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LA INFAUNA BENTONICA Y 
SU RELEVANCIA EN EL ESTUDIO 
DE LA CONTAMINACION MARINA

LA CONTAMINACION MARINA Y EL VALOR DE
LA MACROINFAUNA BENTONICA EN SU EVALUACION Y
VIGILANCIA: CASOS DE ESTUDIO EN EL LITORAL
DE CONCEPCION, CHILE

The valué of ihe benthic macroinfauna for the study and assessment of the marine pollution, from more relevant 
literature are revised and discussed. Thus, issues as biológica! monitoring and the different ways utilized to assessment 
the effects of pollution are analized and discussed. Marine benthic infauna communities are very suitable and superior 
to many other biological groups used in routine biological monitoring prográmales, fact which is stressed. In the 
analysis of the different modalities used to detect the effects of pollution on marine organisms, special attention receive 
the: i) species diversity indices, critically discussing their utility; ii) the multivariate analytic techniques, classification and 
ordenation, presenting the most utilized; iii) the pollution biotic indices, analising their validity; iv) the pollution 
indicator or sensitive species, concept which his present status is discussed, showing some examples from the Concep­
ción (Chile) marine coast; and v) the distribution by species dominance curves, being their utility showed with some 
examples of the same marine area.

MARINE POLLUTION AND THE VALUE OF
THE BENTHIC MACROINFAUNA FOR ITS ASSESSMENT
AND MONITORING: SOME EXAMPLES AT 
CONCEPCION MARINE COAST, CHILE

Se revisa s discute la literatura más relevante que dice relación con el valor que presenta la macroinfauna bentónica 
marina para el estudio y evaluación de la contaminación marina. Así, se analizan y discuten tópicos como la vigilancia 
biológica y las modalidades utilizadas para evaluar los efectos de la contaminación. Se enfatiza la ventaja que significa 
utilizar a las comunidades del bentos marino en los programas de vigilancia biológica rutinarios. Al analizar las 
diferentes modalidades usadas para detectar los efectos de la contaminación sobre los organismos marinos, especial 
atención se presta a: i) los índices de diversidad de especies, discutiendo críticamente su utilidad; ii) las técnicas analíticas 
muliidimensionales, la clasificación y la ordenación, presentando las más utilizadas; iii) los índices bióticos de contami­
nación, discutiendo su validez; iv) las especies sensitivas o indicadoras de contaminación, concepto cuya actualidad se 
analiza, presentándose algunos ejemplos del litoral de Concepción; v) por último, se revisan las curvas de dominancia de 
las distribuciones por especie, su utilidad, la cual es ilustrada con ejemplos de la región costera aludida.

des, grandes marejadas, erupciones volcáni­
cas, terremotos, etc.), como asimismo aque­
llos originados por actividades antrópicas, 
amenazan la salud o el bienestar de la Huma­
nidad. Se puede planificar una minimización
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de los efectos de los eventos naturales, pero 
es mucho más difícil prevenirlos. La falencia 
de la sociedad en utilizar los principios ecoló­
gicos para minimizar los impactos negativos 
de las actividades humanas, se considera co­
mo su más importante debilidad en el siglo 
veinte. En una era donde las actividades hu­
manas son la fuerza dominante que influye 
en las comunidades biológicas, un manejo 
adecuado requiere de la comprensión de los 
patrones y procesos que ocurren en los siste­
mas biológicos y el desarrollo de procedi­
mientos que aseguren la protección y conser­
vación de los recursos biológicos. Esta eva­
luación debe incluir la vigilancia biológica 
directa (Karr. 1987).

A pesar de lo anteriormente señalado, la 
utilización de la vigilancia biológica directa 
suscita a menudo controversia, sobre todo 
cuando éste se refiere a vigilancia y evalua­
ción de recursos acuáticos. Aun cuando se 
admite la importancia de la vigilancia bioló­
gica, la selección de una metodología o inclu­
so de un enfoque filosófico, puede ser difícil. 
Así, a manera de ejemplo, los responsables 
del manejo de recursos acuáticos han depen­
dido de la vigilancia de parámetros físicos y 
químicos como indicadores de condiciones 
biológicas, a pesar de las debilidades obvias 
de dicho enfoque (Karr & Dudley, 1981).

Es posible señalar, en general, que han 
existido importantes críticas y discusiones 
acerca de las modalidades para evaluar los 
efectos de la contaminación. A grandes ras­
gos se pueden identificar dos grandes ten­
dencias: una que utiliza estudios de campo 
de las comunidades bióticas, y otra que em­
plea investigaciones de campo o de laborato­
rio de organismos individuales. Se debe reco­
nocer que ambas aproximaciones muestran 
méritos y desventajas, y no son mutuamente 
excluyentes. El estudio de los organismos in­
dividuales, en el contexto de la obtención de 
documentación suficiente de la variabilidad 
fisiológica y química, puede proveer un útil 
monitoreo de la calidad del agua y una alerta 
temprana de cargas de contaminantes poten­
cialmente dañinas (Hartley, 1982). Sin em­
bargo, el uso exclusivo de esta estrategia de 
vigilancia deja sin respuesta la pregunta 
acerca de qué tipo de impacto ha existido 
sobre las comunidades naturales de un área. 
Indudablemente para responder adecuada­
mente la pregunta son esenciales los estudios 
en terreno.

Una parte apreciable, del considerable es­
fuerzo desplegado para medir el impacto

biológico de la contaminación, se ha enfoca­
do sobre su efecto sobre el organismo indivi­
dual, principalmente debido a que los efectos 
no específicos de la contaminación pueden 
generalmente diagnosticarse mediante res­
puestas fisiológicas, patológicas y bioquími­
cas, las cuales posibilitan una evaluación 
cuantitativa de la salud animal. El mérito de 
tales estudios sobre los individuos es la posi­
bilidad de una alerta temprana, puesto que el 
efecto de los “estresores” subletales será evi­
dente en la respuesta individual mucho antes 
que llegue a ser aparente en la población o en 
la comunidad (Bayne, 1979; Govaere et al., 
1980). Habría que agregar, además, la posi­
bilidad de establecer relaciones causales y 
cuantitativas en experimentos de labora­
torio.

A pesar de lo recién enfatizado, en la 
mayor parte de las situaciones naturales la 
contaminación no es de un tipo simple, y la 
acción simultánea y a menudo sinergística de 
varios diferentes tipos de contaminantes, es 
muy difícil de deducir solamente de experi­
mentos de laboratorio. Aún más, es cuestio­
nable si los efectos subletales sobre los indivi­
duos proveerán suficiente motivación para la 
acción en los procesos de toma de decisiones; 
solamente efectos espectaculares sobre las 
poblaciones o comunidades, es probable que 
resulten en un interés político. Estos efectos 
son difícilmente predecibles a partir de expe­
rimentos de laboratorio sobre una especie. 
Aunque es probablemente cierto que el mo­
nitoreo ecológico no proveerá ni una alerta 
temprana ni la posibilidad de establecer rela­
ciones causales irrefutables, éste es la única 
manera de medir cambios directamente en 
las comunidades (Govaere et al., 1980).

Se ha señalado que tres objetivos genera­
les son comunes a la mayoría de los progra­
mas de vigilancia marina (Segar & Stamman, 
1986: Bilyard, 1987): i) asegurar que la salud 
humana no está amenazada; ii) asegurar que 
no se le está provocando un daño inaceptable 
al ecosistema marino; iii) suministrar la in­
formación. que les permita a los administra­
dores ambientales la toma de decisiones in­
formadas, acerca de si continuar, reducir o 
expandir el uso del océano para el vertimien­
to de desechos v otras actividades. La infauna 
bentónica suministra datos que son relevan­
tes a cada uno de estos tres objetivos. Debido 
en buena parte a esto, es que se indica que el 
análisis de la macroinfauna bentónica es un 
elemento clave en programas de vigilancia 
marina. Desafortunadamente y debido a la



Contaminación y macroinfauna bentónica 17

intensa labor que implica la separación de las 
muestras y la identificación taxonómica, al­
gunos programas de monitoreo últimamen­
te han eliminado la fauna bentónica sola­
mente por razones de costo. Puesto que la 
macroinf auna bentónica. y se podría agregar 
la meiofauna, provee valiosa información 
que no es posible obtener de otra manera, es 
un serio error su eliminación de los progra­
mas de vigilancia (Bilyard, 1987).

Las características de las comunidades de 
organismos bentónicos, que las hacen ade­
cuadas para su uso en programas de vigilan­
cia. son: i) su relativa carencia de movilidad, 
ii) su posición trófica, y iii) los ciclos de vida 
larga y estables de sus componentes (Bilyard, 
1987). El primero y el último atributo posibi­
litan, por tanto, que las respuestas al estrés 
ocurran en escalas espaciales y temporales 
que facilitan su estudio. Además, el bentos es 
relativamente susceptible al estrés resultante 
de las actividades antrópicas, como por ejem­
plo provocadas por la sedimentación de ma­
terial orgánico particulado o tóxico (Boesch 
& Rosenberg, 1981). Estos animales sedenta­
rios, por lo tanto, son menos capaces de elu­
dir o evitar condiciones potencialmente da­
ñinas, que en el caso de organismos más mó­
viles. Ellos son efectivamente sésiles y actúan 
como integradores de los efectos de varios 
niveles de contaminantes y disturbios desde 
una fuente fija sobre un período relevante 
(Hartley, 1982). Por otro lado, los organis­
mos bentónicos costeros están a menudo ínti­
mamente acoplados con la trama alimentaria 
pelágica, constituyendo un nexo para el 
transporte de contaminantes hacia niveles 
tróficos superiores, incluyendo peces y seres 
humanos (Smith etal., 1988). No menos rele­
vante es el papel de la infauna bentónica, en 
el reciclamiento de nutrientes en la columna 
de agua. Al respecto, Rhoads (1974) indica 
tres mecanismos de la mayor importancia en 
este reciclamiento: i) la ingestión de pellets 
(coprofagia), los cuales han sido reconstitui­
dos por bacterias o plantas, ii) el transporte 
vertical de detritus orgánico desde bajo de la 
discontinuidad del potencial redox a la inter­
fase sedimento-agua, iii) resuspensión de se­
dimentos de fondo ricos en nutrientes hacia 
la columna de agua, proveyendo una fuente 
de alimento potencial para los animales sus- 
pensívoros.

La contaminación de la macroinfauna 
bentónica no implica en general un daño 
directo a la salud humana. Pero sí la macro- 
fauna puede mediar daños a la salud pública,

mediante la bioacumulación de substancias 
tóxicas (e.g., metales pesados, DDT, PCB, 
etc.), depositadas en los sedimentos marinos. 
Así, puede resultar en daños a la salud hu­
mana el consumo de peces y megafauna epi- 
bentónica (i.e., jaibas, grandes bivalvos, pe­
ces, etc.), los cuales han llegado a contami­
narse mediante la predación sobre infauna 
bentónica químicamente contaminada (Bi­
lyard, 1987).

Como lo han señalado Hartley (1982) y 
Bilyard (1987). la vigilancia ambiental es ne­
cesaria para establecer la magnitud, la distri­
bución en el espacio y la distribución tempo­
ral de los impactos de las actividades huma­
nas en el medio ambiente. También se ha 
indicado que es imprescindible vigilar al me­
nos un componente biológico del ecosistema, 
enf atizándose asimismo la superioridad de la 
infauna bentónica (macro y meiofauna) so­
bre otros grupos biológicos (e.g. peces, 
plancton, aves marinas, etc.), debido a la 
mencionada característica sedentaria. Así. 
por ejemplo, los organismos planctónicos, y 
debido al movimiento de las masas de agua, 
en estudios que involucren la variable espa­
cio, raramente se tiene certeza en cuánto 
tiempo ha estado en las vecindades de la 
fuente de contaminación una comunidad pe­
lágica particular, y en investigaciones desa­
rrolladas en el tiempo, no es posible mués- 
trear repetidamente en un lugar particular 
(Warwick, 1988a). Además, y por otro lado, 
la superioridad de los organismos bentónicos 
se manifiesta también por el hecho de que 
estos organismos deben adaptarse ai estrés 
ambiental o lisa y llanamente perecer. Asi­
mismo, es conveniente enfatizar que las res­
puestas de la infauna bentónica a la contami­
nación de los sedimentos, facilita una defini­
ción en el espacio de los impactos (Phillips &: 
Segar, 1986; Bilyard, 1987).

Además de la ya indicada relevancia de la 
posición trófica de la infauna bentónica, es 
importante la literatura que enfatiza lo sensi­
tivos que son estos organismos a los distur­
bios o alteraciones del hábitat, incluyendo 
enriquecimiento orgánico de los sedimentos 
marinos y contaminación de éstos por subs­
tancias tóxicas (Pearson & Rosenberg, 1978; 
Boesch & Rosenberg, 1981; Hartley, 1982; 
Bilyard, 1987; Gray et al., 1988; Warwick 
1988b; Heip et al., 1988).

Ultimamente se ha vislumbrado cierta 
confusión en la literatura, con respecto a 
cierta tendencia peligrosa de privilegiar las 
pruebas de bioensayos de sedimentos en el
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porque ellos horadan o excavan en el estrato 
altamente contaminado (Bilyard, 1987).

Las decisiones de manejo ambiental debe­
rían basarse sobre información científica que 
exhiba tres características: i) la información 
debería ser cuantitativa, y su variabilidad in­
herente debiera ser estimable; ii) debe ser 
específica de un sitio o lugar, para ayudar a 
definir impactos en el espacio y en el tiempo, 
y a atribuirlos a fuentes puntuales individua­
les de contaminantes, cuando sea apropiado; 
y iii) debiera caracterizar al menos una comu­
nidad biológica. Los datos originados en la 
infauna bentónica soportan estas tres carac­
terísticas (Bilyard, 1987). Esta comunidad 
biológica es especialmente útil para la evalua­
ción cuantitativa, debido a que es posible de­
terminar el grado de muestreo (i.e. tamaño 
de muestra y el grado de replicación) necesa­
rio para caracterizar la composición específi­
ca de la comunidad. Los conjuntos faunísti- 
cos de la infauna bentónica son las únicas 
comunidades biológicas que proveen a los 
encargados del manejo ambiental, datos de 
variabilidad estimable en lugares específicos 
y sobre áreas específicas. Los hábitos seden­
tarios de la infauna bentónica facilitan tam­
bién el desarrollo de modelos que describen 
relaciones causa-efecto. Por último, la infau­
na tiene gran potencial para el desarrollo de 
modelos que relacionan las substancias tóxi­
cas con la estructura comunitaria o las abun­
dancias de las especies individuales. Todos 
los atributos mencionados de la infauna ben­
tónica y su relevancia como componente 
principal de los programas de vigilancia 
biológico marino, nos llevan a concluir, con 
Bilyard (1987), que sería en estos momentos 
un serio error discontinuar la utilización de 
la infauna de la mayoría de los programas de 
monitoreo.

En lo que dice relación con las metodolo­
gías de estudio de la infauna bentónica, sus 
opciones y alternativas, y más específicamen­
te en referencia con tópicos como el diseño 
muestreal, número de réplicas a considerar, 
manipulación de las muestras biológicas, ta­
maño de la trama de los tamices utilizados en 
el lavado, separación de las muestras biológi­
cas, identificación taxonómica, etc., la litera­
tura no es muy abundante, aunque ha sido 
considerada y revisada con gran propiedad, 
entre otros, por Birkett & Mclntyre (1971), 
Holme & Mclntyre (1971), Mclntyre (1971), 
Saila et al. (1976), Elliott (1977), Poore & 
Kudenov (1978), Cuff & Coleman (1979), 
Downing (1979), Green (1979), Coleman

laboratorio (e.g.. pruebas de toxicidad aguda 
y de genotoxicidad). como alternativos a la 
vigilancia de la infauna bentónica. mayorita- 
riamente debido a sus costos más bajos (Bi­
lyard. 1987). Así. por ejemplo. Long¿- Chap- 
man (1985) son de la idea de discontinuar la 
utilización de la infauna en los programas de 
vigilancia una vez que los bioensayos de sedi­
mento se establezcan tecnológicamente, y 
después que se verifique la significancia de 
los resultados de los bioensayos de sedimen­
tos producidos en el laboratorio. Estos auto­
res previenen, sin embargo, que los bioen­
sayos de sedimento debieran ser ampliamen­
te probados y aplicados antes que la infauna 
bentónica pueda ser discontinuada de los 
programas de vigilancia. Si se pudiera desa­
rrollar una íntima correspondencia entre los 
bioensayos de sedimento y la infauna bentó­
nica, la utilización de los mencionados bioen­
sayos reduciría en forma substancial los cos­
tos del monitoreo. Según Bilyard (1987), en 
la actualidad el uso in situ de la inauna confie­
re varias e importantes ventajas sobre la utili­
zación de solamente bioensayos de labora­
torio.

Las ventajas mencionadas anteriormente 
(Bilyard, 1987) son en primer lugar, i) que 
las especies bentónicas en el medio ambiente 
receptor pueden responder a estrés cróni­
cos. Ninguno de los bioensayos de sedimento 
comúnmente usados en la actualidad en pro­
gramas de vigilancia biológica marina tie­
ne esta capacidad. Aunque es posible y sería 
altamente deseable el desarrollo de pruebas 
de bioensayos crónicos, las pruebas de bioen­
sayos crónicos de largo aliento efectivas se­
rían probablemente tan costosas o más caras 
que el monitoreo directo de la infauna bentó­
nica (Cairns, 1983); ii) la infauna bentónica 
provee información sobre impactos al ecosis­
tema de interés. Los bioensayos de laborato­
rio usan a menudo especies que no son de 
origen local y que pueden no responder al 
contaminante de interés, dificultando o ha­
ciendo imposible predecir los efectos sobre la 
biota residente (Gray, 1980); y aún más, las 
pruebas de laboratorio no pueden ser utiliza­
das para predecir respuestas a los contami­
nantes a nivel de conjuntos multiespecíficos, 
de comunidad o de ecosistema (Cairns, 1983, 
1984); iii) la infauna bentónica in situ puede 
reflejar condiciones en el terreno mejor que 
las especies de los bioensayos de laboratorio. 
Por ejemplo, la infauna en un lugar dado 
puede responder a altas concentraciones 
subsuperficiales de una substancia tóxica,
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(1980), Gray (1981), Hartley (1982), Clarke 
& Green (1988), Vézina (1988).

enfatizan también ei hecho de que los estu­
dios de la diversidad específica en comunida­
des marinas se ha basado sobre consideracio­
nes de un estrecho espectro de tamaño y de 
grupos faunales, siendo también a veces po­
sible determinar la eficiencia de muestreo de 
diferentes tipos de organismos en cualquier 
colección. Además, esto daría razón a lo indi­
cado por Fager (1972), en el sentido que el 
estudio de la diversidad de organismos (prga- 
nism diversity) constituye un estudio de mues­
treo.

Los índices de diversidad de Shannon, 
Simpson, Lloyd & Ghelardi, Mclntosh, y Bri- 
llouin son todos índices de diversidad intrín­
secos. Una función o índice de diversidad 
intrínseca es aquella que ordena los conjun­
tos de acuerdo a su diversidad intrínseca 
dondequiera que tal ordenamiento sea posi­
ble (Lambshead etal., 1983). Mejores propie­
dades como índices de diversidad parece que 
presentan el “número esperado de especies” 
(Smith & Grassle, 1977) y la “proporción de 
encuentros interespecíficos potenciales” 
(Hurlbert, 1971). Por otro lado, aunque al­
gunos autores consideran la diversidad como 
una propiedad intrínseca de las comunida­
des, otros, como Hurlbert (1971) y Goodman 
(1975), son de la idea que la diversidad tiene 
realidad solamente como un vago concepto, 
que combina dos componentes diferentes y 
que a menudo varían independientemente: 
el número de especies y la equidad de la 
abundancia entre ellas. Los índices de diver­
sidad no son nada más que medidas multidi- 
mensionales de la varianza de los organismos 
individuales sobre las especies. Debido prin­
cipalmente a estas consideraciones, Green 
(1979) desincentiva su uso en estudios am­
bientales. Aunque Gray (1981), al discutir los 
efectos de la contaminación, agrega la idea 
de que la diversidad es una propiedad ecoló­
gica de una comunidad y que puede usarse 
de una manera comparativa, que un valor de 
diversidad en sí mismo significa poco, y que 
ellos reflejan meramente cambios en los pa­
trones de dominancia. Por último Frontier 
(1985), ha sugerido a la luz de la nueva teoría 
de los fraciales (Mandelbroi, 1982), que la 
diversidad ecológica parece ser una faceta de 
la organización 1 racial de la biomasa.

DETECCION DE LOS EFECTOS 
DE LA CONTAMINACION SOBRE 
LOS ORGANISMOS MARINOS

Existe una variedad de técnicas o metodolo­
gías que se utilizan o se han empleado para 
separar los efectos de los contaminantes 
(“estresores”) de la variabilidad ambiental 
natural. En general, estos diferentes enfo­
ques es posible reducirlos a los siguientes 
tipos: i) la integración del número de espe­
cies y de los individuos en un índice único: 
los denominados índices de diversidad; ii) los 
métodos multidimensionales de clasificación 
y ordenación, que clasifican especies y sitios o 
estaciones, que permiten además relacionar 
las agrupaciones resultantes en forma exito­
sa con gradientes ambientales naturales y de 
contaminación: iii) los índices bióticos de con­
taminación, iv) las especies indicadoras o sensi­
tivas de o a la contaminación; y v) las curvas de 
distribución de las abundancias por especie.

Clasificación y ordenación

Estas técnicas analíticas, la clasificación y la 
ordenación, se pueden utilizar para cumplir

Los índices de diversidad

La utilidad de los índices de diversidad ha 
sido discutida frecuentemente estas dos últi­
mas décadas (Pielou, 1966; Hurlbert, 1971; 
Peet, 1974; Goodman, 1975; Gray, 1981; 
Frontier, 1985). Muchos autores los han uti­
lizado como una medida de estructura comu­
nitaria total, a pesar de lo señalado por Pie­
lou (1966). Existen dos problemas mayores 
con su aplicación; así, por un lado, cuando 
curvas de abundancia de especies, estadísti­
cas informacionales u otros índices se calcu­
lan como parámetros de distribuciones teóri­
cas de la abundancia relativa de especies en 
las muestras analizadas, estas medidas se 
aplican solamente al tamaño de muestra uti­
lizado en la recolección y a las especies obser­
vadas. El método de “rarefacción” de San- 
ders (1968) (Hurlbert, 1971), ei cual depen­
de de la forma de la curva de abundancia de 
especies, en vez del número absoluto de es­
pecies por muestra, pareciera que eludiría a 
este problema (Hargrave & Thiel, 1983). Sin 
embargo, ciertos autores como Abele & Wal- 
ters (1979), han señalado que la habilidad 
para demostrar diferencias en el número de 
especies entre regiones depende fuertemen­
te sobre las técnicas de muestreo y los grupos 
taxonómicos utilizados en las comparacio­
nes. Por otro lado, Hargrave & Thiel (1983)
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Indices bióticos de contaminación

de acuerdo al grado de variabilidad entre los 
scores, con el primer eje poseyendo la mayor 
variación y el último eje la menor. Las mues­
tras (o las especies) están más esparcidas a lo 
largo de los ejes con mayor variación, y los 
ejes están dispuestos de tal manera, que los 
scores sobre los diferentes ejes no están corre­
lacionados, minimizando la cantidad de in­
formación redundante.

Existen varias técnicas de ordenación, al­
gunas más utilizadas que otras. Un grupo de 
ellas utiliza valores de disimilitud o distancia, 
en la respectiva matriz asimétrica, para cons­
truir el espacio de ordenación reducido. Es­
tas técnicas son: i) el análisis de coordenadas 
principales, ii) la ordenación polar, iii) el es- 
caleo (no)métrico multidimensional (Gauch, 
1982). Otro grupo de métodos de ordena­
ción, no usan directamente valores de simili­
tud, sino que se basan sobre el modelo de la 
distancia ele Euclides. Se pueden mencionar 
aquí: i) análisis de componentes principales, 
ii) promedios recíprocos, iii) análisis factorial 
de correspondencias, iv) análisis de corres­
pondencias mejorado (Gauch, 1982; Pielou, 
1984).

La naturaleza cualitativa del concepto de or­
ganismo indicador, ha llevado a los investiga­
dores a sugerir el ralhifr numérico de especies 
o de grupos de especies para proveer índices 
semicuantitativos (Sheehan, 1981). Varios 
índices biológicos para la contaminación 
acuática, tanto marina como de aguas conti­
nentales, han sido publicados. Por ejemplo 
para el bentos marino, y como un medio de 
objetividad, Leppakoski (1975) ha propuesto 
un índice de “contaminación bentónica”, el 
que se basa en las reacciones registradas en 
respuesta a la contaminación orgánica de las 
comunidades bentónicas costeras. Bonsdorff 
& Koivisto (1982) indican que el método tie­
ne restricciones, en el sentido que los cam­
bios en la condición ambiental no se pueden 
registrar en el corto tiempo, sino que se re­
quiere que ocurran cambios mayores en la 
composición faunística sobre áreas defini­
das. Reish (1980) menciona, por otro lado, la 
utilización de un índice “trófico infaunal”, 
basado en los modos de alimentación de los 
organismos recolectados en el lugar de estu­
dio. En el caso de las aguas continentales, se 
ha señalado que la mayoría de estas medidas 
están restringidas a evaluar los efectos debi­
dos a las descargas municipales o desechos

dos objetivos específicos: i) descripción y 
cuantificación de los patrones de las comuni­
dades bentónicas. patrones que incorporan y 
reflejan respuestas simultáneas de varias es­
pecies y ii) correlacionar estos patrones co­
munitarios con patrones ambientales (Smith 
el al., 1988). La literatura sobre estos méto­
dos de análisis es bastante abundante, sien­
do para nuestros propósitos de interés men­
cionar las revisiones de Sneath & Sokal 
(1973). Glifford & Stephenson (1975), 
Boesch (1977). Orloci (1978). Green (1979), 
Field el al. (1982). Gauch (1982), Legendre & 
Legendre (1983). Pielou (1984).

El análisis de conglomerados, clasificación 
numérica o fenética numérica, delimita gru­
pos de muestras biológicamente similares. 
Este análisis de conglomerados, con estrate­
gias de agrupamientojerárquica y aglomera- 
tiva, es a menudo utilizado en estudios de 
ecología bentónica (Boesch, 1977; Smith el 
al., 1988). Esta metodología consiste, en pri­
mer lugar, en el cálculo de similitudes o dis­
tancias (disimilitudes) entre muestras o esta­
ciones (o bien sobre especies), a partir de los 
índices apropiados (de similitud o disimili­
tud), para conformar enseguida una matriz 
asimétrica de similitudes o distancias (disimi­
litudes). Involucra a continuación pareos su­
cesivos de las muestras o grupos de muestras 
más similares (o de las más disímiles o distan­
tes), hasta que todas las muestras están en un 
gran grupo. El proceso se resume o culmina 
en una estructura tipo árbol o dendrograma. 
La tarea de seleccionar o determinar los gru­
pos de un dendrograma, se facilita aprecia- 
blemente estudiando una tabla de doble en­
trada de coincidencias o análisis nodal 
(Boesch, 1977). Ultimamente se ha sugerido 
la conveniencia de utilizar la cladística numé­
rica (Lambshead & Paterson, 1986), en el 
análisis de datos ecológicos del tipo que aquí 
se comenta.

Las técnicas de ordenación despliegan 
los patrones biológicos o comunitarios en 
un espacio multidimensional (Orloci. 1978: 
Gauch, 1982; Legendre 8c Legendre, 1983; 
Pielou, 1984). La distancia entre cualquier 
par de puntos (representando dos muestras 
o dos especies) en el espacio debiera ser pro­
porcional a su disimilitud. Las dimensiones 
del espacio son ejes, y las proyecciones de los 
puntos sobre los ejes son los scores o valores. 
Estos métodos intentan desplegar una canti­
dad máxima de la variación biológica presen­
tes en los datos, sobre un número mínimo de 
ejes de ordenación. Los ejes están ordenados
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orgánicos de similar composición; por lo tan­
to, no se ha demostrado en forma adecuada 
su utilidad en la evaluación de los impactos 
de compuestos químicos tóxicos.

Con el propósito de establecer qué combi­
nación de especies tipifica una comunidad 
particular, definida por un conjunto especí­
fico de condiciones ambientales, se ha obser­
vado que las especies comunes (las cuales 
aparecen a menudo en las colecciones) tien­
den generalmente a ser exitosas sobre un 
amplio rango de condiciones ambientales. 
Por el contrario, especies con rangos de res­
puesta estrechos para las variables ambienta­
les específicas, se encuentran raramente en 
muestras provenientes de sistemas contami­
nados. Estos factores han llevado a los ecólo­
gos a cuestionar el valor de la búsqueda por 
especies o conjuntos de especies que descri­
ban efectivamente los impactos del estrés 
contaminante (Sheehan, 1981).

en la distribución log-normal truncada de los 
individuos entre las diferentes especies y su 
ploteo o graficación en una escala geométri­
ca. Los autores agregan que el grupo de es­
pecies resultante de abundancia moderada, 
comprendido entre las clases geométricas V 
y VI (i.e. entre 16 a 63 individuos), corres­
ponden a las especies sensitivas indicativas de 
los cambios producidos por la contamina­
ción, y son características para cada área en 
particular. En la Figura 1 se presentan curvas 
log-normales de la distribución de los indivi­
duos entre las especies, para estaciones ben- 
tónicas sublitorales de la bahía de Concep­
ción, bahía de San Vicente y áreas adyacen­
tes. Las especies correspondientes a las clases 
geométricas de abundancia V y VI para las 
estaciones mencionadas, se presentan en la 
Tabla 1. Las especies que ahí se señalan se­
rían entonces, en una aproximación prelimi­
nar, las formas sensitivas o indicadoras de 
contaminación. Así, por ejemplo, para el 
área del puerto pesquero de Talcahuano son 
los anélidos marinos Lumbrineris tetraura 
(Kinberg) y Pectinada chilensis Nilsson; para 
el centro de la bahía de Concepción cumplen 
los requisitos, entre otras, los gusanos Nephtys 
ferruginea Hartman, Nereis dorsolobata Hart- 
mann-Schróder, Lumbrineris tetraura, Sigam- 
bra bassi (Hartman). el bivalvo Mulinia edulis 
(King), el gastrópodo ¡\rassarius gayi Kiener y 
el crustáceo anfípodo Ampelisca araucana Ga­
llardo.

Especies sensitivas o indicadoras 
de contaminación
La relativa susceptibilidad de los organismos 
de las diversas especies a los contaminantes 
tóxicos, forma la base del concepto de espe­
cie indicadora. El término “tolerante”, con 
referencia a la especie, se aplica a aquellas 
poblaciones que se encuentran en el ecosiste­
ma contaminado. Por el contrario, especies 
“sensitivas” son aquellas que ya sea no se 
encuentran en el área contaminada o que 
ocurren solamente en bajas densidades en 
comparación a sus densidades normales en el 
sistema previo a la introducción contaminan­
te (Sheehan, 1984). En relación al bentos 
marino, el término “especie indicadora de 
contaminación” se utiliza a menudo para re­
ferirse a ciertas especies que están habitando 
aguas costeras enriquecidas orgánicamente. 
El uso más común del término, parece ser en 
referencia a especies que dominan numéri­
camente el macrobentos en áreas enriqueci­
das orgánicamente (Reish. 1960; Pearson & 
Rosenberg. 1978; Gray, 1979; Grizzle, 
1984).

Ultimamente, Gray & Pearson (1982) y 
Pearson et al. (1983), han reconocido que las 
metodologías para erigir especies indicado­
ras o sensitivas a la contaminación carecen de 
la objetividad necesaria y se basan casi siem­
pre en el conocimiento acabado o autoridad 
(expertise) de solamente el investigador. Ante 
esta realidad proponen una metodología di­
ferente, objetiva según indican, y que se basa

Curvas de distribución de 
las abundancias por especie
En años recientes, ha sido bastante utilizado 
un método propuesto por Gray & Mirza 
(1979) y Gray (1981), el cual consiste en una 
graficación probabilística intrínseca para de­
tectar cambios inducidos por la contamina­
ción. El método se basa en la distribución de 
frecuencias de las abundancias de las espe­
cies. Así, una desviación de una distribución 
log-normal truncada de la distribución de los 
individuos por especies indicaría la presencia 
de un conjunto biótico contaminado o per­
turbado. Gray & Mirza (1979) demuestran 
que el efecto de la contaminación es incre­
mentar la dominancia y sostienen que esto 
causa una desviación del modelo log-normal, 
y aún más, que tal perturbación poblacional 
es transitoria, volviéndose a la distribución 
log-normal después de cierto tiempo. Ellos 
evalúan la desviación de una distribución 
log-normal truncada mediante una gráfica-
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Figura 1. Gráficas log-normales con los datos graficados como número de especies (ordenada) en cada clase de 
abundancia geométrica (x 2) (en la abeisa), según lo indican Gray & Pearson (1982). A. Datos del puerto 
pesquero de Talcahuano (enero 1982) (Carrasco, no publicado). B. Puerto pesquero de Talcahuano (abril 1980) 
(Carrasco íc Oyarzún, 1988). C. Puerto pesquero de San Vicente (abril 1979) (Carrasco et al., 1988). D. Bahía de 
Concepción (Boca Grande) (35 m) (Carrasco & Gallardo, no publicado). E. Frente a Tumbes (11 m) (Oyarzún et 
al., 1987), F. Plataforma continental (65 m, octubre 1976) (Carrasco & Arcos, 1980).
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normal de Gray 8c Mirza, Shaw el al. (1983), 
indican que existen métodos más simples y 
sensibles para detectar dominancia en un 
conjunto ¿¡ótico. Mencionan por ejemplo la 
curva de la ordenación de las especies según 
su abundancia (RSA) (rank species abundance), 
donde las especies son ordenadas de acuerdo 
a su abundancia, y la abundancia de las espe­
cies es graficada contra el orden (rank) de las 
especies, pudiéndose en la práctica omitir 
con seguridad a las especies más raras. La 
dominancia puede ser expresada en un valor 
numérico único, al considerar como índice

ción acumulativa de abundancias log-trans- 
formadas sobre papel de probabilidades. 
Gray (1981) ha sugerido, además, que un 
conjunto muy contaminado también ten­
dría una distribución log-normal, si bien con 
una desviación estándar mayor, lo que ha 
sido posteriormente refutado por Ugland & 
Gray (1982). Esta metodología de la log- 
normal ha sido cuestionada desde entonces 
principalmente por Shaw et al. (1983), Platt 8c 
Lambshead (1985) y Lambshead 8c Platt 
(1985).

En su crítica del método estocástico log-

< 1
ti tu vin ix x xi xn
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Clase VI

Nereis dorsolobata

f) Plataforma continental (65 m) 
(Figura 1F) 
Lumbrineris bifilaris 
Phyllochaetop tenis sp. 
Harmothoé sp.

Tabla 1
Especies sensitivas o indicadoras de contaminación 

(Clases V y VI), determinadas siguiendo la metodología 
sugerida por Gray & Pearson (1982) y Pearson et al.

(1983) (ver Figura 1; clase geométrica
V = 16 a 31 individuos, clase geométrica VI = 32 a 

63 individuos)

Cossura chilensis
Lumbrineris tetraura

Lumbrineris tetraura
Pectinana chilensis

Aquilaspio peruana 
Phyllochaetplerus sp.

Sigambra bassi 
Cossura chilensis 
Spiophanes chilensis

c) Puerto pesquero de San Vicente 
(Figura 1C)
Nereis dorsolobata 
Paraprionospio pinnata

d) Bahía de Concepción (Boca Grande) 
(Figura ID)
Lumbrineris tetraura 
Nephtys femiginea 
Aquilaspio peruana 
Typosyllis sp.

e) Tumbes (11 m)
(Figura 1E) 
Magelona phylhsae 
Lumbrineris bifilaris

Clase V
a) Puerto pesquero de Talcahuano

(Figura 1A)
Sthenelais helenae
Sigambra bassi

b) Puerto pesquero de Talcahuano 
(Figura IB)

pigmentala Carrasco y Mediomastus branchife- 
rus Hartmann-Schróder y al crustáceo anfí- 
podo Ampelisca araucana.

Por otra parte, Lambshead et al. (1983) 
sugieren la conveniencia del uso combinado 
de la familia completa de índices de domi­
nancia, es decir, la k-dominancia. Esto es 
posible mediante la graficación de la k- 
dominancia (porcentaje acumulativo de la 
abundancia) versus k (el rank de especies), i.e. 
una curva de k-dominancia, la cual es simple­
mente una curva RSA acumulativa. En la 
Figura 3 se presentan curvas de k-domi­
nancia para algunas estaciones bentónicas 
sublitorales del litoral de la región de Con­
cepción.

Recientemente, Warwick (1986) ha des­
crito un método mediante el cual el estado de 
la contaminación de una comunidad del ma- 
crobentos marino, puede ser evaluado sin

de dominancia a la abundancia de la especie 
más común expresada como porcentaje del 
total de la muestra. En la Figura 2 se presen­
tan curvas de ordenación de especies según 
abundancia (curvas-RSA), para algunas esta­
ciones bentónicas sublitorales de la región de 
Concepción. Llama la atención la gran domi­
nancia que se observa en la gráfica que co­
rresponde al puerto pesquero de Talcahua­
no, en que la especie más abundante (Caraz- 
ziella carrascoi Blake) está muy cerca del 
100%, tendencia que también se observa en 
estaciones del centro de la bahía de Con­
cepción, debido a la abundancia muy carac­
terística del gusano Paraprionospio pinnata 
(Ehlers). Por otro lado, y con ánimo compa­
rativo, en las localidades asociadas con la pla­
taforma continental la dominancia es mucho 
menos marcada, debiéndose principalmente 
a los anélidos Paraprionospio pinnata, Aricidea
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con el porcentaje acumulativo de la abundancia numérica en la ordenada 
en la abcisa en escala logarítmica, según lo proponen Lambshead et al. (1983). A.

tinados del puerto pesquero de San Vicente (abril 1979) (Carrasco et 
abril 1982) (Gallardo, no publicado). C. Plataforma continental (100

Ranking de Especies

Figura 3. Curvas de k-dominancia, 
versus el ranking de especies en 1? 
Ejemplo con los datos de los fondc 
al., 1988). B. Plataforma continental (75 m, 
m, abril 1982) (Gallardo, no publicado).
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Figura 2. Curvas de dominancia tipo RSA (rank species abundance), con el porcentaje total de la población 
graficado en la ordenada y la ordenación decreciente (ranking) de especies en la abcisa, según lo sugieren 
Shaw et al. (1983). A. Para los datos del puerto pesquero de Talcahuano (enero 1982) (Carrasco, no publicado). 
B. Puerto pesquero de Talcahuano (abril 1980) (Carrasco & Oyarzún, 1988). C. Puerto pesquero de San Vicente 
(abril 1979) (Carrasco et al., 1988). D. Bahía de Concepción (Boca Grande, 35 m) (Carrasco & Gallardo, no 
publicado). E. Frente a Tumbes (11 m, abril 1980) (Oyarzún et al., 1987). F. Plataforma continental (65 m, 
octubre 1976) (Carrasco & Arcos, 1980).
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referencia a una serie temporal o espacial de 
muestras biológicas de control. Dicho autor 
sugiere que la distribución de los números de 
individuos entre las especies muestra una 
respuesta diferencial a las perturbaciones in­
ducidas por la contaminación, la cual puede 
ser claramente demostrada mediante la com­
paración de curvas de k-dominancia para la 
abundancia y la biomasa. En esta técnica, 
conocida también como método ABC (abun- 
dance biomass comparison) (Warwick et al., 
1987), las curvas mencionadas ordenan las 
especies en un orden de importancia sobre el 
eje X (escala logarítmica) con el porcentaje 
de dominancia en el eje Y (escala acumulati­
va). En comunidades bentónicas no contami­
nadas, la curva k-dominancia para la bioma­
sa yace sobre la de la abundancia, en comuni­
dades moderadamente contaminadas las dos 
curvas aproximadamente coinciden, y en co­
munidades muy contaminadas la curva de la 
abundancia numérica se ubica sobre la curva 
de la biomasa.

En la Figura 4 se presentan gráficos con 
las curvas de k-dominancia para la abundan­
cia numérica y biomasa de estaciones bentó­
nicas sublitorales seleccionadas de la bahía de 
Concepción y lugares adyacentes. Al analizar 
la gráfica correspondiente al puerto pesque-

o L
i

ro de Talcahuano, donde la curva de la bio­
masa se origina mucho más abajo que la de 
los números, se puede inferir que el conjunto 
faunístico bentónico está altamente contami­
nado. Por otro lado, en la gráfica que se 
presenta para las estaciones del centro de la 
bahía de Concepción, las curvas de la abun­
dancia y la biomasa tienden a coincidir, lo 
que según se ha señalado, correspondería a 
una comunidad moderadamente contami­
nada. Por último, en la gráfica de la estación 
de la plataforma continental, la curva de los 
números está sobre la de la biomasa, lo que 
implicaría ausencia de contaminación.

Figura 4. Curvas conjuntas de k-dominancia para la abundancia numérica (C>) y la biomasa (•), con el 
porcentaje acumulativo de la dominancia en la ordenada (escala aritmética) y el ordenamiento decreciente 
(ranking) de especies en la abcisa (escala logarítmica), según lo indica Warwick (1986). A. Agregación 
bentónica del puerto pesquero de Talcahuano (enero 1982) (Carrasco & Oyarzún, 1988). B. Bahía de 
Concepción (centro, 20 m, octubre 1984) (Carrasco, no publicado). C. Plataforma continental (100 m, abril 
1982) (Gallardo, no publicado).
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