son sujetos factibles de ser empleados como indicadores de sanidad ambiental y 

muy útiles para el desarrollo de pruebas ecotoxicológicas como es el caso de Cyprinotus 

incongruens = Heterocypris incongruens, empleado para la evaluación de toxicidad de 

sedimentos (Havel & Talbott, 1992, 1993, 1995). Por otro lado, se examinó la respuesta a 

16 herbicidas de una de las especies más comunes, cosmopolita y dulceacuícola, como 

Cypridopsis vidua, y de otras cinco especies de ostrácodos. En estos casos se demostró 

que, la irritabilidad y la excitabilidad fueron las primeras reacciones notables. C. vidua fue 

la más sensible a herbicidas (Thorp y Covich, 2001). También se identificó un patrón 

similar en un estudio ecológico, al experimentar con Cyprinotus sp. y otros 

microcrustáceos; seleccionando un microcosmo similar a un lago, Thorp & Covich (2001) 

realizaron bioensayos con un combustible diluido en agua. Asimismo, sobre la base de su 

abundancia y diversidad, se ha utilizado a los ostrácodos como indicadores ecológicos de 

la calidad de las aguas (Milhau et al., 1997). Rinderhagen et al. (2000) reportaron que la 

distribución actual de ostrácodos en lagos del centro y norte de Estados Unidos está 

influida por la concentración de los iones carbonato, bicarbonato y sulfato, estando esto 

relacionado con la calidad diferencial de las aguas. Por lo antedicho, y debido a la 

ductilidad que demuestran las especies de Ostracoda, los resultados de estas 

investigaciones son factibles de ser empleados como herramientas de evaluación de la 

calidad del agua. 
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4.2 Objetivo 

 

Evaluar la sensibilidad a (Cd (II), y SDS) en dos especies de ostrácodos C. incisa y S. 

bicuspis, recolectadas en la Reserva de Usos Múltiples Isla Martín García. 

Aunque existe un amplio espectro de contaminantes vertidos a los cursos de agua, se 

seleccionó por un lado al Cd (II) como contaminante inorgánico modelo, ya que es uno de 

los principales agentes tóxicos asociado a la contaminación industrial, y por otro al SDS 

como modelo de contaminante orgánico debido a sus propiedades fisicoquímicas 

(anfipática, emulsionante) y su amplia utilización como patrón orgánico en ensayos de 

toxicidad. 

 

 

4.3 Materiales y Métodos 

 

Se realizaron bioensayos de toxicidad aguda (48 horas) con Cd (II) y SDS en 

condiciones controladas de laboratorio. 

Se utilizaron individuos de Chlamydotheca incisa y Strandesia bicuspis (Ostracoda, 

Cyprididae). Los sujetos de experimentación fueron hembras adultas (ya no mudan), 

cultivadas en laboratorio. El cultivo se realizó en agua de red declorinada mediante 

burbujeo continuo durante 48 horas (conductividad 1,0 ms/cm; dureza 215 mg/L de 

CO3Ca; alcalinidad 180 mg/L de CO3Ca, rango de pH = 7,4 – 7,8) bajo condiciones 

controladas de temperatura (21-24 ºC), y fotoperíodo 16:8 (luz:oscuridad). Ambas especies 

se alimentaron con perifiton y lechuga (Lactuca sativa) hervida según información 

metodológica brindada por el personal del Centro de Investigaciones Medio-Ambientales 

(CIMA), Facultad de Ciencias Exactas, UNLP (Lic. Gustavo Bulus, comunicación 

personal). 

Durante la exposición (48 horas), los ejemplares no fueron alimentados ni se realizó 

recambio de medio para minimizar variables que pudieran hacer “ruido” o interferir en la 

respuesta. Se ha experimentado previamente que viven 4 días sin alimento y esta condición 

no afectó su supervivencia ni su estado general. Luego del tiempo de exposición, se 

registró el número de animales muertos. Un ejemplar se consideró como muerto cuando no 

se observaba o visto movimientos de natación por transparencia, signos de actividad en su 

interior.  
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Las exposiciones se realizaron por triplicado, con un N= 30 individuos por 

concentración, además del control negativo, en recipientes plásticos de 50 ml; siendo éste 

el volumen final. Las diluciones en cada ensayo fueron establecidas siguiendo una 

progresión geométrica de concentraciones que cubrieran el intervalo estimado a través de 

ensayos preliminares. 

 

4.3.1 Ensayo de toxicidad con Cadmio 

Se seleccionó al cadmio, obtenido por disolución de sulfato de cadmio en agua de 

ensayo, como el tóxico inorgánico modelo. Para los ensayos de toxicidad, se preparó una 

solución madre de 5000 mg/L de Sulfato de Cadmio (II) (3CdSO4 8H2O) en agua destilada 

y a partir de ella, se efectuaron las correspondientes diluciones en agua de ensayo para 

obtener las siguientes concentraciones finales: 0,0326, 0,0652, 0,3259, 0,6518, 3,2592 y 

6,5185 mg/L Cd para C. incisa y 0,0033, 0,0065, 0,0326 y 0,0652 mg/L Cd para S. 

bicuspis así como un control negativo correspondiente para cada especie  

Luego de la exposición, las concentraciones nominales de Cd (II) fueron confirmadas 

por espectrometría de absorción atómica con un límite de detección de 0,01 mg/L para 

conocer la cantidad real de metal a la cual estuvieron expuestos los organismos, ya que en 

agua con altas concentraciones de sales los iones tienden a precipitar disminuyendo así la 

biodisponibilidad (actividad realizada por el personal del CIMA, Fac. Ciencias Exactas, 

UNLP). Para aquellas concentraciones que quedaron por debajo del límite de detección de 

la técnica, se procedió a estimar dichas concentraciones mediante una recta de regresión 

forzada a cero, utilizando como variables las concentraciones medidas en laboratorio y 

nominales.  

 

4.3.2 Ensayo de toxicidad con SDS 

Como xenobiótico orgánico modelo se utilizó el Laurilsulfato de sodio (SDS). Para 

los ensayos de toxicidad se preparó una solución madre de 5000 mg/L de SDS en agua 

destilada y a partir de la cual, se efectuaron las correspondientes diluciones a fin de obtener 

las siguientes concentraciones finales: 31,25; 41,24; 54,41; 71,80 y 125 mg/L de SDS para 

S. bicuspis y 31,25; 41,24; 54,41 y 71,80 mg/L para C. incisa y un control negativo para 

cada especie. Al finalizar el ensayo se determinaron en forma analítica las concentraciones 

de SDS para las concentraciones, 31,25 mg/L, 41,24 mg/L y 54,41 mg/L utilizando el 

método SAAM (Sustancias Activas al Azul de Metileno; APHA, 1998). Dado que se 

observan diferencias entre las concentraciones nominales y las reales medidas, se optó por 
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estimar mediante la recta de regresión calculada usando la concentración real y nominal 

para algunas de las soluciones ya mencionadas.  

 

4.3.3 Análisis de datos 

Los resultados obtenidos se analizaron mediante técnicas de regresión lineal previa 

transformación Probit (Finney, 1971) de la proporción de mortalidad y transformación 

logarítmica para la concentración. Se calcularon la LC50 con sus respectivos límites de 

confianza para el 95 %, utilizando el Probit Analysis Program, versión 1.5 de la EPA para 

cada uno de los ensayos.  

Consideramos adecuado tomar un límite del 20 % como umbral de aceptabilidad 

para la mortalidad en los controles en la pruebas con SDS ya que, en las condiciones de 

trabajo en las que se realizaron, nunca se logró un porcentaje inferior al 10 %. Este criterio 

de aceptabilidad fue utilizado en bioensayos con invertebrados acuáticos (Chial & 

Persoone, 2002b)  

La relación entre las especies se analizó mediante modificación de la prueba t de 

Student para comparación de pendientes y ordenadas según Zar (1984). 

 

 

4.4 Resultados 

 

4.4.1 Efecto del Cd (II) sobre Chlamydotheca incisa y Strandesia bicuspis  

Los resultados de los dos ensayos realizados con Cd para C. incisa se presentan en 

la Tabla 4.3, provenientes del análisis Probit propuesto por Finney (1971), y se grafican en 

la Figura 4.1. 
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Tabla 4.3. Concentraciones Letales (LC50) para C. incisa expuesta a cadmio por 48 horas. Valores 

expresados en mg/L. 

 

Punto
Concentración 

Exposición Inferior Superior
LC1 0,023 0,002 0,062
LC5 0,051 0,009 0,110

LC10 0,077 0,018 0,150
LC15 0,101 0,028 0,186
LC50 0,332 0,178 0,516
LC85 1,083 0,685 2,357
LC90 1,434 0,873 3,642
LC95 2,172 1,223 7,100
LC99 4,731 2,219 25,766

Límites de confianza (95%)

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.1. Respuesta de C. incisa expuesta a cadmio por 48 horas. Proporción de mortalidad 

corresponde al total de las réplicas. Líneas entecortadas corresponden a las bandas de confianza al 95 

%. 

 

 

En la Tabla 4.4, se expresan los valores de los ensayos realizados con Cd para S. bicuspis, 

provenientes del análisis Probit propuesto por Finney (1971), y se grafican en la Figura 

4.2. 
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Tabla 4.4. Concentraciones Letales (LC50) para S. bicuspis expuesta a cadmio por 48 horas. Valores 

expresados en mg/L. 

 

 

Punto
Concentración 

Exposición Inferior Superior
LC1 0,012 0,001 0,021
LC5 0,017 0,003 0,026

LC10 0,021 0,005 0,03
LC15 0,024 0,007 0,033
LC50 0,042 0,028 0,053
LC85 0,075 0,058 0,172
LC90 0,086 0,064 0,243
LC95 0,105 0,074 0,411
LC99 0,153 0,094 1,114

Límites de confianza (95%)

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.2. Respuesta de S. bicuspis expuesta a cadmio por 48 horas. La proporción de mortalidad 

corresponde al total de las réplicas. Líneas entecortadas corresponden a las bandas de confianza al 95 

%. 

 

 

Los resultados de las concentraciones letales comparadas para ambas especies 

ensayadas se resumen en la Tabla 4.5, donde se puede observar que la LC50 de S. bicuspis 

es inferior con respecto a C. incisa. 
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Tabla 4.5. Concentraciones reales (LC50) para C. incisa y S. bicuspis expuestas a cadmio por 48 horas 

de exposición. Valores expresados en mg/L.  

 

Punto
Concentración 

Exposición Inferior Superior
C. incisa LC50 0,332 0,178 0,516
S. bicuspis LC50 0,042 0,028 0,053

Límites de confianza (95%)

 
 

 

Examinando, ni la diferencia entre pendientes ni la diferencia entre ordenadas son 

estadísticamente significativas (p < 0,05) entre ambas especies. 

 

 

4.4.2 Efecto del detergente SDS sobre Chlamydotheca incisa y Strandesia bicuspis  

Los resultados para C. incisa se presentan en la Tabla 4.6, provenientes del análisis 

Probit propuesto por Finney (1971) y se grafican en la Figura 4.3.  

 

 
Tabla 4.6. Concentraciones Letales (LC50) para C. incisa expuesta a SDS por 48 horas. Valores 

expresados en mg/L.  

 

Punto
Concentración 

Exposición Inferior Superior
LC1 24,305 2,931 32,383
LC5 29,709 6,985 36,521

LC10 33,066 11,060 39,070
LC15 35,544 15,034 41,019
LC50 48,238 42,27,4 65,613
LC85 65,467 54,460 229,079
LC90 70,372 56,957 312,613
LC95 78,324 60,752 496,466
LC99 95,740 68,356 1185,770

Límites de confianza (95%)
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Figura 4.3. Respuesta de C. incisa expuesta a SDS por 48 horas. La proporción de mortalidad 

corresponde al total de las réplicas. Líneas entecortadas corresponden a las bandas de confianza al 95 

%. 

 

 

En la Tabla 4.7 se presentan los resultados a partir de las concentraciones reales a las 

que fueron expuestos los individuos de S. bicuspis provenientes del análisis Probit y se 

grafican en la Figura 4.4. Estos resultados surgen del promedio de los dos ensayos 

realizados, en los cuales las LC50 se hallan dentro del intervalo del límite de confianza. 

 

 
Tabla 4.7. Concentraciones Letales (LC50) para S. bicuspis expuesta a SDS por 48 horas. Valores 

expresados en mg/L. 

 

 

Punto
Concentración 

Exposición Inferior Superior
LC1 13,274 8,900 16,878
LC5 18,455 13,828 22,071

LC10 22,000 17,437 25,543
LC15 24,770 20,344 28,255
LC50 40,888 36,793 45,928
LC85 67,496 57,921 85,765
LC90 75,993 63,926 100,292
LC95 90,590 73,890 126,728
LC99 125,950 96,371 197,269

Límites de confianza (95%)
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Figura 4.4. Respuesta de S. bicuspis expuesta a SDS por 48 horas. La proporción de mortalidad 

corresponde al total de las réplicas. Líneas entecortadas corresponden a las bandas de confianza al 95 

%. 

 

 

Los resultados de las concentraciones letales comparadas para ambas especies 

ensayadas se resumen en la Tabla 4.8, donde se puede observar que la LC50 de S. bicuspis 

es inferior con respecto a C. incisa. 

 

 
Tabla 4.9. Concentraciones reales (LC50) para C. incisa y S. bicuspis expuestas a SDS por 48 horas de 

exposición. Valores expresados en mg/L. 

 

Punto
Concentración 

Exposición Inferior Superior
C. incisa LC50 48,238 42,274 65,613
S. bicuspis LC50 40,888 36,793 45,928

Límites de confianza (95%)

 

 

 

La comparación de pendientes señala que no presentan diferencias significativas en 

la respuesta que experimentan frente al SDS. Sin embargo las ordenadas de la relación 

proporción de mortalidad y concentración real son significativamente diferentes (p < 0,05).  
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4.5. Discusión 

 

Entre los organismos indicadores que se utilizan habitualmente en bioensayos de 

toxicidad, se recomienda seleccionar a especies autóctonas. Si bien, las especies 

estandarizadas son importantes como herramientas para proporcionar información de 

referencia sobre los efectos contaminantes, éstas no siempre pueden resolver problemáticas 

ambientales de relevancia local. Asimismo, la selección de especies centinelas a emplearse 

en ensayos de toxicidad debe contemplar, la variabilidad, abundancia y disponibilidad de 

especímenes o stock ya que, estas pruebas requieren réplicas de los tratamientos y/o 

repeticiones para su posterior análisis estadístico (Prato et al., 2006).  

Desde un punto de vista biológico, los bioensayos de toxicidad realizados en 

organismos, en condiciones de laboratorio, constituyen el primer paso para evaluar la 

significancia de la toxicidad de productos químicos tóxicos en el sistema acuático.  

Los metales pesados tienen gran persistencia en el medio ambiente y existen en 

diferentes formas: producto de reacciones de transformación, interacción con agentes 

químicos quelantes y/o adsorción en materiales como sedimentos. Además su toxicidad 

puede estar determinada por la actividad de su estado como iones libres (Piot et al, 2006). 

En síntesis, el equilibrio entre todos estos componentes en el sistema, determina su bio-

disponibilidad y por lo tanto la diferencia entre las concentraciones nominales y reales 

estimadas en este estudio. Suedel et al. (1997) reportaron una relación inversa entre la 

biodisponibilidad de algunos metales pesados, entre ellos el Cd (II), y la dureza, 

alcalinidad y materia orgánica asociada a un sistema acuático.  

Los niveles guía aceptables en el agua para el caso del Cd dependen del destino de 

su uso así como de la dureza de la misma. En este sentido, Eisler (1985) establece niveles 

permitidos de Cd de 0,0015, 0,003 y 0,0063 mg/L (para una dureza de 50, 100 y 200 mg/L, 

respectivamente) para la protección de la vida acuática en agua dulce. Sin embargo, en 

muchos casos estos criterios son insuficientes para la protección de organismos sensibles, 

plantas, insectos, crustáceos o peces teleósteos. En dichos organismos, pueden observarse 

efectos subletales, tales como la disminución del crecimiento, inhibición de la 

reproducción, y alteraciones numéricas en las poblaciones. Más aún, estos efectos suelen 

ser más pronunciados en las aguas de alcalinidades relativamente bajas. De modo que, 

niveles de Cd que excedan los 0,003 mg/L en agua dulce, se consideran potencialmente 

peligrosos para la biota (Eisler, 1985).  
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El nivel aceptado de Cd para agua potable de consumo humano es: 0,005 mg/L Cd 

(Decreto 831/93 anexo II de Ley 24051/92; EPA, 2009). La EPA contempla criterios 

relacionados a la dureza, aplicando factores de conversión (CF) para ensayos agudos y 

crónicos. Asimismo, según el criterio nacional de calidad de agua de la EPA, los niveles 

máximos permitidos para la protección del ambiente son de 0,15 �g/L (0,00015 mg/L), 

0,25 �g/L (0,00025 mg/L) y 0,4 �g/L (0,0004 mg/L) para valores de dureza de 50, 100 y 

200 mg/L, respectivamente (EPA, 2001). Mientras que, según el Decreto 831/93 anexo II 

de la Ley Nacional de Residuos Peligrosos 24.051/92, los niveles de Cd total permitidos 

para la protección de la biota de agua dulce superficial corresponden a 0,2 �g/L (0,0002 

mg/L), 0,8 �g/L (0,0008 mg/L), 1,3 �g/L (0,0013 mg/L) y 1,8 �g/L (0,0018 mg/L) para 

valores de dureza que oscilan entre 0-60 mg/L, 60-120 mg/L, 120-180 mg/L y > 180 mg/L. 

Según la Subsecretaria de Recursos Hídricos de la Nación (SSRH), que elaboró los Niveles 

Guía Nacionales de Calidad de Agua- Ambiente correspondientes al Cd, el Valor Crónico 

Final (VCF), se calcula directamente a partir de los datos de toxicidad crónica disponibles 

y en función de la dureza. En el nivel guía de calidad para Cd correspondiente a protección 

de la biota acuática (NGPBA) para una dureza de 50, 100 y 200 mg/L, los valores 

permitidos de Cd son: 0,05 �g/L (0,00005 mg/L), 0,12 �g/L (0,00012 mg/L) y 0,25 �g/L 

(0,00025 mg/L), respectivamente. 

Otros autores, como Wright & Welbourn (1994), consideran que una concentración 

de 200 ng/L de Cd, puede ser demasiado alta para la protección de la biota de agua dulce. 

De acuerdo a López Greco et al. (2001), la concentración de Cd hallada en sedimentos 

superficiales del Río de la de Plata promediaba los 0,0094 mg/Gr ±0,0046.; mientras que 

Marcovecchio (1988) menciona una concentración de 0,0011 mg/Gr ±0,0063 en la materia 

en suspensión. De acuerdo a la Comisión Administradora del Río de la Plata (1990), dichos 

valores superan los niveles recomendados para la protección de la vida acuática. 

Para los resultados obtenidos, en el caso del Cd, el análisis de comparación de 

pendientes y ordenadas entre las variables mortalidad de S. bicuspis y C. incisa y la 

concentración de Cd (0,042 mg/L vs 0,332 mg/L respectivamente), no resultó 

estadísticamente significativo.  

Existen numerosos estudios en distintas especies de crustáceos, acerca de la 

respuesta biológica frente al Cd. Con fines comparativos, se muestra en la Tabla 4.10, los 

criterios de valoración para el Cd (sea LC50 o EC50) y a una dureza determinada del agua 

en un amplio espectro de organismos invertebrados incluyendo a S. bicupis y C. incisa y 

los utilizados entre otros, por la Agencia de Protección Ambiental (EPA de EE.UU). 
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Varias de estas especies son reconocidas por su sensibilidad a varios tóxicos, 

incluido el Cd; hay otras igualmente sensibles e incluso menos tolerantes. En este sentido, 

S. bicupis y C. incisa fueron más sensibles al Cd, bajo las condiciones aplicadas en este 

estudio (ensayos agudos utilizando agua de 215 mg/L de dureza), comparado con otras 

especies de ostrácodos como Cypris subglobosa (Vardia et al., 1988) y Diacypris 

compacta (Brooks et al., 1995). No obstante S. bicuspis y C. incisa resultaron ser 

levemente más tolerantes que Cyprinotus incongruens = Heterocypris incongruens según 

López-Gutiérrez (comunicación personal). Sin embargo, el valor obtenido para S. bicupis 

se incluye en el rango establecido para Paracyprideis fennica, Heterocyprideis sorbyana y 

Candona neglecta, (LC50 entre 0,01 – 0,05 mg/L) según Sundelin & Elmgren (1991). 

Además, S. bicuspis resultó ser más sensible al Cd comparada con Cladocera de referencia 

toxicológica (standard o sensor) tales como Ceriodaphnia dubia (reportado por Toussaint 

et al., 1995c, Bitton et al.1996b, Lee et al., 1997, Suedel et al., 1997), C. reticulata 

(siguiendo a Hall et al., 1986) y Daphnia magna, según los autores mencionados en la 

Tabla 10, aunque resultó menos sensible que D. magna, de acuerdo a lo reportado por 

EPA, (1980), Stuhlhacher et al. (1992), Suedel et al. (1997). También resultó más tolerante 

que Simocephalus serrulatus (Giesy et al. 1977d). 

Los valores de LC50  para S. bicuspis están entre los reportados para D. magna 

(según reportan Hall et al., 1986, Baird et al., 1991b, Barata et al., 1998), mientras que 

Chlamydotheca incisa es más sensible que las especies de cladóceros: D. pulex 

(Elnabrarawy et al., 1986b), D. lumholtzi y Daphnia magna (Gaete & Paredes, 1996), en 

este ultimo caso S. bicuspis también resultó mas sensible.  

Al comparar nuestros resultados en S. bicuspis con datos de ensayos realizados en 

especies de Amphipoda, la primera resultó más sensible que Hyalella azteca (Nebeker et 

al., 1986, Wong et al., 1987e, Collyard et al., 1994e, Suedel et al., 1997), Gammarus 

aequicauda (Prato et al., 2006), Corophium insidiosum (Reish, 1993f, Prato et al., 2006) y 

Corophium orientale (Lera et al., 2008). Lo mismo puede decirse con respecto a 

Corophium volutator (Bat et al., 1998f) y Paramoera Walkeri (Dusquene et al., 2000); no 

obstante, Hyalella curvispina (García, 2008, experiencias con agua de dureza moderada), 

resultó más sensible que S. bicuspis. 

En el caso de C. incisa, se observa una sensibilidad mayor que la de G. aequicauda 

y C. insidiosum, igualmente ocurre con C. orientale, C. volutator  y P. walkeri. Mientras 

que H. azteca y H. curvispina, fueron más sensibles que C. incisa, sin embargo, las 

diferencias observadas en la dureza del agua utilizada en ambos ensayos explicaría este 
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efecto. Por otro lado, la comparación de las LC50 obtenidas para S. bicuspis y C. incisa con 

aquellas obtenidas para otros crustáceos representantes de Anostraca como es el género 

Artemia (Sarabia Álvarez, 2002), reveló que ambas especies de ostrácodos son más 

sensibles que varias especies de este género. Si nos referimos a los ensayos realizados con 

Cd en algunos Decapoda como Macrobrachium rosenbergii (Camacho-Sánchez & 

Gamboa-Delgado 2003), S. bicuspis es más sensible, mientras que C. incisa es más 

tolerante. Analizando nuestros resultados, S. bicuspis y C. incisa muestran mayor 

sensibilidad al Cd que algunos representantes de Isopoda como las especies Idotea báltica 

y Sphaeroma sarratum y Exosphaeroma gigas (Prato et al., 2006, Giarratano et al., 2007). 

Podemos observar que los resultados obtenidos con respecto a los ensayos de 

toxicidad con Cd para ambas especies de ostrácodos, se encuentran por encima de los 

criterios permitidos para la protección de la fauna acuática y para el agua de consumo 

humano según las diferentes normativas mencionadas previamente.  

Analizando los ensayos toxicológicos utilizando SDS, se observa que S. bicuspis es 

más sensible que C. incisa según la comparación de pendientes y ordenadas entre las 

variables mortalidad de S. bicuspis y C. incisa y la concentración de SDS, 40,888 vs. 

48,238 mg/L.  

A partir de la base de datos AQUIRE, disponible en línea e incluida en una base de 

datos más amplia, ECOTOX (2003), Sanchez-Bayo (2006) recopiló información sobre 

toxicidad aguda comparativa de contaminantes orgánicos y valores de referencias para 

crustáceos. Aproximadamente el 70 % de los productos químicos que menciona, muestran 

toxicidad similar entre cladóceros y camarones pero, esta semejanza desciende al 64 y 38 

% de los productos químicos, cuando se compara con copépodos y ostrácodos, 

respectivamente. Esto confirma la diversidad de respuestas entre taxa de crustáceos 

planctónicos. Chial & Persoone (2002) diseñaron bioensayos para la biota bentónica con 

ostrácodos y anfípodos y concluyen que los tests realizados con ostrácodos resultaron 

igualmente sensibles o más que los diseñados para anfípodos. Aunque es escasa la 

información disponible sobre ostrácodos, un amplio espectro de contaminantes se citan 

como agentes tóxicos ensayados tales como, ácidos orgánicos, carbamatos, insecticidas 

naturales, fenoles y fungicidas, entre otros., pero no hay registro de ensayos realizados con 

surfactantes en ostrácodos según Sanchez-Bayo, 2006. No obstante, recientemente se 

realizaron ensayos con un ostrácodo, Cypris subglobosa. Con varios metales como el Cd y 

varia sustancias orgánicas como el SDS (Khangarot & Sangita, 2009). 
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A causa de la falta de información al respecto, del efecto de detergentes sobre los 

ostrácodos, en este trabajo se utilizó el SDS como contaminante orgánico modelo. Este 

producto utilizado actualmente para varios propósitos, es además un tóxico de referencia 

en test ecotoxicológicos para un amplio espectros de organismos (Bellas et al., 2005). La 

LC50 de referencia del SDS es de 16,6 mg/L-3,3 mg/L (Norma Mexicana NMX-AA-110-

1995-SCFI. Análisis de Agua - Evaluación de Toxicidad Aguda con Artemia franciscana 

Kellogg (Crustacea-Anostraca) - Método de Prueba, 1996), valor similar al citado por 

Villegas-Navarro et al. (1999) como valor de referencia, 14,5-4,5 mg/L. 

La legislación ambiental de la Comunidad Europea clasifica la toxicidad de 

sustancias químicas basándose en la LC50. De acuerdo a esta legislación, los tensioactivos 

aniónicos en general presentan valores de CL50 entre 10 y 100 mg/L, mientras que los 

tensioactivos no iónicos son tóxicos con valores de CL50 inferiores que oscilan entre 1 y 10 

mg/L. Liwarska-Bizukojc et al. (2005) sugirieron una relación directa entre la toxicidad de 

los tensioactivos y su peso molecular, ya que observaron que el efecto tóxico sobre los 

organismos acuáticos se incrementó con el peso molecular de los tensioactivos. No 

obstante, los efectos de estos compuestos pueden minimizarse debido a su carácter 

biodegradable, aunque el proceso está estrechamente relacionado con el conjunto de 

factores bióticos y abióticos. Mastroti et al. (1998) informaron que la biodegradación del 

SDS en el agua del mar, alcanza al 7 y 62 %, transcurridos 1 y 19 días, respectivamente. 

En este sentido, la alteración (degradación) del detergente en el sistema podría ser la causa 

de las diferencias encontradas entre las concentraciones nominales y reales de SDS a las 

que se expusieron los ostrácodos al inicio de los ensayos.  

De acuerdo con la Agencia de Protección Ambiental (EPA), los niveles de 

surfactantes superiores a 0,20 mg/L se consideran peligrosos para el medio acuático 

(Rocha et al., 2007); aunque la Subsecretaría de Recursos Hídricos (SSRH) no establece 

límite para este tipo de tóxicos.  

Como previamente se indicó, hay escasas referencias en la literatura acerca del efecto 

que produce el SDS en los ostrácodos. Se compararon los resultados obtenidos en este 

trabajo con otras especies de crustáceos que se explicitan en la Tabla 4.11. En este sentido, 

S. bicuspis presentó un valor de LC50 inferior, siendo más sensible al SDS respecto de los 

cladóceros C. dubia y D. magna, no siendo así el caso de C. incisa. No obstante, tanto S. 

bicuspis como C. incisa resultaron ser más tolerantes al SDS comparados con Cypris 

subglobosa (ver Tabla 4.11), aunque al considerar a D. magna estos resultados pueden ser 

variables (Toussaint et al., 1995d, Guilhermino et al., 2000b). Por otro lado, al comparar la 
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LC50 de S bicuspis y C. incisa con la del anfípodo C. orientale, el decápodo Palaemonetes 

pugio y el anostraco Artemia salina (Whitting et al., 1996c, Liwarska-Bizukojc et al., 

2005, Lera et al, 2008,). Se observó que dichos ostrácodos fueron más tolerantes. Además, 

Lee (1980) da una referencia general para peces y crustáceos estuariales, con valores de 

LC50 entre 1 y 10 mg/L. Bellas et al. (2005) trabajaron con varios contaminantes 

orgánicos: clorpirifos, lindano, TBT, diuron y SDS y no ubican a este detergente entre los 

compuestos orgánicos más tóxicos, sugiriendo incluso que la sensibilidad de los crustáceos 

al SDS es altamente variable. 

En síntesis, del análisis de las Tablas 4.10 y 4.11, se puede observar un amplio 

espectro en los valores de los puntos finales para el Cd y el SDS para una misma especie, 

incluso en los ostrácodos, de acuerdo al reporte científico considerado.  

Diversos autores sugieren e intentan explicar las diferentes sensibilidades a los 

tóxicos observadas en poblaciones distintas de una misma especie o en especies diferentes, 

planteando una variedad de fundamentos, tanto fisicoquímicos como biológicos que 

estarían relacionados. Dichas diferencias de sensibilidad o la tolerancia diferencial a una 

situación fisicoquímica determinada, podría responder a la tolerancia intrínseca de la 

especie o de la población considerada, además de otros factores. 

Entre los factores asociados con la variabilidad en la sensibilidad, podemos citar 

diferencias en:  

1. Las características químicas relacionadas con la solubilidad, la lipofilia y el efecto 

de los tóxicos en los organismos. La síntesis de proteínas quelantes de metales como las 

metalotioneinas, estando éstas involucradas en la protección frente a la toxicidad de un 

amplio espectro de metales pesados incluido el Cd; en funciones tales como la excreción, 

la unión de metales a las cutículas o membranas de los organismos, la formación de 

compuestos insolubles, con respecto a esto, varios autores sugieren la existencia de células 

especializadas (Wright & Welbourn, 1994; Sarabia Álvarez, 2002, Giarratano et al., 2007). 

2. Las características estructurales, relacionadas a la presencia de caparazón (como es 

el caso de los ostrácodos) y/o tegumentos con cubiertas impermeables a tóxicos, 

mencionado para Artemia respecto a metales incluido el Cd (Sarabia Álvarez et al., 2006). 

En el caso de los crustáceos alcanza gran significación, la calcificación del exoesqueleto y 

la salinidad del medio ambiente. 

3. Las características ecofisiológicas, como las diferencias en las tasas de captación 

del metal y su metabolismo. La incapacidad para metabolizar los tóxicos y su dependencia 

con la actividad de isoformas de las enzimas P450, y otros complejos biológicos 
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detoxificantes (Sanchez-Bayo, 2006); la cantidad de metal transferida a los tejidos está 

influenciada tanto por el estado fisiológico del organismo como por factores biológicos 

involucrados en el metabolismo del metal (Suedel et al., 1997). Se ignora si los crustáceos 

pueden regular la concentración en sus cuerpos de metales no esenciales como el Cd. Las 

concentraciones de metales en el cuerpo de diversas especies resultan de la captación 

interna y de la adsorción pasiva por ejemplo, en el exoesqueleto. La excreción es probable 

que sea un componente de desintoxicación, aunque de menor importancia ya que 

representa un porcentaje bajo de la carga corporal total. Se han sugerido otras estrategias 

como las de las proteínas que se unen a metales. Asimismo, la tolerancia puede explicarse 

en parte, por la gran efectividad del Cd en la inducción a la formación de metalotioneínas, 

al menos en Artemia (Duquesne et al., 2000; Sarabia Álvarez, 2002). 

4. Las características genéticas como la ploidia. Al respecto Amiard et al. (2005) 

sugirieron una relación entre la ploidia en poblaciones diferentes de Crassostrea gigas 

(Mollusca) y su capacidad detoxificante de metales pesados incluido el Cd, a través de la 

velocidad de transcripción, la cual sería mayor cuanto mayor es el número de copias 

génicas. Barata et al. (1998) opinaron que la tolerancia al Cd de Daphnia podría deberse a 

causas genéticas, relacionadas con eventos de duplicación de genes específicos, 

involucrados en la detoxificación de metales, tal el caso de los codificantes de 

metalotioneinas. No obstante, Sarabia Álvarez et al. (2006) no hallaron diferencias en la 

cinética de absorción del Cd en dos poblaciones de Artemia partenogenetica con diferentes 

ploidias. 

5. Las características reproductivas debidas a los modos reproductivos; 

aparentemente las especies partenogenéticas presentarían mayor tolerancia al Cd en 

comparación con las bisexuales. Esto se fundamenta en las ventajas de la reproducción 

asexual y en la hipótesis de los genotipos “ampliamente adaptados” o generalistas en 

organismos partenogenéticos (Sarabia Álvarez, 2002). En este sentido, ambas especies de 

ostrácodos estudiadas son partenogenéticas, y resultaron ser más tolerantes al Cd que 

especies sexuales como Heterocypris incongruens, D. magna, H. azteca y H. curvispina; 

sin embargo como muestra la Tabla 10 y ya hemos discutido, existen reportes donde estos 

ostrácodos resultaron más sensibles que dichas especies.  

6. Las características o factores ambientales como dureza, salinidad, materia orgánica 

disuelta y temperatura, entre otros (Akkanen & Kukkonen, 2001). Eisler (1985) sostiene 

que existen diferencias en aguas de alcalinidad relativamente baja y marinas, concluyendo 

que los organismos marinos son más resistentes que los de agua dulce. La temperatura es 
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otro factor de influencia en las diferentes sensibilidades de los organismos, alterando la 

velocidad de absorción del tóxico. Se sabe que el descenso de la temperatura implica una 

disminución de la solubilidad de sales de metales y, en consecuencia de su 

biodisponibilidad para los organismos y por lo tanto, la toxicidad sería menor. En relación 

a esto, durante las experiencias con C. orientale, se observó que su sensibilidad a las 

sustancias tóxicas era diferente de acuerdo al momento del año; durante el invierno, al 

descender el metabolismo se reduciría la sensibilidad a los tóxicos, mientras que en verano, 

al aumentar éste, la sensibilidad sería mayor. Por esta razón, coincidimos con Prato et al. 

(2006) que para observar posibles cambios en la sensibilidad a los tóxicos, sería de utilidad 

efectuar bioensayos en diferentes condiciones de temperatura, salinidad y tipo de metales. 

De esta manera, se podría profundizar el conocimiento acerca de la respuesta de S. bicuspis 

y C. incisa a los tóxicos utilizados u otros, realizando experiencias que aclaren sobre los 

efectos subletales en dichas especies. Esto permitiría determinar la respuesta al modificar 

algunas de las variables bajo las que se realizan los ensayos.  

Los resultados expuestos en este capítulo constituyen información toxicológica 

básica sobre la respuesta de C. incisa y S. bicuspis al Cd y SDS, siendo de utilidad 

potencial en la evaluación del riesgo ambiental mediante estos ostrácodos. Asimismo, el 

análisis del efecto del SDS sobre la sensibilidad de estas dos especies constituye un aporte 

valioso a nivel toxicológico, que amplia el espectro de contaminantes orgánicos con 

consecuencias nocivas sobre la biota acuática. 

Puesto que S. bicuspis y C. incisa, en ensayos de toxicidad aguda son comparables en 

sensibilidad, a varias especies de crustáceos comúnmente utilizadas en respuesta a 

contaminantes, como el Cd, estos ostrácodos serían potencialmente útiles como 

bioindicadores de contaminación ambiental. 
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Tabla 4.10. Comparación de LC50-EC50 para el Cd de S. bicuspis y C. incisa con otras especies de crustáceos. 
aTiempo de exposición (horas). Procedencia de los datos: bUpdate of Ambient Water Quality Criteria for 

Cadmium, EPA, 2001;  cShedd et al., 1999; dEisler, 1985;  eSuedel et al., 1997; fGiarratano et al., 2007. ndNo 

disponible. 

 

Taxa LC50/EC50 

(mg/L) 

Dureza (mg/L) Referencias 

Ostracoda    

Strandesia bicuspis 0,042 (48)a 215  

Chlamydotheca incisa 0,332 (48) 215  

Cypris subglobosa 3,02 (48) 200 Vardia et al., 1988 

Cypris subglobosa 3,22 (48)  245  Khangarot & Sangita, 2009 

Paracyprideis fennica 0,01 – 0,05 6,8-7,3 0/00 salinidad Sundelin & Elmengren, 1991 

Heterocyprideis sorbyana 0,01 – 0,05 6,8-7,3 0/00 salinidad  Sundelin & Elmengren, 1991 

Candona neglecta 0,01 – 0,05 6,8-7,3 0/00 salinidad  Sundelin & Elmengren, 1991 

Diacypris compacta  4,3  nd Brooks et al., 1995  

Heterocypris incongruens 0,0061 (24) nd López-Gutiérrez et al.,  

com. pers. 

Heterocypris incongruens 0,0037 (48) nd López-Gutiérrez et al.,  

com. pers. 

Cladocera  nd  

Ceriodaphnia dubia 0,0559  90  Lee et al., 1997  

C. dubia 0,054  90 Bitton et al.1996b 

C. dubia 0,0631 (48) 6-28 Suedel et al., 1997 

C. dubia 0,11 (48)  nd Toussaint et al., 1995c 

Ceriodaphnia.reticulata 0,07- 0,11(48)  120 ±10 o 200 ±10 Hall et al. 1986  

Daphnia  magna 0,0264 (48) 69-87 Suedel et al., 1997 

D. magna 0,065 45 Biensinger & Christensen, 1972b  

D. magna 0,065 (48) 40 - 44 Toussaint et al., 1995c 

D. magna 0,0036 – 0,115 170 Baird et al., 1991b   

D. magna 0,02 - 0,08 (48) 120 ±10 y 200 ±10 Hall et al., 1986 

D. magna 784 (24) 250 ±25 Gaete & Paredes, 1996 

D. magna 0,0245 170 Stuhlhacher et al., 1992b  

D. magna 0,1294 170 Stuhlhacher et al., 1992b 

D. magna 0,280 250 Crisinel et al.1994b 

D. magna 0,047 (48) nd Canton & Adema, 1978 

D. magna 0,0099 51 EPA, 1980d  

D. magna 0,018-0,179 (48) 179 ±3,7 Barata et al., 1998 

Daphnia pulex 0,14 (48) nd Canton & Adema, 1978 

D. pulex 0,070 - 0,099 85 Roux et al.,1993b 
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Tabla 4.10 (continuación).  

 

 
 

Taxa LC50/EC50 

 (mg/L) 

Dureza (mg/L) Referencias 

D. pulex 0,319 240 Elnabrarawy et al.,1986b 

D. pulex 0,07- 0,11 120 ±10 y 200 ±10 Hall et al.,1986 

Daphnia cullata 0,20 (48) nd Canton & Adema 1978 

Daphnia lumholtzi 0,61 nd Vardia et al., 1988 

Simocephalus serrulatus 0,0035 - 0,0086 nd Giesy et al., 1977d   

Amphipoda    

Hyalella azteca 0,0056 (48) 6-28 Suedel et al., 1997 

H. azteca 0,008 (96) 34 Nebeker et al., 1986  

H. azteca 0,085 nd Wong et al., 1987e 

H. azteca 0,006-0,013 90 Collyard et al., 1994e 

Hyalella curvispisna 0,00874 (96) 80-100 García, 2008 

Gammarus aequicauda 0,71 (96) 36 0/00 salinidad Prato et al., 2006 

Corophium insidiosum 1,68 (96) 36 0/00 Prato et al., 2006 

Corophium orientale 4,34 (96) nd Lera et al., 2008 

Corophium orientale 3,71 (96) nd Lera et al., 2008 

Corophium insidiosum 0,68 (96) nd Reish, 1993f  

Corophium volutator 9,03 (96) nd Bat et al., 1998f 

Paramoera walkeri 0,67 (96) 20 - 30 0/00 salinidad Dusquene et al., 2000 

Anostraca    

Artemia franciscana 97,5 (24) nd Sarabia Álvarez, 2002 

A.  franciscana 135 (24) nd Sarabia Álvarez, 2002 

Artemia salina 152,1 (24) nd Sarabia Álvarez, 2002 

A. salina 180,1 (24) nd Sarabia Álvarez, 2002 

Artemia parthenogenetica 187,5 (24) nd Sarabia Álvarez, 2002 

A. parthenogenetica 222,6 (24) nd Sarabia Álvarez, 2002 

A. parthenogenética 286,8 (24) nd Sarabia Álvarez, 2002 

Artemia persimilis 284,4 (24) nd Sarabia Álvarez, 2002 

Decapoda    

Macrobrachium 

rosenbergii (langostino) 

0,079 Salobre (3 UPS) Camacho-Sánchez &  

Gamboa-Delgado 2003 

Isopoda    

Idotea baltica 1,29 (96) 36 0/00 Prato et al., 2006 

Sphaeroma sarratum 4,79 (96) 36 0/00 Prato et al., 2006 

Exosphaeroma gigas 10,78 CE50 (96) nd Giarratano et al., 2007 
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Tabla 4.11. Comparación de LC50-EC50 para el SDS de S. bicuspis y C. incisa con otras especies de 

crustáceos. aTiempo de exposición (horas). Datos procedentes de: b Martins et al. (2006); cBellas et al. 

(2005); dShedd et al. (1999). nd No disponible. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Taxa LC50/EC50  

(mg/L) 

Dureza (mg/L) Referencias 

Ostracoda    

Strandesia bicuspis 40,888 215  

Chlamydotheca incisa 48,238 215  

Cypris subglobosa 2,05   Khangarot & Sangita, 2009 

Cladocera    

Ceriodaphnia dubia 48 (48)aEC50 nd Toussaint et al. (1995)d 

Daphnia magna 9,6 (48) nd Toussaint et al. (1995)d 

D. magna 13,5 (48) nd Lewis & Horning (1991)b 

D. magna 10,8 (48) nd Lewis & Horning (1991)b 

D. magna 19,12(48) nd Guilhermino et al. (2000)b 

D. magna 31 (48)EC50 nd Janssen &Persoone (1993)b 

D. magna 20,9 (24) nd Lewis & Horning (1991)b 

D. magna 12,9 (24) nd Lewis & Horning (1991)b 

D. magna 45,8 (24) nd Guilhermino et al. (2000)b 

D. magna 35 (24)EC50 nd Pedersen & Petersen (1996)b 

D. magna 28,8 (24)EC50 nd Sandbacka et al. (2000)b 

D. magna 25 nd Martínez-Jerónimo &  

García-González (1994) 

D. magna 14,5 (48) 160-l 80 Villegas-Navarro et al. (1999) 

Amphipoda    

Corophium orientale 6,23 (96) nd Lera et al. (2008) 

C. orientale 3,14 (96) nd Lera et al. (2008) 

Anostraca    

Artemia salina 27,20 (24) nd Liwarska-Bizukojc et al. (2005) 

Decapoda    

Palaemonetes pugio  34 (48)LC50 nd Whitting et al. (1996)c  
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Conclusiones  

� Se determinó la presencia de cuatro especies de Ostracoda: Cypridopsis vidua 

(Müller, 1776); Chlamydotheca incisa (Claus, 1892), Strandesia bicuspis (Claus, 

1892) y Bradleystrandesia trispinosa (Pinto & Purper, 1965).  

 

� Las especies dominantes en densidad y ocurrencia fueron: Strandesia bicuspis y 

Chlamydotheca incisa. 

 

� La presencia de ostrácodos se relaciona significativamente con el alto contenido de 

oxígeno disuelto y temperatura del agua y de manera negativa con la presencia de 

vegetación flotante.  

 

� La variación estacional de la abundancia indica que las poblaciones de ambas 

especies fueron más densas durante los meses de verano-otoño. Las poblaciones de 

Chlamydotheca  incisa se extendieron hasta el comienzo del invierno, lo que 

sugiere una mayor tolerancia a temperaturas menores en esta especie.  

 

� Strandesia bicuspis prefiere aguas con menor concentración de oxígeno disuelto, 

temperaturas más altas, pH y conductividades menores.  

 

� Chlamydotheca incisa prefiere aguas con mayor concentración de oxígeno disuelto, 

menor temperatura, mayor pH y conductividad.  

 

� Las poblaciones de Strandesia bicuspis se desarrollaron densamente luego de los 

períodos de lluvia, incluso antes que Chlamydotheca incisa. 

 

� El ciclo de vida de Chlamydotheca incisa y Strandesia bicuspis consta de 8 estadios 

juveniles y el adulto. 

 

� No se halló un factor fijo de crecimiento entre estadios sucesivos de desarrollo en 

ambas especies. 
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� El ciclo de vida de Chlamydotheca incisa abarca casi 40 días, le insume 27 días 

llegar al estado adulto en condiciones experimentales: temperatura (21º-24ºC), pH 

(neutro) y fotoperíodo 16:8 luz-oscuridad. 

 

� El ciclo de vida de Strandesia bicuspis abarca casi 38 días, le insume 22,5 días 

llegar al estado adulto en  condiciones experimentales: temperatura (21º-24ºC), pH 

(neutro) y fotoperíodo 16:8 luz-oscuridad. 

 

� El modelo de crecimiento sigmoidal con tres parámetros fue aquel que mejor se 

ajustó a los datos para ambas especies de ostrácodos estudiadas. 

 

� De acuerdo a la comparación de pendientes y ordenadas, Strandesia bicuspis y 

Chlamydotheca incisa no presentan diferente sensibilidad al Cd.  

 

� Los valores de Cd considerados letales para ambas especies se encuentran por 

encima de los valores permitidos en agua dulce para la protección de la biota 

acuática. 

 

� De acuerdo a la comparación de pendientes y ordenadas Strandesia bicuspis es más 

sensible al SDS que Chlamydotheca incisa.  

 

� Strandesia bicuspis y Chlamydotheca incisa demostraron ser más tolerantes al SDS 

que otras especies de crustáceos considerados estándares. 

 

� Las especies utilizadas en este trabajo presentan sensibilidades al Cd, mayores o 

similares que otras especies de crustáceos ampliamente conocidas y utilizadas 

como bioindicadores. De modo que, Chlamydotheca inicisa y Strandesia bicuspis 

podrían utilizarse como potenciales indicadores ambientales. 
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Anexo 
 

Tabla A. Autor y año de los taxa citados. 

Taxa Autor 

Amphicypris (Ostracoda) Sars, 1901 

Amphicypris argentinensis Fontana & Balent, 2005 

Anabaena (Cyanobacteria) Bory, 1822 

Anabaena azollae (Strasburger, 1873) 

Artemia franciscana (Branchiopoda, 

Anostraca) Kellog, 1906 

Artemia salina Linnaeus, 1758 

Azolla (Pteridopsida) Lam, 1783 

Azolla filiculoides Lam, 1783 

Bradleystrandesia trispisnosa (Ostracoda) (Pinto & Purper, 1965) 

Callinectes sapidus (Malacostraca, 

Decapoda) Rathbun, 1896 

Candona neglecta (Ostracoda) Baird, 1854 

Candona suburbana Hoff, 1942 

Candonopsis (Ostracoda) Sars, 1894 

Candonopsis brasiliensis Sars, 1901 

Ceriodaphnia dubia (Branchiopoda, 

Cladocera) Richard, 1894 

Chasmagnathus granulatus Dana, 1851 

Chlamydotheca (Ostracoda) Saussure, 1858 

Chlamydotheca incisa  Claus, 1892 

Corophium insidiosum (Malacostraca, 

Amphipoda) Crawford, 1937 

Corophium orientale Schellenberg, 1928 

Corophium volutator   (Pallas, 1766) 

Crassostrea gigas (Bivalvia, Ostreoida) Thunberg, 1793 

Cyclocypris ovum (Ostracoda) Jurine, 1820 

Cypretta vivacis (Ostracoda) Würdig &Pinto, 1993 

Cypridopsis (Ostracoda) Brady, 1867 

Cipridopsis assimilis Sars, 1895 

Cypridopsis vidua  Müller, 1776 

Cyprinotus incongruens (Ostracoda) Ramdohr, 1808 
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Tabla A. (continuación) 

Taxa Autor 

Cypris subglobosa (Ostracoda) Sowerby, 1840 

Daphnia cullata (Branchiopoda, 

Cladocera) Sars, 1862 

Daphnia lumholtzi Sars, 1885 

Daphnia magna Strauss, 1820 

Daphnia pulex de Geer, 1778 

Darwinula (Ostracoda) Brady & Robertson, 1885 

Darwinula stevensoni Brady & Robertson, 1870 

Diacypris compacta (Ostracoda) (Herbst, 1958)  

Eucypris aragonica (Ostracoda) Brehm & Margalef, 1949 

Eucypris obtusata (Sars, 1901) 

Eucypris virens Jurine, 1820 

Exosphaeroma gigas (Malacostraca, 

Isopoda) Leach, 1818 

Fischerella (Cyanobacteria) Gom., 1895 

Gammarus aequicauda (Malacostraca, 

Amphipoda) Martyinov, 1931 

Gammarus pulex  Linnaeus, 1758 

Herpetocypris (Ostracoda) Brady & Norman, 1889 

Heterocyprideis sorbyana T. R. Jones, 1857 

Heterocypris bosniaca  Petkowski et al., 2000 

Heterocypris incongruens Ramdohr, 1808 

Heterocypris salina Brady, 1868 

Hyalella azteca (Malacostraca, 

Amphipoda) Saussure, 1858 

Hyalella curvispina  Shoemaker, 1942 

Hydrocotile (Magnoliopsida) (Tourn.) L. 1737 

Hydrocotyle ranunculoides L.f., 1781 

Idotea báltica (Malacostraca, Isopoda) Pallas, 1772 

Ilyocypris (Ostracoda) Brady & Norman, 1889 

Ilyocypris gibba (Ramdohr, 1808) 

Lactuca sativa (Magnoliopsida) Linnaeus, 1753 

Lemna gibba (Liliopsida) L. 1753 
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Tabla A. (continuación) 

Taxa Autor 

Lemna minuta Humb., Bonpl. et Kunth, 1815 

Limnobium spongia (Monocotyledoneae) (Bosc) Rich. ex Steud, 1841 

Limnocythere (Ostracoda) Brady, 1867 

Ludwigia (Magnoliopsida) L., 1753 

Macrobrachium rosenbergii 

(Malacostraca, Decapoda) De Man, 1879 

Maja squinado (Malacostraca, Decapoda) (Herbst, 1788) 

Mysidopsis bahía (Malacostraca, Mysida) Molenock, 1969 

Mytilocypris henricae (Ostracoda) Chapman, 1966 

Nostoc (Cyanobacteria) Vaueh., 1803 

Palaemonetes pugio (Malacostraca, 

Decapoda) Holthuis, 1949 

Paracyprideis fennica (Ostracoda) Hirschmann, 1909 

Paramoera walkeri (Malacostraca, 

Amphipoda) Rakusa-Suszczewski & Klekowski, 1973 

Phormidium (Cyanobacteria) Kützing, 1843 

Potamocypris (Ostrácoda) Brady, 1870 

Salvinia biloba (Pteridopsida) Raddi 1825 

Salvinia minima Baker, 1886 

Sphaeroma serratum (Malacostraca, 

Isopoda) Fabricius, 1787 

Spirodella intermedia (Liliopsida) W. Koch, 1932 

Strandesia (Ostracoda) Stuhlmann, 1888 

Strandesia bicuspis Claus, 1892 

Strandesia longula Broodbakker, 1983 

Strandesia stöcki Broodbakker, 1983 

Strandesia trispinosa  (Pinto & Purper, 1965) 

Tolypothrix (Cyanobacteria) Kütz. (1843) 

Trentepholia (Ulvophyceae) Martius. Printz, 1939. 

Utricularia hydrocarpa (Magnoloipsida) Vahl, 1804 

Westiella (Cyanobacteria) De Toni, 1907 

Wolffia colombiana (Liliopsida) H. Karst., 1865 

Wolffiela lingulata (Liliopsida) (Hegelm.) Hegelm., 1895 
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Tabla A (continuación) 

Taxa Autor 

Wolffiella oblonga (Phil.) Hegelm., 1895 

Xestoleberis hanaii (Ostracoda) Ishizaki, 1968 

Zygnema (Chlorophyceae) Agardh 1816 

 


