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RESUMEN 

La Cordillera de los Andes presenta un marcado gradiente altitudinal relacionado con 

variaciones ambientales como temperatura, oxígeno disuelto (OD) y radiación ultravioleta 

B (RUV-B), además de contaminantes tanto de origen natural como antropogénico, como 

metales, aguas ácidas y materia orgánica. La interacción de estos factores genera 

condiciones de “estrés múltiple” que afectan a la microbiota acuática, modificando la 

composición de las comunidades de macroinvertebrados bentónicos (MiB) como sus 

respuestas fisiológicas adaptativas. 

En esta tesis de investigación se evaluó la calidad biológica del agua del río Rímac 

mediante índices bióticos como el ABI (Andean Biotic Index), BMWP (Biological Monitoring 

Working Party) y EPT (Ephemeroptera, Plecoptera y Trichoptera), junto con la capacidad 

antioxidante de familias de MiB colectadas en tres puntos distribuidos a lo largo de un 

gradiente altitudinal. Para lo cual, se determinaron los parámetros fisicoquímicos, como: 

niveles de RUV-B, abundancia y riqueza de MiB, índices bióticos y de diversidad, así como 

la capacidad antioxidante total de las familias colectadas con suficiente biomasa. 

Los resultados evidenciaron que la estructura de las comunidades y la capacidad 

antioxidante variaron según las condiciones ambientales y la altitud. De manera que, las 

familias sensibles predominaron en zonas de cuenca baja, y las tolerantes en cuenca 

intermedia y alta, presentando mecanismos de defensa. Entre los cuales, la actividad 

antioxidante les permitiría sobrevivir en ambientes de condiciones ambientales extremas, 

como ríos altoandinos expuestos a elevada RUV-B. 

 

 

PALABRAS CLAVE 

Macroinvertebrados bentónicos (MiB) , río Rímac, índices bióticos (IB) , radiación 

ultravioleta B (RUV-B) , capacidad antioxidante (CA). 
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ABSTRACT 

The Andes Mountain Range exhibits a marked altitudinal gradient associated with 

environmental variations like temperature, dissolved oxygen (OD), and ultraviolet-B 

radiation (RUV-B), including also natural and anthropogenic pollutants, including traced 

metals, acidic water, and organic matter. The interaction of these factors produces 

“multiple stress” conditions that affect aquatic biota by altering both composition and 

physiological responses of macroinvertebrate communities. 

In this investigation, the biological water quality of the Rimac River was evaluated 

using biotic indices such as ABI (Andean Biotic Index), BMWP (Biological Monitoring 

Working Party), and EPT (Ephemeroptera, Plecoptera, and Trichoptera) together with the 

antioxidant capacity of macroinvertebrate families collected from the three sampling sites 

distributed along the altitudinal gradient. Moreover, physicochemical parameters, RUV-B 

levels, abundance and richness, diversity indices, and antioxidant capacity were 

determined. 

 The results reflected that the community structure and antioxidant capacity varied 

according to environmental conditions and altitude. Though, sensitive families 

predominated at lower points, whereas tolerant families were found at higher altitudes 

with developed defense mechanisms. Among these, antioxidant capacity would allow them 

to survive under extreme environmental conditions, such as high-altitude Andean streams 

with high RUV-B levels, limiting the benthic community. 

 

KEYWORDS  

Benthic macroinvertebrates, Rímac River, biotic indices, ultraviolet-B radiation, antioxidant 

capacity. 
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I.  INTRODUCCIÓN 

La contaminación de los ecosistemas lénticos y lóticos del Perú es un problema 

circunstancial de creciente preocupación, cuya vulnerabilidad y relevancia ecológica 

persisten en las tres vertientes principales: Pacífico, Atlántico y Titicaca. Estas presentan 

distintos grados de afección, producto de las actividades antropogénicas y procesos 

naturales, cuya interacción produce una gran presión sobre la estructura y resiliencia de los 

ecosistemas acuáticos (Lee et al., 2023; Nieto-Juárez et al., 2025). A ello se atribuyen los 

efectos del cambio climático, que a su vez alteran patrones hidrológicos, se incrementan la 

reincidencia de eventos que favorezcan situaciones extremas y modifiquen la distribución 

de las especies acuáticas, lo que en consecuencia intensifica la degradación ambiental. 

 Particularmente, el río Rímac es la principal fuente de agua de la capital peruana, y 

se encuentra sometido a altos niveles de contaminación. Estudios, como el de Guillén et al., 

han señalado que las fuentes de dicha contaminación son los efluentes de la actividad 

minera y metalúrgica, los desechos domésticos de los centros poblados aledaños, así como 

los vertimientos industriales y agrícolas descargados inadecuadamente en el cauce del río 

(Oscar Guillén G. et al, 1998). En muchos casos, la concentración de estos contaminantes 

excede los Estándares de Calidad Ambiental (ECA) establecidos por el Ministerio del 

Ambiente (MINAM) (Minas, 2017), comprometiendo no solo la calidad del agua y 

sostenibilidad ecológica del sistema, sino la salud sanitaria y seguridad alimentaria de los 

mismos poblados aledaños. Al localizar las principales instancias de contaminación en la 

parte de la cuenca alta, se observa mayor contaminación de manganeso, mientras que en 

la parte media se destaca una mayor presencia de arsénico y boro, y en la cuenca baja 

mayor presencia de fósforo y nitritos (CEAS, 2024). 

La evaluación de la calidad del agua puede abordarse desde distintas estrategias 

complementarias. Tradicionalmente, se ha desarrollado la medición de parámetros 

fisicoquímicos que visualizan el estado del recurso hídrico, los cuales son comparados con 

los ECAs establecidos por organismos ambientales reguladores como el MINAM, la 

Autoridad Nacional del Agua (ANA), el Organismo de Evaluación y Fiscalización Ambiental 
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(OEFA) y la Organización Mundial de la Salud (OMS). Sin embargo, la intrínseca medición de 

estos parámetros no permite determinar de una forma integral la salud ecológica de los 

sistemas acuáticos. Por ello, en los últimos años la literatura académica ha promovido la 

relevancia de la evaluación de los índices bióticos de la calidad del agua, tales como el Índice 

Biótico Andino (ABI; (Gamboa, et al. , 2014), el Biological Monitoring Working Party (BMWP) 

y el Ephemeroptera-Plecoptera-Tricoptera (EPT) (Tubić et al., 2024), los cuales integran la 

respuesta de las comunidades acuáticas a las condiciones ambientales y el estado integral 

del ecosistema. En referencia a la situación nacional, el Decreto Supremo N°015-2015-

MINAM (MINAM, 2015) constituye el principal instrumento normativo para la evaluación 

de parámetros fisicoquímicos; aunque aún no existe una normativa oficial que regule o 

estandarice la evaluación biológica de la calidad del agua ((MINAM), 2020). 

El uso de bioindicadores ha demostrado ser una herramienta sólida para la 

evaluación ecológica de ecosistemas acuáticos en distintos países (Ríos-Touma et al., 2014). 

Por consiguiente, se define a un bioindicador como un organismo o conjunto de organismos 

cuya presencia, ausencia o cambios de abundancia o fisiología reflejan alteraciones en las 

condiciones ambientales (Gamboa et al., 2008). Entre los organismos más utilizados 

destacan los macroinvertebrados bentónicos (MiB), debido a su alta diversidad taxonómica, 

amplia distribución geográfica, sensibilidad diferencial frente a condiciones ambientales y 

facilidad de análisis y muestreo. Además, estos organismos responden predeciblemente a 

los grados de contaminación. Por lo tanto, estas desviaciones en la estructura de sus 

comunidades pueden ser empleadas como reflejo del estado ecológico de los sistemas 

lóticos y lénticos. Los índices bióticos (IB) más utilizados suelen ser el ABI y el BMWP, dada 

su amplia categorización de familias, y el puntaje preciso basado en la tolerancia ecológica 

de las familias de MiB (Ríos-Touma et al., 2014). 

Si bien el análisis de la composición comunitaria sirve para determinar la integridad 

ecológica del ecosistema, complementariamente, el estudio de las respuestas fisiológicas 

individuales puede aportar información adicional sobre los mecanismos adaptativos frente 

al estrés ambiental. En este contexto, la capacidad antioxidante de los macroinvertebrados 

representa un biomarcador de interés, porque se utiliza para evaluar la respuesta celular 
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frente a la producción excesiva de las especies reactivas de oxígeno (ERO) inducidas por 

contaminantes o por factores físicos, como la RUV-B (Patang et al., 2020).  

El propósito de esta tesis fue analizar la calidad del agua del Río Rímac para comparar 

los índices bióticos ABI, BMWP, EPT y la capacidad antioxidante de los MiB a distintas 

altitudes, y determinar si esta última varía en respuesta al gradiente altitudinal. Los sitios 

seleccionados, que se visualizan en el Anexo 9.1, muestran diferentes impactos antrópicos, 

condiciones fisicoquímicas y RUV-B, lo que permitirá evaluar su correspondencia con los 

índices bióticos y la respuesta fisiológica de los macroinvertebrados. Los resultados 

contribuirán al desarrollo de herramientas ecotoxicológicas para el monitoreo de 

ecosistemas acuáticos continentales del Perú. 
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II. ANTECEDENTES 

1. VERTIENTE DEL PACÍFICO: CUENCA DEL RÍO RÍMAC 

1.1. Delimitación geográfica 

La Cuenca del Río Rímac está localizada entre los 11°36’52’’ y 12°05’47’’ de latitud sur y 

entre los 76°11’05’’ y 77°04’36’’ de longitud oeste. En términos hidrográficos, la cuenca del 

río Rímac pertenece a la vertiente del Pacífico, se origina en la Cordillera Central de los 

Andes a 5500 msnm y desemboca en el Océano Pacífico, con una extensión de 3,503.95 km² 

y una longitud de 127 km (ANA, 2010) 

El río Rímac está conformado por las subcuencas de los ríos Santa Eulalia y San 

Mateo, que se unen a la altura de Chosica, dan origen al río principal que atraviesa la ciudad 

de Lima. La cuenca del río Rímac, a su vez, junto con las cuencas Chillón y Lurín, conforma 

el Consejo de Recursos Hídricos de Cuenca Interregional Chillón Rímac Lurín y Chilca. Esta 

es muy importante dado que en su territorio se ubica la ciudad de Lima Metropolitana, 

capital del Perú, y abarca 3 provincias (Huarochirí, Lima y Callao) y 51 distritos (Figura 1). 

Las subcuencas principales que conforman la cuenca del Rímac son: Santa Eulalia 

(1,097.7 km²), Río Blanco (193.7 km²) y Río Aruri (130.43 km²). Además, en la cuenca alta, 

considerada por encima de los 4000 msnm, existen 191 lagunas (ANA) (ANA, 2010). 

1.2. Descripción ecológica 

La cuenca se extiende desde las zonas altoandinas de la Cordillera Occidental de los Andes 

hasta su desembocadura en el océano Pacífico, abarcando un amplio gradiente altitudinal 

que supera los 5000 msnm. Este gradiente determina una marcada heterogeneidad 

climática, hidrológica y ecológica, configurando distintos pisos ecológicos que intervienen 

directamente en la estructura y funcionamiento de los ecosistemas acuáticos (Vuille et al., 

2018). 

En la cuenca alta predominan climas fríos y semiáridos de montaña, con bajas 

temperaturas, alta radiación solar (incluyendo niveles elevados de RUV-B), 

aproximadamente una temperatura promedio de 5-9 °C, con radiación promedio de 5,5-6,5 
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kW/m²/día y marcada estacionalidad hídrica. Estas condiciones corresponden a pisos 

ecológicos como la puna y la jalca, donde los cuerpos de agua presentan baja productividad 

primaria, alta transparencia y limitada cobertura vegetal ribereña. A medida que se 

desciende altitudinalmente hacia la región quechua y posteriormente hacia la costa, las 

condiciones climáticas se tornan más templadas y áridas, con mayor influencia antrópica, 

alteraciones en el régimen hidrológico y variaciones en la calidad del agua asociadas a 

poblados, actividades agrícolas e industriales (Allan, 2004). 

Esta transición altitudinal genera una alta diversidad de hábitats acuáticos, desde 

riachuelos de montaña con sustratos rocosos y alta oxigenación, hasta tramos medios y 

bajos con mayor carga de nutrientes y sedimentos. Como consecuencia, la composición y 

diversidad de las comunidades de MiB varían significativamente a lo largo de la cuenca, 

reflejando tanto los gradientes naturales de oxígeno disuelto (OD), radiación y temperatura 

como las presiones antrópicas acumulativas (Jacobsen et al., 2014). En ecosistemas 

montañosos comparables como los Himalayas, los Alpes y las Montañas Rocosas, se han 

documentado patrones similares de recambio altitudinal en comunidades acuáticas, en los 

cuales los factores climáticos y la radiación UV influyen en la distribución, abundancia y 

respuestas fisiológicas de los organismos (Khamis, et al., 2014). 

En conjunto, la cuenca del río Rímac constituye un sistema ecológico complejo y 

dinámico, cuya diversidad climática y altitudinal condiciona la distribución de las 

comunidades biológicas y sensibilidad frente a cambios ambientales, siendo un escenario 

idóneo para evaluar respuestas estructurales y fisiológicas, como la capacidad antioxidante,  

en macroinvertebrados bentónicos (Poljsak et al., 2013). 
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Figura 1. Mapa de la delimitación hidrográfica de la cuenca del Río Rímac (Fuente ((ANA), 2010)) 
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2. COMPONENTES ABIÓTICOS Y BIÓTICOS EN LA CUENCA DEL RÍO RÍMAC 

2.1. COMPONENTES ABIÓTICOS 

Los componentes abióticos se refieren a los factores químicos y físicos y sus interrelaciones 

en el ambiente, que a su vez afectan a los organismos que habitan en el ecosistema. Este 

incluye los recursos ambientales no vivos, que intervienen en la reproducción, el 

mantenimiento y el crecimiento de los seres vivos.  

El factor físico de mayor importancia en la cuenca del río Rímac, y con mayor 

variabilidad según la altitud, es la radiación solar (Gudiño-Sosa et al., 2023), que también 

influye directamente sobre la temperatura y la intensidad de luz que llega a los organismos. 

Por otro lado, los factores químicos más relevantes son el OD, el contenido de metales en 

presencia de sales o trazas en solución y contaminantes orgánicos (Ashley, 2018). 

2.1.1. Radiación ultravioleta (RUV) 

El espectro de la radiación solar comprende un amplio rango de longitudes de onda que 

incluye radiación de luz visible, infrarroja, rayos gamma, rayos X y radiación ultravioleta 

(RUV). Dentro de esta última, se distinguen tres rangos esenciales según la longitud de 

onda: UV-A (315–400 nm), UV-B (280–315 nm) y UV-C (100–280 nm). De estas, la radiación 

UV-B (RUV-B), aunque representa una fracción pequeña del espectro solar, posee una 

elevada energía y es capaz de generar efectos biológicos significativos en los 

microorganismos. Una 3 es absorbida o reflejada por la capa de ozono estratosférica, lo que 

reduce la cantidad que llega a la superficie de la tierra (Chang, et al., 1997) 

La radiación solar es la fuente principal de energía para la mayoría de los 

ecosistemas en el planeta, debido a que promueve procesos esenciales para la vida como 

la fotosíntesis, mediante la cual algas y plantas verdes transforman compuestos inorgánicos 

en materia orgánica. Por otro lado, el exceso de radiación solar, puede producir efectos 

perjudiciales sobre los organismos, causados por el incremento del estrés oxidativo, tales 

como daño en el ADN, alteraciones en proteínas y lípidos (Häder et al., 2015). 
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A pesar de que la intensidad de RUV que alcanza la superficie terrestre depende del 

espesor de la capa de ozono, en los ecosistemas acuáticos, esta está principalmente 

influenciada por las características del agua. Así como, factores como la concentración de 

materia orgánica disuelta (DOM), la presencia de partículas suspendidas y la abundancia de 

microorganismos, los cuales pueden absorber o dispersar la radiación, reduciendo así la 

penetración en la fuente (Williamson et al., 1996). 

2.1.2. Contenido de metales  

La cuenca del río Rímac se localiza en la cordillera occidental de los Andes centrales y está 

conformada por una sucesión de unidades volcánicas, volcano-sedimentarias e intrusivas 

de edad mesozoica y cenozoica, asociadas a la evolución magmática andina y a sistemas 

hidrotermales mineralizantes (Navarro Colque, 2016). En la parte alta de la cuenca 

predominan rocas andesíticas, dacíticas y cuerpos intrusivos que albergan sales 

polimetálicas (Cu, Pb, Zn, Ag), frecuentemente asociadas a minerales como la pirita (FeS₂). 

A su vez, la meteorización y oxidación de estos sulfuros en presencia del OD atmosférico 

con el agua generan ácido sulfúrico, proceso reconocido como drenaje ácido de roca (DAR), 

el cual disminuye el pH y mejora la solubilización de metales como Fe, Al, Mn en rocas y 

otros elementos traza en dirección a los cuerpos de agua superficiales (Nordstrom, 2011). 

El contenido de metales en la cuenca se distribuye espacialmente en función tanto 

de las características geológicas como de las actividades antrópicas, especialmente la 

actividad minera histórica y la presencia de pasivos ambientales. Estos factores pueden 

pronunciar los procesos de acidificación y variar la concentración de especies metálicas 

disueltas a lo largo del gradiente del río. Estudios han registrado que las concentraciones 

de metales traza y iones en la cuenca del Rímac presentan variaciones espaciales 

significativas, registrándose la presencia de hierro (Fe), manganeso (Mn), zinc (Zn), cobre 

(Cu) y plomo (Pb), así como, elevadas concentraciones de cationes como Ca²⁺, Mg²⁺, Na⁺ y 

K⁺, y aniones complementarios como SO₄²⁻, Cl⁻ y HCO₃⁻, asociados a procesos de 

meteorización natural y aportes de origen antrópico (García, et al., 2024). En algunos 

sectores, influenciados por intensa actividad minera, relaves y/o densidad poblacional , se 
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han evidenciado concentraciones superiores a los valores referenciales para aguas 

superficiales (Cabrejos, 2019). 

Parámetros fisicoquímicos como la conductividad eléctrica y la resistividad evalúan 

indirectamente la concentración de iones en solución (Hem, 1985). Por lo tanto, 

incrementos en la conductividad están asociados a una mayor concentración de sales 

disueltas, incluyendo cationes y metales traza (Braga et al., 2022). La concentración, 

especiación química y estado de oxidación de estos elementos determinan su 

biodisponibilidad y toxicidad, generando alteraciones en la homeostasis osmótica y efectos 

en los organismos acuáticos, específicamente en taxones sensibles de los MiB (O'Sullivan, 

2005). 

Consecuentemente, la composición geológica y las presiones antrópicas en la 

cuenca del Rímac constituyen factores determinantes en la calidad del agua, al influenciar 

procesos de acidificación y la contaminación con metales que influyen en la distribución de 

MiB y sus respuestas fisiológicas. 

2.1.3. Oxígeno Disuelto (OD) 

El OD se refiere al contenido de O2 disponible en el agua para los organismos acuáticos 

(Bozorg-Haddad et al., 2021). Este es un requisito primordial para la vida, dada su relevancia 

en la respiración aeróbica para la generación de energía y la movilización de carbono en la 

célula. Además, es importante para procesos vitales como la fotosíntesis, los procesos 

redox, la solubilidad de minerales y la descomposición de la materia orgánica. Los niveles 

de OD necesarios para sostener organismos acuáticos varían según sus necesidades y 

tamaños, por lo que la prevalencia de estos en algunos ambientes se define por su 

tolerancia. 

Existe relación entre el OD, la presión atmosférica, la temperatura (Ludwig et al., 

2005) y la presencia de materia orgánica. Lo cual es importante en ríos altoandinos, donde 

a mayor altitud, disminuyen la presión y la temperatura, favoreciendo la dilución del O2 y la 

disminución de la biota acuática. De igual manera, los residuos orgánicos provenientes de 

desagües, residuos domésticos y agrícolas en la cuenca baja, cuya descomposición requiere 
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de O2, disminuye su accesibilidad en los organismos acuáticos (Coayla-Peñaloza et al., 

2024). 

2.1.4. Actividades domésticas, industriales y mineras 

Estas representan parte de las fuentes de presión antrópica en la cuenca del río Rímac. En 

la parte alta predominan las actividades minero-metalúrgicas, donde la presencia de 

relaves, pasivos ambientales mineros y operaciones extractivas puede generar aportes de 

metales pesados como plomo (Pb), cadmio (Cd), arsénico (As) y hierro (Fe) hacia los cursos 

de agua, principalmente a través del drenaje ácido de mina y el arrastre de sedimentos 

contaminados. 

En la cuenca intermedia, donde se ubican diversos centros poblados y áreas 

agrícolas, se incrementa la influencia de vertimientos domésticos, muchos de los cuales son 

vertidos al río o a sus tributarios con un tratamiento insuficiente o inexistente. Estos 

vertimientos aportan alta carga de materia orgánica, junto con nutrientes 

organofosforados, detergentes y microorganismos patógenos, lo que puede provocar 

procesos de eutrofización y deterioro de la calidad del agua. 

En la cuenca baja, particularmente en la zona metropolitana de Lima, se concentran 

además diversas actividades industriales, entre las que destacan industrias alimentarias, 

textiles, químicas y metalmecánicas. Los efluentes provenientes de estos establecimientos 

contienen compuestos químicos como metales pesados, hidrocarburos, entre otros, que 

colaboran con el deterioro de las condiciones fisicoquímicas del río antes de su 

desembocadura en el océano Pacífico. 

Como se observa en la Figura 2, la cuenca del río Rímac presenta diversos sectores 

con influencia de actividades mineras, destacando zonas como Chinchán, Tamboraque y 

Pacococha-Millotingo, donde se concentran proyectos mineros y puntos de monitoreo 

ambiental. Asimismo, el mapa muestra la distribución de lagunas altoandinas, 

infraestructura hidráulica y los principales afluentes del río, lo que permite visualizar la 

relación espacial entre las fuentes potenciales de contaminación y el sistema hidrológico de 

la cuenca. 
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Figura 2. Vertimientos causados por actividad minera identificados por sector en la cuenca del Río Rímac (CEAS, 
Muqui, & Chosica, 2024) 

2.2. COMPONENTES BIÓTICOS 

2.2.1. Macroinvertebrados bentónicos y su uso como 

bioindicadores 

Los MiB comprenden al grupo de invertebrados con tamaños que varían entre aprox. 2 mm 

y 30 cm, los cuales habitan asociados al bentos (sedimentos) o fijados a superficies como 

rocas, vegetación, troncos y ramas en los ecosistemas acuáticos (Figueroa, 1999). En su 

mayoría corresponden a organismos acuáticos o a insectos en fase larval propios de estos 

ambientes; sin embargo, también incluyen distintos grupos como crustáceos, moluscos y 

oligoquetos, que constituyen una fracción significativa de la comunidad bentónica 

(O’Sullivan et al., 2008). Se caracterizan por carecer de columna vertebral y, por lo general, 
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ser visibles a simple vista, permaneciendo vinculados a cuerpos de agua durante 

determinadas etapas de su ciclo biológico. 

Dado que los distintos grupos de MiB presentan tolerancias variables frente a 

contaminantes y condiciones de estrés ambiental, su respuesta ante perturbaciones de 

origen antrópico suele ser predecible. Asimismo, su amplia distribución, ciclos de vida 

relativamente cortos y limitada movilidad que los mantiene en un mismo sitio, les permiten 

reflejar de manera integrada los efectos de las variaciones ambientales, observables en 

cambios en su composición, abundancia y desarrollo. Sumadas a su papel en las redes 

tróficas y en el reciclaje de nutrientes, estas características los convierten en valiosos 

bioindicadores de contaminación ambiental (Solimini et al., 2006). 

El aumento de la contaminación en los ecosistemas acuáticos a nivel mundial ha 

motivado el desarrollo de metodologías para los análisis químicos. No obstante, estos 

métodos no señalan por completo el estado ecológico, ya que no relacionan directamente 

la presencia de la contaminación sobre la biota. Por ello, se emplean bioindicadores, sean 

los MiB como herramienta para evaluar la calidad biológica del agua (Tánago et al., 2001). 

Aunque en algunas partes del mundo, como el Perú, estos pueden presentar delimitaciones 

debido a la heterogeneidad de las comunidades y a la falta de información taxonómica 

(Gamboa et al., 2008). 

La calidad biológica del agua se determina percibiendo los cambios en la estructura 

de las comunidades de MiB (Segnini, 2003). Por lo cual, se han desarrollado IB como el 

BMWP en Europa, y el ABI que ha sido adaptado a ecosistemas andinos mayores de 2000 

msnm (Ríos-Touma et al., 2014). En los ríos altoandinos de Perú y Ecuador, los órdenes 

Diptera, Trichoptera, Coleoptera y Ephemeroptera, junto con las familias Chironomidae, 

Leptoceridae, Elmidae y Baetidae, son los grupos más distintivos (Villamarín F, 2008). La 

Figura 3 muestra las familias repartidas por los órdenes específicos de los MiB más comunes 

de agua dulce.  
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Figura 3. Macroinvertebrados de ecosistemas dulceacuícolas (FEHM) 
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2.2.2. Variación en la composición de comunidades de 

macroinvertebrados con la altitud 

La estructura de las comunidades de MiB está influenciada por distintos factores abióticos. 

Entre ellos, la altitud desempeña un rol importante, ya que está relacionada directamente 

con variaciones en la temperatura acuática, la presión atmosférica, la concentración de 

oxígeno (OD), el tipo de vegetación, la disponibilidad de hábitats y la cantidad y calidad de 

materia orgánica. Todos estos elementos determinan la riqueza y abundancia de los 

diferentes taxones (Jacobsen, et al., 2008).  

Se ha visto que las familias Leptoceridae e Hydropsychidae (tricópteros) tienden a 

reducir su abundancia con el aumento de la altura, son taxa sensibles, mientras que 

Chironomidae (dípteros), Elmidae (coleópteros) e Hydroptilidae (tricópteros) muestran una 

mayor presencia en zonas de mayor elevación (Villamarín F, 2008). La latitud también 

genera variaciones en las comunidades; por ejemplo, los plecópteros presentan mayor 

diversidad en regiones de latitudes más altas (Palma, et al., 2009).  

Otros elementos, como el caudal de los ríos, influenciado por las precipitaciones, o 

eventos atmosféricos, pueden reducir la abundancia de las comunidades de 

macroinvertebrados acuáticos (Flecker, 1994). Del mismo modo, condiciones adversas, 

como bajos niveles de OD, temperaturas extremas o el pH ácido pueden alterar sus 

procesos reproductivos, alimenticios y metabólicos, provocando una disminución en sus 

poblaciones (Loayza-Muro et al., 2010). 

Desde la perspectiva del cambio climático, el retroceso de los glaciares podría 

beneficiar el desplazamiento de la sucesión biológica hacia zonas más altas, inducido 

principalmente por el aumento de la temperatura en áreas bajas (Moya et al., 2009). De 

acuerdo con Durance y Ormerod (2007) (Durance et al., 2009), la abundancia de MiB podría 

disminuir en aproximadamente un 21% por cada 1 °C aumentado en la temperatura. 

2.2.3. Biomarcadores de estrés ambiental 

Por definición, los biomarcadores son respuestas biológicas medibles a nivel molecular, 

bioquímico o fisiológico que permiten detectar la exposición y los efectos subletales de 
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contaminantes antes de que se evidencien cambios estructurales en el ecosistema, 

constituyendo herramientas clave en el monitoreo ambiental (Van der Oost, et al, 2003; 

Walker, et al., 2016). Dentro de ecosistemas acuáticos continentales, los MiB representan 

organismos modelo idóneos para el estudio de biomarcadores debido a su contacto directo 

y prolongado con el sedimento, su limitada movilidad e integración de la variable de la 

exposición a lo largo del tiempo. La respuesta biomarcadora en MiB está estrechamente 

vinculada a la especie de contaminante: los metales pesados (Cd, Pb, Hg, Cu) inducen la 

síntesis de metalotioneínas y generan estrés oxidativo evidenciado por el incremento en la 

actividad enzimática antioxidante como a nivel de la superóxido dismutasa (SOD), catalasa 

(CAT) y glutatión S-transferasa (GST), así como por la elevación de productos de 

peroxidación lipídica (MDA); los plaguicidas organofosforados y carbamatos inhiben la 

actividad de acetilcolinesterasa (AChE), afectando la neurotransmisión; los hidrocarburos 

aromáticos policíclicos activan enzimas de biotransformación como el citocromo P450 

(EROD); y contaminantes emergentes pueden inducir daño genotóxico evaluable mediante 

ensayos de micronúcleos o ruptura del ADN (Forbes & Calow, 1999).  

La integración de estos biomarcadores bioquímicos con métricas ecológicas 

tradicionales (riqueza, abundancia, índices BMWP o ABI) fortalece el biomonitoreo 

ambiental al relacionar respuestas fisiológicas individuales con cambios a nivel poblacional 

y comunitario, mejorando la interpretación del riesgo ecológico. En este contexto, en MiB 

como quironómidos (Diptera: Chironomidae), efemerópteros (Ephemeroptera) y moluscos 

dulceacuícolas, se han empleado como biomarcadores la actividad de AChE, los niveles de 

metalotioneínas, la actividad antioxidante (SOD, CAT, GST) y el contenido de MDA, lo que 

permite su utilidad en programas de biomonitoreo de la calidad del agua en estos 

ecosistemas (Bonada et al., 2006). 

2.2.4. Capacidad antioxidante: sistemas enzimáticos y no 

enzimáticos 

La capacidad antioxidante de los MiB permite neutralizar las ERO generadas por estrés 

ambiental (Pokhrel, et al. , 2022), y reparar lesiones o compensar déficits metabólicos 
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(Vasseur et al., 2004). Esta capacidad varía según la familia y los factores del entorno, por 

lo que su investigación es importante para el biomonitoreo. La actividad antioxidante total 

(AAT) es utilizada para determinar la capacidad de todos los sistemas antioxidantes 

presentes. 

Estos pueden ser enzimáticos, como la superóxido dismutasa (SOD), catalasa (CAT), 

glutatión peroxidasa (GPx), glutatión S-transferasa (GST) y glutatión reductasa (GRd); o no 

enzimáticos, como el glutatión (GSH), vitamina E y astaxantinas (Abele-Oeschger, 1996).  

Los antioxidantes enzimáticos son el sistema primario de defensa fisiológico interno 

frente a las ERO producidas por el metabolismo y condiciones ambientales de estrés, como 

los contaminantes, incremento de radiación, cambios de temperatura o hipoxia (Vasseur et 

al. , 2004). En consecuencia, la eficiencia de este sistema y capacidad de adaptación a las 

disrupciones ecológicas responden como un biomarcador en el campo de la ecotoxicidad. 

Con relación a las enzimas, SOD se utiliza como primera línea de defensa en la 

conversión del radical superóxido en peróxido de hidrógeno y finalmente oxígeno, el cual 

se consume en la respiración celular. CAT se encuentra en los peroxisomas y funciona en 

tándem con la SOD para convertir el peróxido en agua y oxígeno. Se encuentra en mayores 

concentraciones en la etapa adulta que en la larval (Doris Abele et al. , 1995). La GPx 

también reduce el peróxido de hidrógeno y otros peróxidos, junto con el GSH, mientras que 

GRd es esencial en la regeneración del GSH reducido, manteniendo la capacidad 

antioxidante normal. Por otro lado, la GST es el mecanismo principal de reacción ante la 

exposición a contaminantes y el estrés oxidativo, y se conjuga con toxinas para facilitar su 

eliminación del organismo (Freitas et al., 2012). 

Los sistemas no enzimáticos suelen ser de bajo peso molecular para complementar 

el sistema enzimático (Berra et al., 2004) o en forma de cofactores. La principal molécula es 

el GSH, que es la más abundante a nivel celular y actúa como potente eliminador de 

radicales libres y cofactor junto a las GST y la GPx.  

En el caso de las vitaminas, la C (ácido ascórbico hidrosoluble) funciona como 

antioxidante que reduce radicales libres en compartimentos celulares acuosos, y la E 
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(tocoferol liposoluble), es un antioxidante que protege la membrana de la peroxidación 

lipídica (Regoli, 2000). 

2.2.4.1. Ensayo de capacidad antioxidante DPPH como 

radical estable y reducción química 

El ensayo realizado en esta investigación utiliza el DPPH o 1,1-difenil-2-picrylhidrazilo (Blois, 

1958) para establecer la capacidad antioxidante, tal como se ve en la Figura 4. El DPPH es 

un agente radicalario oxidante, de color púrpura intenso y máxima absorción a 517 nm 

(Erdoğan, et al., 2021). Cuando el electrón desapareado del nitrógeno del DPPH es reducido 

a hidrazina tomando un hidrógeno del antioxidante de la muestra, cambia a color amarillo.  

El radical DPPH se mantiene estable gracias a la deslocalización del electrón 

desapareado a lo largo de toda la molécula. Debido a esta deslocalización electrónica, el 

radical DPPH no se dimeriza, como ocurre con muchos otros radicales libres. Aunque el 

DPPH· es solo ligeramente soluble en solventes apolares, presenta buena solubilidad en una 

variedad de solventes orgánicos polares, pero es casi insoluble en agua a temperatura 

ambiente. Este radical reacciona selectivamente con otros radicales y con donadores de 

átomos de hidrógeno en diferentes posiciones reactivas: el anillo fenílico, y los donadores 

de hidrógeno reaccionan preferentemente con el átomo de nitrógeno divalente. El poco 

espacio alrededor del nitrógeno genera un impedimento estérico que reduce la adición de 

radicales voluminosos a esta zona, lo cual estabiliza la molécula. En cambio, los donadores 

de hidrógeno pueden acercarse con mayor facilidad y transferir el átomo de hidrógeno, 

generando la forma reducida hidrazina (DPPH-H), con el color amarillo característico que se 

ve en la Figura 4 (Foti, 2015). 
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Figura 4. Reducción de DPPH, reacción química y cambio de color (Gulcin & Alwasel, 2023) 

3. JUSTIFICACIÓN 

En la cuenca del río Rímac, no se conoce a profundidad el efecto de las condiciones 

ambientales en las comunidades acuáticas, específicamente a nivel fisiológico. La presente 

investigación busca determinar los cambios en las comunidades de MiB y su capacidad 

antioxidante a lo largo de un gradiente altitudinal representativo de las cuencas alta, media 

y baja del río Rímac. Paralelamente, se evaluarán el Índice Biótico Andino (ABI), Biological 

Monitoring Working Party (BMWP) y el índice Ephemeroptera-Plecoptera-Trichoptera 

(EPT), para relacionar la calidad del agua y la estructura de la comunidad de bioindicadores 

con las condiciones fisicoquímicas del agua. 
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III. HIPÓTESIS Y OBJETIVOS 

1. HIPÓTESIS 

A lo largo de la cuenca del río Rímac se desarrollan diversas actividades antropogénicas, 

principalmente minero-metalúrgicas, agropecuarias, industriales y domésticas, que 

generan impactos diferenciados sobre la calidad del agua y la estructura de las comunidades 

biológicas. Además de las condiciones naturales asociadas a la geología y a las 

características abióticas de la cuenca, estas actividades producen escenarios de estrés 

múltiple que afectan a los macroinvertebrados bentónicos (MiB). 

Se plantea como hipótesis general que el gradiente altitudinal y las condiciones 

ambientales asociadas, como la radiación ultravioleta B (RUV-B), la temperatura y la calidad 

fisicoquímica del agua, influyen significativamente en la composición, estructura y 

capacidad antioxidante de las comunidades de MiB. Se espera que las zonas de mayor 

altitud presenten una menor diversidad y valores reducidos de los índices bióticos ABI, 

BMWP y EPT, con predominancia de taxones tolerantes capaces de desarrollar mecanismos 

antioxidantes constitutivos frente al estrés oxidativo. Por el contrario, en las zonas de 

menor altitud se espera una mayor riqueza y abundancia de taxa sensibles, acompañadas 

de valores más altos de los índices bióticos y una menor respuesta antioxidante. 

Como hipótesis específica, se propone que la capacidad antioxidante de los MiB 

puede emplearse como un indicador fisiológico del efecto del gradiente altitudinal y de la 

exposición a RUV-B, de manera que las familias presentes en ambientes de altura exhiban 

mayores niveles de defensa antioxidante como adaptación a condiciones ambientales más 

extremas. 
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2. OBJETIVO GENERAL 

Comparar los índices bióticos de calidad de agua ABI, BMWP y EPT y el metabolismo 

oxidativo de MiB en diferentes altitudes en la cuenca del río Rímac. 

 

3. OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

• Analizar las condiciones fisicoquímicas de calidad del agua y radiación ultravioleta B 

(RUV-B) a diferentes altitudes.  

• Determinar la riqueza de familias de MiB y calcular los índices ABI, BMWP y EPT a 

diferentes altitudes.  

• Analizar la capacidad antioxidante en los MiB como respuesta fisiológica a la calidad 

del agua y RUV-B a diferentes altitudes.  
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IV. MATERIALES Y MÉTODOS 

En la sección se desarrollan los métodos aplicados para la comparación de los índices 

bióticos, la capacidad antioxidante a diferentes altitudes y los análisis estadísticos. 

1. Condiciones ambientales y colecta de macroinvertebrados 

1.1. Lugares de muestreo 

Se seleccionaron tres sitios de muestreo representativos a lo largo de la cuenca del río 

Rímac, considerando un criterio altitudinal con el fin de evaluar las diferencias en las 

condiciones fisicoquímicas del agua, la composición de las comunidades de MiB, su 

capacidad antioxidante y los índices bióticos de calidad del agua. El estudio se inició en 

septiembre de 2017, correspondiente a la época seca, con hábitats bien estructurados y 

diversos, caudales bajos y sin perturbación de los sedimentos. 

El primer sitio se ubicó en la cuenca baja, cerca de la Planta de Tratamiento de Aguas 

Residuales (PTAR) de SEDAPAL en Carapongo, Chaclacayo. En este sitio se eligieron dos 

puntos de muestreo, uno en un acuífero y otro en el río Rímac (Tabla 1). El segundo se 

localizó en un sector de altitud intermedia, próximo al poblado de Surco, y el tercero se 

ubicó en la parte alta, cerca del Puente Anchi (San Mateo de Huanchor), correspondiente al 

punto de mayor altitud. Las coordenadas geográficas (UTM) y la altitud (m.s.n.m.) fueron 

registradas mediante un equipo GPS Garmin GPSMAP 65s. 

 
Tabla 1. Coordenadas de los puntos de muestreo 

Puntos de 
muestreo Carapongo Surco Puente Anchi 

 Coordenadas 
UTM  

18L 8673250 S 
299837 E 

18L 8685832 
S 341845 E 

18L 8702964 S 
361932 E 

Altitud (m.s.n.m) 533 1919 3268 

Sub-cuenca Jicamarca- 
Santa Eulalia 

Santa 
Eulalia-Parac 

Parac-Alto Río 
Rímac 
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1.2. Medición de parámetros fisicoquímicos 

Se midieron pH, temperatura, conductividad y oxígeno disuelto (OD) utilizando un equipo 

multiparámetro portátil Hach modelo HQ40d (Colorado, USA) con sondas previamente 

calibradas. La radiación ultravioleta UV-B (RUV-B) fue registrada mediante un luxómetro 

Delta Ohm, modelo HD 2302.0, equipado con una sonda radiométrica modelo LP471 UVB 

(Padua, Italia), cuyo pico de detección se encuentra en 310 nm. Los resultados fueron 

comparados con los Estándares de Calidad Ambiental (ECA) para agua establecidos por el 

Ministerio del Ambiente del Perú (DS N.º 015-2015-MINAM). 

1.3. Colecta de macroinvertebrados 

Las muestras de MiB se coleccionaron en la zona de ribera y en la zona media del cauce del 

río. Para lo cual se utilizó una red Surber y una red de patada con una apertura de malla de 

500 μm para la colecta en sedimentos, mientras que para la remoción de organismos 

adheridos a piedras o cantos rodados se emplearon cepillos de dientes. 

En cada punto se hicieron colectas en diferentes microhábitats a lo largo de un 

transecto de 50 m, con un esfuerzo de muestreo aproximado de 10 minutos por 

microhábitat. Las muestras fueron posteriormente separadas mediante tamices de acero 

inoxidable de 0.25, 0.50, 1.00 y 2.00 mm, y examinadas in situ en bandejas plásticas de color 

blanco para facilitar la observación de los organismos. 

Posteriormente, las muestras se conservaron en frascos plásticos con agua del río y 

4°C para su traslado al laboratorio de Ecotoxicología (LID - UPCH). No se utilizó etanol al 70° 

para no afectar la medición de la capacidad antioxidante. La identificación de los MiB se 

realizó en el laboratorio hasta nivel de familia, utilizando un estereoscopio Zeiss Stemi DV4 

y guías taxonómicas especializadas en los índices BMWP y ABI, tales como las propuestas 

por Roldán (2003) (Roldan, 2003), Domínguez y Fernández (2009) (Dominguez, et al, 2009) 

y Cummins & Merrit (1996) (Cummins et al. 1996). 
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1.4. Cálculo de riqueza, abundancia e índices bióticos  

La riqueza taxonómica fue calculada como el número total de familias de MiB registradas 

en cada punto de muestreo. La abundancia se determinó mediante el conteo del número 

total de individuos por familia y documentó en una tabla. 

Para evaluar la calidad ecológica del agua se usaron los índices bióticos basados en 

MiB. El Biological Monitoring Working Party (BMWP) se calculó asignando a cada familia un 

puntaje de tolerancia a la contaminación orgánica previamente establecido, sumándose 

posteriormente los valores correspondientes a todas las familias en cada sitio. Los valores 

más altos del índice indican una mejor calidad del agua, mientras que valores bajos reflejan 

condiciones ambientales más degradadas. El puntaje de este índice y sus consideraciones 

se encuentran en el Anexo 9.2.a y 9.2.c, respectivamente. 

Asimismo, se calculó el Andean Biotic Index (ABI), el cual es una adaptación del 

índice BMWP desarrollada específicamente para ecosistemas andinos. Este índice utiliza 

valores de tolerancia ajustados para las familias de macroinvertebrados en ríos de la región 

andina, permitiendo una evaluación más adecuada de la calidad del agua en estos 

ambientes. El puntaje de este índice y sus consideraciones se encuentran en el Anexo 9.2.b 

y 9.2.c, respectivamente. 

Adicionalmente, se estimó el índice EPT, basado en la riqueza de familias 

pertenecientes a los órdenes Ephemeroptera (E), Plecoptera (P) y Trichoptera (T), grupos 

reconocidos por su alta sensibilidad a la contaminación (Tubić et al., 2024). Las familias 

pertenecientes a Ephemeroptera son Baetidae y Leptophlebiidae; las Plecoptera son 

Perlidae y las Trichoptera son Hydropsychidae y Leptoceridae. El índice EPT se calculó como 

el número total de familias pertenecientes a estos órdenes (ecuación 1). Valores elevados 

de este índice están asociados a mejores condiciones ecológicas y mayor calidad del agua 

(9.2.c). 

 

𝐸𝑃𝑇 = 𝐸 + 𝑃 + 𝑇   Ecuación 1 
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1.5. Índices de diversidad 

La diversidad de las comunidades de MiB fue evaluada mediante los índices de Shannon-

Wiener (H') y Simpson (D), los cuales permiten describir la estructura de las comunidades 

considerando la riqueza taxonómica y la abundancia relativa de los organismos.  

El índice de Shannon-Wiener (H') (Shannon et al., 1949) se calculó utilizando la ecuación 2: 

 

𝐻! = −∑ 𝑝"#
"$% 𝑙𝑛(𝑝") Ecuación 2 

Donde: 

• S: representa el número total de familias registradas en cada sitio, 

• pᵢ: corresponde a la proporción de individuos pertenecientes a la familia i respecto 

al total de individuos colectados en el sitio. 

 

Este índice refleja la diversidad de la comunidad, donde valores más altos indican una 

mayor diversidad y una distribución más equitativa de los organismos entre las diferentes 

familias. 

El índice de Simpson (D) (Simpson, 1949) fue calculado mediante la ecuación 3 

 

𝐷 = 1 −0 𝑝"&
#
"$%   Ecuación 3	

 

Donde pᵢ representa la proporción de individuos de la familia i respecto al total de 

organismos. Este índice mide la probabilidad de que dos individuos seleccionados al azar 

pertenezcan a familias diferentes, por lo que valores cerca de 1 reflejan una mayor 

diversidad. 

 

2. Determinación de la capacidad antioxidante 

2.1. Ensayo de capacidad antioxidante o TOSC 

La metodología utilizada para medir la capacidad antioxidante fue el ensayo TOSC (Total 

Oxyradical Scavenging Capacity), que permite medir el estrés oxidativo según los ensayos 
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realizados por Regoli et al. (Regoli, et al., 2000) en los macroinvertebrados. De cada grupo 

taxonómico categorizado por punto de muestreo,se eligieron cinco individuos del mismo 

tamaño, aproximadamente, de un peso total aproximado de 25 mg para la elaboración de 

una solución. Esta selección se hizo por triplicado para las repeticiones necesarias por cada 

ensayo. Posteriormente, las muestras seleccionadas se homogeneizaron separadamente en 

agua destilada, de manera de poder llegar a una concentración promedio final de 300 

μg/mL de insectos en solución.  

Para cada prueba se usó una solución stock de DPPH (2,2-diphenyl-1-picrylhydrazyl) 

de 20 mg/L  disuelto en MeOH. El DPPH es un radical libre estable a temperatura ambiente 

que produce una solución de color violeta en metanol. Posteriormente, cuando el radical 

aparea su electrón libre en presencia de un antioxidante, se produce un aclaramiento de la 

solución al color amarillo. Este cambio de color puede ser cuantificado al medir la 

disminución de la absorbancia a 517 nm por métodos espectrofotométricos.  

Las evaluaciones por muestra (familia en cada punto de muestreo) se realizaron en 

triplicado en una placa de ELISA de 96 pozos de la siguiente manera: 

• Muestra = 100 µL muestra + 200 µL sol. DPPH 

• Blanco = 100 µL muestra + 200 µL metanol  

• Patrón = 100 µL PBS + 200 µL sol. DPPH 

La placa, luego de la inserción de las muestras, blancos y el patrón, se incubó durante 5 min 

a temperatura ambiente y se leyó a 517 nm.  

 

Para calcular la capacidad antioxidante se usó la ecuación 4.  

 

𝐶𝑝	𝐴𝑛𝑡	(%) = 61 − '&(')
'% 7 ∗ 100	 Ecuación 4 

Donde: 

• A1 = absorbancia del patrón 

• A2 = absorbancia de la muestra 

• A3 = absorbancia del blanco de muestra  
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Los resultados se expresaron como % de remoción de radicales libres.  

2.2. Mapa de calor de la capacidad antioxidante según el gradiente 

altitudinal 

Se elaboró un mapa de calor con el propósito de reflejar los patrones del cambio de la 

capacidad antioxidante en los MiB a lo largo del gradiente altitudinal. Este tipo de 

representación permite comparar las diferencias a nivel visual de los valores de una variable 

entre múltiples categorías, facilitando la identificación de tendencias espaciales o 

ecológicas. 

Para la construcción del mapa de calor se utilizó una matriz de datos que incluyó las 

familias de macroinvertebrados y los valores de capacidad antioxidante (%) para cada sitio 

de muestreo. Los sitios fueron ordenados del sector más alto de la cuenca hasta el más bajo, 

con el fin de identificar posibles patrones asociados al gradiente ambiental. Los valores de 

capacidad antioxidante fueron representados mediante una escala de colores, donde 

tonalidades más claras o intensas indicaron valores mayores, mientras que tonalidades más 

oscuras representaron valores menores. Este análisis permitió visualizar de forma integrada 

la distribución de las respuestas fisiológicas de los macroinvertebrados frente a las 

condiciones ambientales presentes en los distintos sectores en la cuenca. 

3. Análisis estadísticos  

3.1. Análisis de correspondencia canónica (CCA)  

Con el fin de explorar las relaciones entre los sitios de muestreo, las variables ambientales, 

los índices bióticos BMWP, ABI y EPT, la capacidad antioxidante y la distribución de los MiB 

en los 3 puntos de muestreo, se realizó un Análisis de Correspondencia Canónica (CCA). Esta 

técnica de ordenación multivariada permite identificar los gradientes de composición de la 

comunidad asociados con un conjunto de variables ambientales explicativas (Legendre et 

al., 2012). 

Para su aplicación, se organizaron dos matrices con las mismas unidades de 

muestreo y en idéntico orden. La primera correspondió a la matriz biológica, cuyas filas 
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representaron las muestras y cuyas columnas incluyeron las familias de 

macroinvertebrados, utilizando como datos sus abundancias registradas. La segunda 

correspondió a la matriz ambiental y contenía los valores de las variables medidas para cada 

muestra. Antes del análisis, se verificó la correspondencia entre ambas matrices, la ausencia 

de muestras sin organismos y de familias con abundancia total nula, así como la 

disponibilidad de los datos ambientales. La selección de las variables explicativas consideró 

su relevancia ecológica y la posible redundancia entre ellas. 

Los resultados se representaron en un diagrama con los dos primeros ejes 

canónicos, incluyendo los 3 puntos de muestreo, las familias, la capacidad antioxidante, los 

índices bióticos y las variables ambientales. Para cada eje se indicó el porcentaje de inercia 

representado.  

3.2. ANOVA de la capacidad antioxidante  

Con el fin de evaluar diferencias significativas en la capacidad antioxidante entre los sitios 

de muestreo, se realizó un análisis de varianza de una vía (ANOVA). En este análisis, los sitios 

fueron considerados como el factor de comparación y la capacidad antioxidante de cada 

familia como variable de respuesta. Las familias presentes en más de un sitio fueron 

consideradas como réplicas biológicas, permitiendo comparar las variaciones en la 

capacidad antioxidante a lo largo del gradiente altitudinal. Previamente al análisis se 

verificaron los supuestos de normalidad de los datos y homogeneidad de varianzas, 

necesarios para la aplicación del ANOVA. Cuando se detectaron diferencias significativas 

entre los sitios (p < 0.05), se aplicó una prueba post hoc de Tukey para identificar qué pares 

de sitios presentaban diferencias estadísticamente significativas. 

3.3. Correlación de Spearman 

Evaluando la correlación entre altitud, RUV-B, EPT y capacidad antioxidante, se realizó un 

análisis de correlación de rangos de Spearman (ρ). Este método estadístico no paramétrico 

permite determinar la intensidad y dirección de la asociación entre dos variables sin asumir 

una distribución normal de los datos. La correlación de Spearman se calculó a partir de los 
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rangos de los valores observados de cada variable. El coeficiente de correlación de 

Spearman se expresa mediante la ecuación 5. 

𝜌 = 1 − *∑,!
"

-(-"(%)
		 Ecuación 5 

 

Donde: 

• ρ representa el coeficiente de correlación de Spearman, 

• dᵢ corresponde a la diferencia entre los rangos de cada par de observaciones, 

• n es el número total de observaciones analizadas. 

Los valores del coeficiente ρ varían entre -1 y 1, donde valores cercanos a 1 indican una 

correlación positiva fuerte, valores cercanos a -1 indican una correlación negativa fuerte, y 

valores próximos a 0 sugieren ausencia de relación entre las variables. Este análisis permitió 

identificar posibles asociaciones entre la capacidad antioxidante y la RUV-B con la altitud. 
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V. RESULTADOS 

1. Condiciones ambientales y colecta de macroinvertebrados 

En la figura 1 se destaca un mapa en donde se colocan los puntos de muestreo a lo largo de 

la ribera del Rímac, y en el Anexo 9.1 se observan las fotos del entorno de cada uno. Por 

otro lado, en la Tabla 2 se muestran las condiciones de los parámetros fisicoquímicos y los 

ECAs establecidos por el MINAM (2015).  

La conductividad osciló entre 257 y 800 µS/cm, con valores intermedios en 

Carapongo, mientras que el pH se mantuvo ligeramente alcalino (7.48–8.64). La 

temperatura fue menor en Puente Anchi (12.5 °C) y mayor en Surco y Carapongo (≈20–21.7 

°C). El oxígeno disuelto superó los 6 mg/L en todos los puntos, alcanzando los valores más 

altos en Carapongo. Asimismo, la altitud varió considerablemente entre los sitios (499–3220 

m s.n.m.), y la RUV-B mostró valores promedio más elevados en Puente Anchi y menores 

en Surco y Carapongo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 32 

Tabla 2. Condiciones fisicoquímicas del agua en los puntos de muestreo. 

  
Lugares DS Nº015-

2015 
  

Puente Anchi  Surco Carapongo 1 Carapongo 2 

Fecha 6/10/17 6/10/17 19/10/17 19/10/17 -- 

Hora 10:00 13:00 15:25 14:00 -- 

Conductividad 

(µS/cm) 
257 800 683 510 1500 

pH 8.64 8.32 7.48 8.53 6.5-8.5 

T (°C) 12.5 21.7 21.4 20 Δ3 

OD (mg/L) 7.14 7.03 9.01 8.42 ≥6 

Altitud (m.s.n.m) 3220 1912 499 518 -- 

UV-B 

(W/m2) 

Baja 1.822 0.448 0.279 
 

-- 

Alta  2.505 1.161 0.750 
 

-- 

Promedio 2.08 0.595 0.433 
 

-- 
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Tabla 3. Abundancia por familias según grandiente altitudinal 

Familia Carapongo Surco Puente Anchi 
Blephariceridae 45 2 0 

Hidrobiidae 45 0 0 
Baetidae 50 60 10 

Euthyplociidae 33 0 0 
Hydropsychidae 32 10 0 

Simuliidae 20 11 1 
Psephenidae 15 0 0 

Xiphocentronidae 10 0 0 
Chironomidae 30 60 6 

Noteridae 10 0 0 
Leptohyphidae 10 5 0 
Coenagrionidae 2 0 0 

Naucoridae 8 0 0 
Libellulidae 7 0 0 

Blephoticemidae 18 0 0 
Megadodagrionidae 3 0 0 

Ptidodactylidae 5 0 0 
Psychodidae 1 0 0 

Thiaridae 40 0 0 
Pyralidae 30 0 0 
Ancylidae 1 0 0 
Elmidae 5 4 0 

Glossiphoniidae 5 0 0 
Planariidae 0 1 0 

Hydroptilidae 0 14 1 
Tipulidae 0 20 1 

Corydalidae 0 1 0 
Leptoceridae 0 4 0 

Leptophlebiidae 0 2 0 
Odontoceridae 0 3 0 

Caloptegerygidae 0 3 0 
Oligochaeta 0 8 4 
Syrphidae 0 0 2 

Total 425 208 25 
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Figura 5. Riqueza y abundancia de MiBs en cada  sitio de muestreo. 

En la tabla 3 se muestra la abundancia de las familias por sitio de muestreo, en la tabla 4 los 

puntajes BMWP, ABI y EPT por familia, y en la tabla 5 la suma de los puntajes y las 

clasificaciones de calidad del agua según estos índices.  La figura 5 muestra la riqueza y 

abundancia por sitio de muestreo.  

Se observó una mayor riqueza de familias y abundancia en Carapongo, con una 

disminución progresiva  con el aumento de la altitud. Este patrón podría estar relacionado 

no sólo con el gradiente altitudinal, sino también con los cambios ambientales que ocurren 

longitudinalmente a lo largo del río. En este sentido, el concepto del río continuo plantea 

que las comunidades acuáticas responden a cambios graduales en las condiciones físicas y 

en la disponibilidad de recursos a lo largo del río, desde las cabeceras hasta los tramos 

inferiores. Por ello, la mayor riqueza y abundancia observadas en Carapongo podrían estar 

asociadas a condiciones ambientales y disponibilidad de recursos que favorecen el 

establecimiento de un mayor número de taxones en comparación con los sitios a mayor 

altitud.  

Asimismo, el patrón observado puede discutirse considerando la hipótesis del 

dominio medio, según la cual la superposición de los rangos de distribución de diferentes 

taxones a lo largo de un gradiente geográfico puede generar zonas de mayor riqueza hacia 

sectores intermedios del gradiente. Sin embargo, debido al poco número de sitios 

23

16

8

0

5

10

15

20

25

30

Carapongo Surco Puente Anchi

N
úm

er
o 

de
 fa

m
ili

as

Puntos de muestreo

Riqueza

425

208

25
0

100

200

300

400

500

Carapongo Surco Puente Anchi

N
úm

er
o 

de
 in

di
vi

du
os

Puntos de muestreo

Abundancia total



 35 

evaluados y a que la mayor riqueza se registró en el sitio de menor altitud, los resultados 

no permiten demostrar un efecto del dominio medio.  

Además, se observó una mayor diversidad de familias en Carapongo y Surco, con 

presencia de varios taxones con puntajes altos (≥8), mientras que en Puente Anchi el 

número de familias registradas fue menor, aunque se mantuvo la presencia de algunos 

taxones representativos. Asimismo, se identificaron familias con bajos puntajes, como 

Chironomidae y Oligochaeta, presentes en más de un sitio. A nivel de sitio, los valores del 

índice BMWP indican una calidad de agua “Muy Buena” en Carapongo y Surco y “Mala” en 

Puente Anchi, asociada al menor número de familias registradas. Por su parte, el índice ABI 

muestra una condición “Excelente” en Carapongo y “Buena” en Surco, mientras que en 

Puente Anchi la condición fue “Deficiente”. En contraste, el índice EPT presentó mayor 

variabilidad, con valores de 6 en Surco (Buena), 5 en Carapongo (Moderada) y 2 en Puente 

Anchi (Mala), evidenciando diferencias en la riqueza de taxones sensibles entre los sitios. 

Finalmente, debe considerarse el posible efecto de la estacionalidad, debido a que 

el estudio se realizó durante la época seca. Las variaciones estacionales del caudal pueden 

modificar la disponibilidad y resiliencia de los hábitats, el flujo, el caudal, el transporte de 

sedimentos y materia orgánica y, consecuentemente, la composición, riqueza y abundancia 

de las comunidades de MiB. Durante la época seca, la mayor estabilidad hidráulica puede 

favorecer la permanencia de determinados taxones en hábitats disponibles, mientras que 

durante la época lluviosa el incremento del caudal y la perturbación del sustrato pueden 

producir cambios en la composición y abundancia de la comunidad. En consecuencia, los 

patrones registrados en este estudio deben interpretarse como representativos de las 

condiciones de época seca, y sería recomendable incorporar evaluaciones durante la época 

lluviosa para determinar si las diferencias observadas entre Carapongo, Surco y Puente 

Anchi se mantienen a lo largo del ciclo hidrológico anual. 

En complementación con la riqueza y abundancia por zonas, se calcularon los índices 

de diversidad, que mostraron una disminución de la diversidad de MiB con la altitud. El 

índice de Shannon (H') fue mayor en Carapongo (2.58), seguido por Surco (2.01) y Puente 

Anchi (1.70). De manera similar, el índice de Simpson (1-D) también presentó valores más 
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altos en Carapongo (0.90), disminuyendo en Surco (0.81) y Puente Anchi (0.76). Estos 

resultados indican que la comunidad de MiBs es más diversa y equitativa en Carapongo, 

mientras que en Puente Anchi presenta menor diversidad y mayor dominancia de algunas 

familias. 

 



 37 

 Tabla 4. Familias en cada punto de muestreo y puntajes BMWP y ABI.*E: Ephemeroptera; T: Trichoptera; P: 
Plecoptera 

 

 

 

Familia Orden 
EPT 

Carapongo 
BMWP 

Carapongo 
ABI 

Surco 
BMWP Surco ABI 

Puente 
Anchi 

BMWP 

Puente 
Anchi ABI 

Blephariceridae — 10 10 10 10 — — 
Hidrobiidae — 3 3 — — — — 

Baetidae E 5 4 5 4 5 4 
Euthyplociidae E 9 0 — — — — 

Hydropsychidae T 7 5 7 5 — — 
Simuliidae — 5 5 5 5 5 5 

Psephenidae — 10 10 — — — — 
Xiphocentronidae T 8 8 — — — — 

Chironomidae — 2 2 2 2 2 2 
Noteridae — 5 5 — — — — 

Leptohyphidae E 10 10 10 10 — — 
Coenagrionidae — 6 6 — — — — 

Naucoridae — 5 5 — — — — 
Libellulidae — 5 5 — — — — 

Blephoticemidae — 8 8 — — — — 
Megadodagrionidae — 8 8 — — — — 

Ptidodactylidae — 10 10 — — — — 
Psychodidae — 2 2 — — — — 

Thiaridae — 3 3 — — — — 
Pyralidae — 5 5 — — — — 
Ancylidae — 6 6 — — — — 
Elmidae — 5 5 5 5 — — 

Glossiphoniidae — 3 3 — — — — 
Planariidae — — — 4 4 — — 

Hydroptilidae T — — 6 6 6 6 
Tipulidae — — — 5 5 5 5 

Corydalidae T — — 10 10 — — 
Leptoceridae T — — 8 8 — — 

Leptophlebiidae E — — 10 10 — — 
Odontoceridae T — — 10 10 — — 

Caloptegerygidae — — — 8 8 — — 
Oligochaeta — — — 1 1 1 1 
Syrphidae — — — — — 3 3 
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Tabla 5. Calificación según índices bióticos BMWP, ABI y EPT. 

Sitio BMWP ABI EPT Clasificación 
BMWP 

Clasificación 
ABI 

Clasificación 
EPT 

Carapongo 140 128 5 Muy Buena Excelente Buena 
Surco 106 103 6 Buena Buena Buena 

Puente Anchi 27 26 2 Deficiente Mala Mala 
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Figura 6.  Análisis de Correspondencia Canónica (CCA) de la composición de macroinvertebrados bentónicos en 

los sitios de muestreo Carapongo, Surco y Puente Anchi, en relación con las variables ambientales pH, 
conductividad, temperatura, oxígeno disuelto (OD), altitud y radiación. La capacidad antioxidante se incorporó 

como variable suplementaria. 

El análisis mostró una clara diferenciación de los sitios de muestreo en función de 

las condiciones ambientales. Puente Anchi se ubicó en la dirección de los vectores de 

altitud, radiación y pH, mientras que Carapongo presentó una mayor asociación con el OD. 

De una parte, Surco mostró una posición diferenciada respecto a los otros sitios, asociada 

principalmente con las variaciones de conductividad y temperatura. Lo cual evidencia que 

los cambios ambientales a lo largo del gradiente altitudinal se encuentran acompañados 

por cambios en la composición de las comunidades de MiBs. 
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La estrecha orientación de los vectores de altitud y radiación indica que ambas 

variables presentan un patrón similar dentro del gradiente estudiado, siendo Puente Anchi, 

ubicado a mayor altitud, el sitio asociado a una mayor exposición a la radiación. Este 

comportamiento concuerda con lo reportado por Loayza-Muro et al. (2014) (Loayza-Muro, 

et al, 2014) para ríos andinos, donde la altitud estuvo asociada con cambios en la 

distribución de los MiBs  y ambientes de mayor elevación estuvieron caracterizados por una 

mayor exposición a RUV-B. Estos resultados respaldan la posibilidad de una respuesta de la 

estructura comunitaria frente a las condiciones ambientales características de los 

ecosistemas acuáticos de altura. 

Asimismo, la capacidad antioxidante presentó una orientación hacia Puente Anchi y 

próxima al vector de RUV-B. Siendo consistente con los valores observados, dado que 

Puente Anchi presentó la mayor capacidad antioxidante promedio (32 %), seguido de 

Carapongo (22 %) y Surco (17 %). La proximidad entre ambos vectores sugiere una posible 

asociación entre una mayor exposición a la radiación y la respuesta antioxidante de los 

organismos.  

Sin embargo, esta asociación debe interpretarse cuidadosamente, debido a que el 

ANOVA de la tabla 6 no mostró diferencias significativas en la capacidad antioxidante entre 

los sitios de muestreo. Por lo tanto, aunque gráficamente Puente Anchi presentó 

simultáneamente los mayores valores de radiación y capacidad antioxidante, los resultados 

no permiten establecer un efecto significativo de la radiación sobre la respuesta 

antioxidante. En conjunto, el patrón observado sugiere que las condiciones asociadas al 

gradiente altitudinal presentan una relación más evidente con la composición de los MiBs 

que con las diferencias en su capacidad antioxidante. 

De esta manera, los resultados respaldan parcialmente la hipótesis planteada, al 

evidenciar una asociación entre el gradiente altitudinal y las variables ambientales y la 

estructura de las comunidades de MiB; sin embargo, no se encontró evidencia estadística 

suficiente para establecer que dicho gradiente determine diferencias significativas en su 

capacidad antioxidante. 
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La capacidad antioxidante mostró una orientación intermedia dentro del espacio 

multivariado, asociándose principalmente con variables como el pH y el índice BMWP, lo 

que sugiere que la respuesta fisiológica de los organismos no depende exclusivamente del 

gradiente altitudinal, sino también de condiciones químicas y de calidad ecológica del agua. 

Este patrón indica que los MiB responden de manera integrada a múltiples factores 

ambientales, reflejando tanto condiciones de estrés físico como químico en el ecosistema. 

2. Determinación de la capacidad antioxidante 

Los valores de capacidad antioxidante mostraron una alta variabilidad entre las familias de 

macroinvertebrados y los sitios de muestreo. El valor promedio de capacidad antioxidante 

para Carapongo es de 22%, mientras que, para Surco es de 17% y para Puente Anchi es de 

32%. Los valores más altos se registraron en Hydrobiosidae con 57% en Carapongo y 46% 

en Surco, lo que indica una elevada respuesta antioxidante en esta familia. También se 

observaron valores relativamente altos en Chironomidae, Baetidae y Oligochaeta en Puente 

Anchi (43%), así como en Elmidae (35%) y Leptophlebiidae (34%) en Carapongo. En 

contraste, varias familias presentaron valores menores, como Simuliidae (11–14%), 

Odontoceridae (10%) y Trichoptera (12%) (Figura 7), lo que sugiere una menor respuesta 

antioxidante frente a las condiciones ambientales evaluadas. En general, los resultados 

evidencian diferencias en la respuesta fisiológica entre familias a lo largo del gradiente 

altitudinal, lo que podría reflejar distintos efectos de las condiciones ambientales y niveles 

de estrés oxidativo. 
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Figura 7. Mapa de calor de la capacidad antioxidante (%) de las familias de MiB en los sitios de muestreo según el 

gradiente altitudinal. Los espacios en blanco indican ausencia de registro para la familia correspondiente. 
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Aunque se observaron variaciones en los valores promedio de capacidad antioxidante entre 

los sitios de muestreo, el ANOVA mostró que no existen diferencias significativas (F = 1.73; 

gl = 2, 24; p = 0.20) (Tabla 6).  

 
Tabla 6. ANOVA de una vía de la capacidad antioxidante de los MiB entre los sitios de muestreo. 

Fuente de variación SC gl CM F 

Entre grupos 607.3 2 303.6 1.73 

Dentro de grupos 4211.9 24 175.5 
 

Total 4819.2 26 
  

 

De manera complementaria, la prueba a posteriori de Tukey no evidenció diferencias 

estadísticamente significativas (p > 0.05) (Carapongo–Surco = 4.7; Carapongo–Puente Anchi 

= −10.1; Surco–Puente Anchi = −14.8). 

3. Relación entre capacidad antioxidante y RUV-B 

La Figura 8 muestra la relación entre la altitud, la RUV-B y la capacidad antioxidante de los 

MiB, así como con los valores del índice EPT, que representan las familias más abundantes 

a lo largo del gradiente altitudinal. Carapongo presentó una capacidad antioxidante 

intermedia (22%) con baja RUV-B promedio (0.433 W/m2) y una riqueza EPT moderada. 

Surco mostró el valor más bajo de capacidad antioxidante (17%), con una RUV-B 

ligeramente mayor (0.595 W/m2) y la mayor riqueza de EPT. Mientras que, Puente Anchi 

presentó el valor promedio más alto de capacidad antioxidante (25%), asociado a mayores 

niveles de RUV-B (2.08 W/m2) y una menor riqueza de EPT. 

En conjunto, estos resultados sugieren una tendencia observada que a mayores 

altitudes y mayor exposición a RUV-B podría incrementarse la respuesta antioxidante de los 

macroinvertebrados, mientras que la riqueza de taxa sensibles (EPT) suele disminuir. 
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Figura 8. Relación entre la altura, R UV-B, riqueza EPT y capacidad antioxidante en los sitios de muestreo 

 

La matriz de correlación de la tabla 7, muestra la asociación entre la altitud, la RUV-

B, la capacidad antioxidante y la riqueza de taxa EPT en los sitios de muestreo. Así, se 

observa una correlación positiva fuerte entre altitud y RUV-B (r = 1), indicando que la RUV-

B aumenta con la altitud. Asimismo, la capacidad antioxidante presenta una correlación 

positiva moderada con la altitud y la RUV-B (r = 0.5), lo que podría sugerir que la respuesta 

antioxidante podría incrementarse en condiciones de mayor radiación y altitud. 
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Tabla 7. Matriz de correlación de Spearman entre altitud, RUV-B, capacidad antioxidante y EPT. 

 

 

 

 

 

 

En contraste, la riqueza del EPT muestra una correlación negativa con la altitud y la RUV-B, 

lo que conlleva a deducir una disminución de estos taxones sensibles en sitios de mayor 

altitud. Así como se observa una correlación negativa fuerte entre la capacidad antioxidante 

y la riqueza EPT, lo que sugiere que los sitios con menor diversidad de taxa presentan 

familias tolerantes con mayores niveles de respuesta antioxidante.  

De forma similar, en el norte de China, Dou et al en el 2022 (Dou et al., 2022) 

evaluaron la relación entre las características de las comunidades de macroinvertebrados y 

diferentes variables ambientales, empleando métricas como riqueza, abundancia, 

diversidad de Shannon y biomasa. Los autores encontraron asociaciones entre algunas de 

estas métricas biológicas y parámetros fisicoquímicos, evidenciando que la estructura de 

las comunidades puede responder de manera diferenciada a las condiciones ambientales. 

En el presente estudio, las diferencias registradas entre Carapongo, Surco y Puente Anchi 

se analizaron de manera similar, y se observó una variación espacial de la comunidad de 

MiB asociada a un gradiente altitudinal, aunque la contribución específica de cada variable 

debe interpretarse considerando las características particulares de la cuenca del río Rímac. 

 

Variable Altitud RUV-B 
Capacidad 

antioxidante EPT 
Altitud 1 1 0.5 -0.5 
UV-B 1 1 0.5 -0.5 

Capacidad 
antioxidante 0.5 0.5 1 -1 

EPT -0.5 -0.5 -1 1 
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VI. DISCUSIÓN 

Las condiciones climáticas, los factores abióticos y bióticos y sus interacciones generan una 

marcada heterogeneidad de hábitats en los ecosistemas acuáticos, lo que permite el 

desarrollo de comunidades biológicas diversas y dinámicas (Rosenberg, et al., 1998). En este 

contexto, los gradientes de altura constituyen uno de los factores ambientales de mayor 

importancia que organizan las comunidades de MiB en los ecosistemas fluviales de 

montaña. En esta investigación, se ha realizado a lo largo de la cuenca del río Rímac una 

evaluación de las variaciones de altura, RUV-B y parámetros determinantes del agua que 

intervienen en la estructura de las comunidades MiB como en su respuesta fisiológica, 

representada por la capacidad antioxidante. 

 A escala global, diferentes sistemas montañosos presentan condiciones ambientales 

comparables con la Cordillera de los Andes, caracterizadas por fuertes gradientes 

altitudinales, elevados niveles de RUV, temperaturas extremas, variabilidad hidrológica y 

cambios fisicoquímicos asociados a la altura, ya sea por la disminución del OD, contenido 

de sales disueltas (Ramos Alarcon, 2026) o la contaminación antropogénica. Como ejemplo, 

se encuentran el Himalaya y la meseta tibetana en Asia, las Montañas Rocosas en América 

del Norte, y las tierras altas de África oriental, donde los ecosistemas acuáticos presentan 

patrones similares de heterogeneidad ambiental, de influencia de poblaciones aledañas o 

industriales y de zonación biológica (Brown, et al. 2007). En estos ambientes, la reducción 

de la temperatura, de la presión parcial de oxígeno y el incremento de la RUV-B influyen 

significativamente en la distribución, la diversidad y el funcionamiento de las comunidades 

de MiB (Jacobsen, et al., 2003). 

Los parámetros de calidad del agua en la cuenca del río Rímac pertenecen a la 

categoría 1, subcategoría A1, del Decreto Supremo (DS) Nº 015-2015-MINAM (MINAM, 

2015), correspondiente a aguas poblacionales o recreacionales, consignadas a la 

producción de agua potable. La mayoría de los parámetros se encuentra en el rango de esta 

categoría, con excepción del pH en el Puente Anchi, que fue ligeramente alcalino. La 

diferencia de conductividad entre los puntos de muestreo puede deberse al arrastre del río 
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y a la dispersión de iones y sólidos disueltos en el agua, que podrían ser menores a mayor 

altitud e incrementarse en zonas cercanas a poblados (Surco y Carapongo) debido al vertido 

de residuos domésticos. En Carapongo, también se observa una conductividad alta en 

ambos puntos, quizá por su cercanía a localidades de mayor población como Chaclacayo y 

Chosica. Sin embargo, esta fue menor que en Surco, lo que podría explicarse por un efecto 

de dilución de iones debido al mayor caudal del río, efecto descrito previamente por Chang, 

et al. (Chang et al., 1997)  

Con respecto al pH, este depende directamente de la temperatura y de la disociación 

de iones de Ca+2 y bicarbonato en la solución debido al equilibrio dinámico químico que se 

establece por los amortiguadores naturales. Los valores del Puente Anchi, Surco y 

Carapongo 2 mantienen valores cercanos a 8, mientras que, Carapongo 1 tiene un valor de 

7.53, similar al del río Yauli, un río en Cañete, en condiciones parecidas (Leceta, 2014). 

Posiblemente, estas variaciones correspondan a la temperatura de la muestra y la hora en 

la que se realizaron las mediciones. Es relevante notar que el menor valor de pH en 

Carapongo 1 coincide con el mayor valor de OD. En otros trabajos, se ha reportado también 

una correlación inversa entre el pH y OD debido a una mayor probabilidad de intercambio 

gaseoso (American Public Health Association, 1998). Sin embargo, se debe considerar que, 

en altitudes cercanas al nivel del mar, la saturación de oxígeno en el agua es mayor debido 

a una mayor presión atmosférica (Leceta, 2014).  

Los resultados con relación a los índices biológicos EPT, BMWP y ABI, permiten 

identificar cambios en la distribución de MiB a lo largo del gradiente altitudinal. Las familias 

que componen el índice EPT son indicadores sensibles de buena calidad del agua (Moya et 

al., 2009), ya que muchos de estos organismos presentan baja tolerancia a perturbaciones 

ambientales, contaminación orgánica y alteraciones fisicoquímicas (Rosenberg et al., 1998). 

En el presente estudio, la riqueza de EPT mostró variaciones entre los sitios de muestreo, 

con valores relativamente mayores en Surco y menores en Puente Anchi. Este patrón podría 

estar asociado no solo a las condiciones de calidad del agua, sino también a las 

delimitaciones ambientales propias de zonas de mayor altura, donde parámetros como la 

baja temperatura, la menor presión de oxígeno y el incremento de la RUV-B pueden 
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restringir la presencia de estos taxa sensibles, como Xiphocentronidae y Leptohyphidae, y 

puede darse por una posible limitación en sus respuestas para detoxificar o contrarrestar el 

exceso de radicales producidos por el estrés ambiental (Khamis et al., 2014; Loayza-Muro 

et al., 2012). 

Índices como el BMWP y el ABI se mostraron consistentes con la clasificación general 

de la calidad del agua, indicando condiciones de buena a muy buena calidad en los sitios 

evaluados cerca al nivel del mar. Sin embargo, los puntajes del BMWP fueron generalmente 

mayores o más sensibles que los de ABI, lo que se explica por el origen y las características 

de cada índice. El BMWP fue desarrollado inicialmente para ríos de zonas templadas en 

Europa, en los que la diversidad de MiB es mayor (Armitage, et al, 1983). En contraste, el 

ABI fue diseñado específicamente para ríos altoandinos, en los que las condiciones 

ambientales son más restrictivas y la diversidad de macroinvertebrados es, naturalmente, 

menor (Acosta et al. , 2010). Por ello, el ABI tiende a proporcionar una evaluación más 

ajustada o precisa para ecosistemas de montaña tropicales, donde factores como la RUV-B 

elevada, las bajas temperaturas y la menor disponibilidad de nutrientes condicionan la 

composición de las comunidades bentónicas, como ha sido reportado en la subcuenca de 

Quillcay, en la Cordillera Blanca (Áncash) (La Matta, 2020).Paralelamente, los resultados del 

EPT fueron muy similares a los del ABI, aunque este índice se encuentra limitado a un grupo 

de familias. 

Los índices de diversidad, así como los índices de riqueza y abundancia, también 

reflejan la influencia del gradiente y de las condiciones ambientales sobre la estructura de 

las comunidades de MiB. De manera que, Carapongo presentó los valores más altos de 

diversidad, tanto para el índice de Shannon (H’ = 2.58) como para Simpson (1-D = 0.90), 

seguido por Surco (H’ = 2.01; 1-D = 0.81) y Puente Anchi (H’ = 1.70; 1-D = 0.76). Esta 

tendencia evidencia una disminución de la diversidad de MiB hacia los sitios de mayor altura 

evaluados. Una posible explicación puede plantearse a partir del río continuo propuesto por 

Vannote et al. (1980) (Vannote, et al., 2011), según el cual las características físicas, 

disponibilidad de recursos y distribución de las comunidades acuáticas cambian 

progresivamente a lo largo del gradiente longitudinal de los ecosistemas acuáticos. En este 
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contexto, la mayor diversidad observada en Carapongo podría estar relacionada con 

condiciones ambientales, disponibilidad de hábitats y recursos que permiten la coexistencia 

de un mayor número de taxones en comparación con los sectores de mayor altitud. 

Esta tendencia es consistente con estudios que han encontrado que la riqueza de 

MiB que puede ser menor en las cabeceras y alcanzar valores máximos en tramos de orden 

intermedio, como resultado de los cambios en las condiciones ambientales que ocurren 

longitudinalmente en los sistemas fluviales (Minshall et al., 1985). Sin embargo, el patrón 

observado no debe atribuirse exclusivamente al gradiente de altitud, debido a que este se 

encuentra asociado con otras variables ambientales, como la temperatura, velocidad de 

corriente, características del sustrato, disponibilidad de alimento, contaminación ambiental 

y condiciones hidrológicas, las cuales pueden influir conjuntamente sobre la distribución  de 

las comunidades de MiB. 

Asimismo, debe considerarse que el muestreo se realizó durante la época seca, por 

lo que la estabilidad hidrológica característica de este periodo pudo influir sobre la 

categorización de la diversidad. En ecosistemas altoandinos se ha observado que la época 

seca puede presentar una mayor riqueza, densidad y diversidad de MiB debido, a una mayor 

estabilidad del flujo o corriente, mientras que incrementos del mismo durante la época 

húmeda pueden modificar la distribución y arrastre de las comunidades en los sitios (Ríos-

Touma et al., 2014), inclusive adaptaciones en las mismas familias a nivel morfológico. Por 

ello, los valores registrados en Carapongo, Surco y Puente Anchi representan las 

condiciones correspondientes al periodo de muestreo y podrían variar estacionalmente. 

El patrón indica que en Carapongo, a nivel de la cuenca baja, existe una comunidad 

más diversa y equitativa, mientras que en Puente Anchi, hay una menor diversidad que 

estaría asociada a una mayor dominancia de ciertos taxones como Chironomidae, 

Simuliidae y Oligochaeta, conocidos por su mayor tolerancia a condiciones extremas y 

drenaje ácido de roca (DAR) (La Matta, 2020). De manera complementaria, la riqueza de 

familias mostró tendencias similares, señalando que sitios con mayor diversidad de 

microhábitats favorecen el establecimiento de un mayor número de taxa, mientras que en 

ambientes más extremos o con parámetros ambientales restrictivos, la riqueza tiende a 
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disminuir (Allan, 2004), como han observado Mamani et al. en Calhuanca, Arequipa 

(Mamani et al., 2021). Asimismo, el aumento en la abundancia relativa de algunos grupos 

dominantes, como Chiromidae y Baetidae (Buss et al., 2007) puede reflejar adaptaciones 

específicas, como el incremento de algunos antioxidantes, ya sean la melanina, en 

respuesta (de Baat, et al., 2013; Loayza-Muro et al., 2012) a determinadas condiciones 

ambientales, como variaciones en el caudal, OD o la RUV (Abele et al., 2004). 

Conjuntamente, estos resultados sugieren que los índices de diversidad, riqueza y 

abundancia observados en la cuenca del río Rímac responden a la interacción entre 

parámetros fisicoquímicos, disponibilidad de hábitat y factores asociados al gradiente 

altitudinal, como la RUV-B y la dinámica hidrológica de los ecosistemas fluviales de 

montaña. 

Existen factores físicos que no se han analizado directamente ni considerados en los 

resultados, pero que se pueden observar en la estructura de los puntos de muestreo 

(Anexos, sección 9.1). Por ejemplo, la presencia de rocas, vegetación o corriente, que 

influye en la presencia o distribución de familias según el rol ecológico que desarrollan, tal 

como indica Monaghan (Monaghan et al., 2000). Estos factores pueden intervenir en la 

presencia de familias como Baetidae y Euthyplocydae, que están presentes en la corriente 

del río, mientras que Thiaridae, Blepharoceridae, Hydrobiosidae y Chironomidae prefieren 

ambientes rocosos o lugares con poco caudal, ya que se adhieren a las rocas o se entierran 

en los sedimentos. El CCA reveló que la variabilidad del hábitat está influenciada por un 

gradiente de factores fisicoquímicos y biológicos, donde el pH, el OD y los índices bióticos 

BMWP, ABI y el EPT se asocian positivamente, en contraste con la temperatura y la 

conductividad. Mientras tanto, la capacidad antioxidante mostró una asociación en 

dirección a Puente Anchi, vinculándose con el gradiente altitudinal y la RUV-B. Este patrón 

ha sido reportado en sistemas andinos, donde la calidad del agua y las condiciones 

fisicoquímicas influyen conjuntamente en la estructura y función de las comunidades 

acuáticas (Loayza-Muro et al., 2014). Asimismo, estudios en esta zona del Perú han 

demostrado que la composición y respuesta de los MiB reflejan tanto gradientes naturales 
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como impactos locales, pronunciando la necesidad de integrar indicadores estructurales y 

funcionales en la evaluación ecológica (Carrasco-Badajoz et al., 2022). 

En complementación, el análisis de correlación de Spearman permitió evidenciar 

relaciones entre los parámetros fisicoquímicos medidos y el EPT. En donde, se observó una 

mayor correlación entre la altura y la RUV-B, lo cual es consistente con el aumento de la 

RUV debido a la menor absorción atmosférica (Blumthaler, et al., 1997). Asimismo, la 

capacidad antioxidante presentó una correlación positiva intermedia con la altura y la RUV-

B, lo que sugiere que los MiB podrían inducir mecanismos antioxidantes frente al 

incremento del estrés oxidativo asociado a una mayor radiación, concidiendo con la teoría 

de mecanismos constitutivos. No obstante, para aceptar esta hipótesis, sería necesario 

ampliar el estudio ambiental a distintas estaciones del año. Lo cual ya se ha visto en estudios 

de respuesta fisiológica adaptativa descritos previamente en organismos acuáticos 

sometidos a condiciones ambientales extremas por Vasseur et al (Vasseur et al., 2004). 

La riqueza de EPT mostró una correlación negativa con la altitud y la RUV-B, lo que 

indica que los taxa más sensibles tienden a disminuir a mayor altura y exposición a la RUV-

B. En la presente investigación, Carapongo registró familias EPT como Baetidae, 

Euthyplociidae, Hydropsychidae, Xiphocentronidae y Leptohyphidae, mientras que Surco 

registró Baetidae, Hydropsychidae, Leptohyphidae, Hydroptilidae, Leptoceridae y 

Leptophlebiidae. Por otro lado, Puente Anchi solo presentó Baetidae e Hydroptilidae, lo que 

evidencia una reducción de la riqueza de MiB sensibles en sitios de mayor altura. Este 

patrón ha sido reportado en diversos estudios realizados en ecosistemas fluviales de 

montaña, en los que cambios en la radiación, la temperatura y la disponibilidad de OD 

influyen en la distribución de las comunidades, como se ve en la figura 8, como ya se ha 

observado previamente en esta tesis. Este nivel de especialización se ha reportado en varios 

ecosistemas, en especial en ríos andinos, como lo indica Jacobsen para estudios hechos en 

el norte de Ecuador (86), aunque son las respuestas fisiológicas de algunos MiB las que les 

permiten sobrevivir a estas condiciones, sean bajas temperaturas, mayor RUV-B y menos 

disponibilidad de oxígeno. Por lo que las familias pertenecientes a Ephemeroptera, 

Plecoptera y Trichoptera (EPT) no suelen estar presentes en estas condiciones, ya que son 
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consideradas sensibles debido a que muchas requieren aguas frías, bien oxigenadas y con 

baja perturbación ambiental para completar su ciclo de vida. Por lo que, se puede distinguir 

como el índice menos apropiado para este caso. Además, los EPT presentan una limitada 

tolerancia a cambios fisicoquímicos y contaminación, ya que pueden afectar su desarrollo 

larval (Benhadji, et al., 2025). 

La respuesta fisiológica de los MiB se evaluó mediante la determinación de la 

capacidad antioxidante por el ensayo TOSC, que integra la acción total de los sistemas 

antioxidantes, tanto enzimáticos como no enzimáticos, responsables de neutralizar 

radicales libres. Este enfoque permite evaluar la respuesta de los organismos ante el estrés 

oxidativo inducido por factores ambientales, como la RUV-B (Blumthaler et al., 1997; 

Loayza-Muro et al., 2014; Loayza-Muro et al., 2012) o la presencia de contaminantes (Regoli 

et al., 2014) siendo una respuesta adaptativa conocida en familias como Baetidae, 

Chironomidae o Simuliidae que están presentes en los tres sitios de muestreo, aunque los 

individuos presentes en Puente Anchi presentaron una mayor capacidad antioxidante. Esto 

coincide con la RUV-B promedio en Puente Anchi, que fue, aproximadamente, cuatro veces 

mayor que en Surco. Entre los mecanismos potencialmente involucrados en esta respuesta 

se encuentra la producción de pigmentos, como la melanina, lo que sugiere cierta 

plasticidad fenotípica en estas familias (Loayza-Muro, 2013). En la tesis de Vargas del 2015, 

se discute este fenómeno en la familia Chironomidae, que presenta diferencias 

significativas de concentración de melanina según temporada y altitud (Vargas, 2015), 

aparte de ciertos cambios morfológicos. Asimismo, se habla de la melanización como 

ventaja evolutiva en MiB, lo cual les permite tener mayor motilidad en ambientes acuáticos 

en horarios de luz solar para ampliar su rango de recursos alimenticios. 

En otra instancia, el análisis estadístico no evidenció diferencias significativas en la 

capacidad antioxidante entre los sitios de muestreo ni un patrón lineal en respuesta a la 

altura o al aumento de la RUV-B, lo que sugiere que podría depender de las características 

fisiológicas de cada familia más que de los parámetros fisicoquímicos evaluados o de algún 

estrés puntual. Además, el análisis a nivel de familia podría estar enmascarando variaciones 

fisiológicas más específicas que ocurren a nivel de especie o patrones específicos de la zona 
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que alteran la composición química a nivel espacial. Laini et al. observaron cómo la 

presencia de variables hidrológicas, como la presencia de los iones amonio y nitrato en el 

agua, afecta positivamente a la riqueza, en particular de EPT en el río Oglio, Italia (Laini et 

al., 2018). 

En conjunto, los resultados obtenidos en esta tesis muestran que el gradiente 

altitudinal influye en la diversidad y distribución de MiB, tanto como en las respuestas 

fisiológicas de los individuos. Lo cual, a partir de la integración de bioindicadores, como los 

índices bióticos evaluados, junto con biomarcadores fisiológicos como la capacidad 

antioxidante, permite comprender una visión de la respuesta de los macroinvertebrados 

frente a los cambios ambientales en la cuenca del río Rímac. Este enfoque integrado resulta 

específicamente relevante en ecosistemas lóticos altoandinos, donde los organismos deben 

soportar cambios extremos de las condiciones climáticas e influencias antrópicas, 

evaluando los cambios en su distribución y a nivel fisiológico. 
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VII. CONCLUSIONES 

La presente investigación permitió la evaluación de la influencia del gradiente altitudinal y 

parámetros fisicoquímicos de las condiciones ambientales sobre la distribución y las 

respuestas fisiológicas de las comunidades de MiB en la cuenca del río Rímac. Los resultados 

evidenciaron cambios en la composición y distribución de las comunidades a lo largo del 

gradiente altitudinal, asociados a variaciones en los parámetros fisicoquímicos y RUV-B. 

Estos resultados respaldan la hipótesis específica de esta investigación que planteaba la 

influencia del gradiente y condiciones ambientales sobre las comunidades de MiB. 

Por otro lado, el ANOVA aplicado a la capacidad antioxidante no mostró diferencias 

estadísticamente significativas entre los puntos de muestreo, por lo que no se encontró 

suficiente evidencia para fundamentar que el gradiente altitudinal produzca diferencias 

significativas al biomarcador evaluado, que es la capacidad antioxidante. Por lo que, se 

rechaza la hipótesis específica que plantea que podrían existir diferencias significativas en 

la capacidad antioxidante de las familias entre los sitios de muestreo evaluados. 

Conjuntamente, estos resultados permiten aceptar parcialmente la hipótesis 

general, debido a que el gradiente altitudinal y condiciones ambientales estuvieron 

asociados a la distribución y composición de MiB, pero no se evidenció un efecto 

significativo sobre la respuesta fisiológica evaluada mediante la capacidad antioxidante. Por 

lo cual, la influencia del gradiente altitudinal en la cuenca se planteó a nivel de estructura 

comunitaria y no a partir de las diferencias detectables en el mecanismo fisiológico de 

respuesta a las condiciones analizadas, sean RUV-B y OD producidos por los cambios de 

altura. 

Los índices biológicos EPT, BMWP y ABI evaluaron la calidad ecológica del agua, 

mostrando variaciones en la diversidad y composición de los macroorganismos evaluados 

en los lugares evaluados. En general, en Carapongo, se presentaron mayores valores de 

diversidad, riqueza y equidad de estructura comunitaria, mientras que, a mayor altura como 

en Puente Anchi, hubo menor diversidad y dominancia de ciertos taxones, asociado a 

condiciones ambientales más restrictivas. 
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El CCA, por otro lado, evidenció que parámetros como la temperatura, el OD y 

conductividad pueden influir en sitios de menor altura, promoviendo la vivencia de más 

familias MiB, mientras que el pH y la RUV-B presentan mayor influencia en los sitios de más 

elevación como Surco y Puente Anchi. Además, la correlación de Spearman, que asocia RUV-

B, altura, capacidad antioxidante, no necesariamente sugiere que se podrían activar 

mecanismos de defensa fisiológicos adaptativos, al menos no en todas las familias, sino más 

bien constitutivos frente a un estrés puntual y temporal. Si bien el análisis estadístico no 

mostró diferencias significativas de la capacidad antioxidante entre los sitios, se observó 

una tendencia que sugiere que este biomarcador puede reflejar respuestas fisiológicas 

relacionadas con las condiciones ambientales locales y características ecológicas asociadas 

a los MiB. 

Finalmente, los resultados de este estudio demuestra que la integración de 

bioindicadores estructurales de MiB (diversidad sean Shannon y Simpson, riqueza, e índices 

bióticos) con biomarcadores fisiológicos constituye una aproximación o perspectiva para 

comprender el panorama integral de las respuestas de las comunidades de MiB frente a 

cambios ambientales en ecosistemas fluviales. Este enfoque permite contribuir al desarrollo 

de estrategias de monitoreo ecológico más robustas en ríos altoandinos del Perú, 

especialmente en un contexto de creciente presión antrópica y de cambios ambientales 

asociados al cambio climático entre cada año en el río Rimac. 
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VIII. RECOMENDACIONES 

A partir de estos resultados, se recomienda ampliar el número de sitios de muestreo a lo 

largo del río Rímac, así como, realizar campañas de muestreo en diferentes estaciones del 

año para medir el efecto de la temporada en la estructura de las comunidades de MiB. Esto 

permitiría evaluar con mayor precisión las variaciones temporales y espaciales de los 

bioindicadores y su relación con los gradientes altitudinales y las condiciones ambientales. 

Asimismo, se recomienda realizar muestreos a niveles más detallados y exhaustivos 

para aumentar la cantidad de biomasa. En el presente trabajo, la identificación se realizó a 

nivel de familia, lo cual podría estar ocultando diferencias ecológicas, morfológicas y 

fisiológicas importantes entre especies dentro de un mismo grupo taxonómico. Como un 

estudio más detallado, la determinación de especies y el cambio morfológico de las mismas 

en distintas zonas de muestreo a diferente gradiente se podría relacionar con la misma 

tendencia estudiada, que es el impacto de parámetros ambientales como el incremento de 

RUV-B y OD en el gradiente del Rimac interfiere en el desarrollo de MiB.  

En la misma línea, se propone incluir otras variables ambientales, como la 

composición del sustrato, la cobertura de vegetación ribereña, el flujo y caudal, la 

intensidad de luz y los metales traza en el agua o sedimentos. Estos factores pueden influir 

de manera significativa en la distribución y la abundancia de las comunidades de MiB y 

contribuir a explicar con mayor detalle los patrones ecológicos observados. 
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X. ANEXOS 

1. PUNTOS DE MUESTREO 

1.1. Zona de muestreo 1: Carapongo 

Anexo X.1.1.a. Carapongo. El río muestra mayor caudal y profundidad, poca vegetación y sustrato rocoso. 
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Anexo X.1.1.b  Acuífero – Carapongo. El arroyo se muestra pedregoso con abundante vegetación, sombra, poca 

profundidad, y caudal poco turbulento. 
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1.2. Zona de muestreo 2: Surco 

 
Anexo X.1.2. San Jerónimo de Surco. El río muestra un caudal poco turbulento, pedregoso, sin vegetación, y 

expuesto directamente al sol, sin sombras. 
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1.3. Zona de muestreo 3: Puente Anchi 

 
Anexo X.1.3. Puente Anchi. Se muestra un caudal turbulento, con mediana vegetación, piedras pequeñas y 

presencia de sombra. 
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2. PUNTAJES DE LOS ÍNDICES BIÓTICOS BMWP, ABI Y CONSIDERACIONES 

SEGÚN PUNTAJE 

Anexo X.2.a Tabla del puntaje de BMWP por familias 
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Anexo X.2.b Tabla de puntaje del ABI 
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Anexo X.2.c Rangos de calidad ecológica según índice biótico 

Índice Rango Calidad del agua Interpretación 

BMWP >100 Muy buena Agua limpia, ecosistema bien conservado 

  61–100 Buena Leve alteración 

  36–60 Aceptable / Moderada Impacto moderado 

  16–35 Deficiente Contaminación significativa 

  <15 Muy mala Alta contaminación 

ABI >74 Excelente Condiciones ecológicas óptimas 

  45–74 Buena Ligera perturbación 

  27–44 Moderada Impacto ambiental moderado 

  11–26 Mala Contaminación considerable 

  <11 Muy mala Ecosistema muy degradado 

EPT >10 Muy buena Sin impacto 

  6–10 Buena Levemente impactado 

  3–5 Moderada Moderadamente impactado 

  1–2 Mala Impactado 

  0 Muy mala Severamente impactado 

 

 

 


