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RESUMEN 

 

El presente estudio evalúa la calidad del agua del río Monjas, ubicado en Quito, Ecuador, 

utilizando macroinvertebrados acuáticos como bioindicadores y análisis de parámetros 

fisicoquímicos. Se emplearon seis puntos de muestreo, seleccionados estratégicamente para 

representar diversas condiciones ambientales. Las variables analizadas incluyeron 

temperatura, pH, oxígeno disuelto, nitratos, fosfatos, coliformes fecales y turbidez, medidas 

con un multiparámetro in situ y métodos estándar de laboratorio. El diseño fue descriptivo y 

analítico, aplicando el Índice Biológico Andino (ABI) para determinar la calidad del agua. 

Los resultados mostraron que todos los puntos de muestreo presentaron una calidad "pésima," 

con una dominancia de macroinvertebrados tolerantes a la contaminación, como 

Chironomidae y Oligochaeta. Esto evidencia el impacto de descargas de aguas residuales, 

urbanización no planificada y erosión en las riberas. Se concluye que es urgente implementar 

estrategias integrales de manejo ambiental que incluyan restauración de hábitats fluviales y 

mitigación de fuentes de contaminación. Este estudio resalta la efectividad de los 

bioindicadores como herramientas económicas y confiables para la evaluación ambiental en 

sistemas urbanos, ofreciendo una base científica para políticas de conservación y 

sostenibilidad 

Palabras clave: bioindicadores, ecosistemas fluviales, biodiversidad, gestión ambiental, 

calidad del agua.
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ABSTRACT 

 

This study evaluates the water quality of the Monjas River, located in Quito, Ecuador, using 

aquatic macroinvertebrates as bioindicators and physicochemical parameter analyses. Six 

sampling points were strategically selected to represent diverse environmental conditions. The 

analyzed variables included temperature, pH, dissolved oxygen, nitrates, phosphates, fecal 

coliforms, and turbidity, measured with a multiparameter device and standard laboratory 

methods. The design was descriptive and analytical, applying the Andean Biotic Index (ABI) 

to determine water quality. The results showed that all sampling points had "poor" quality, 

with a dominance of pollution-tolerant macroinvertebrates such as Chironomidae and 

Oligochaeta. This reflects the impact of untreated wastewater discharges, unplanned 

urbanization, and riverbank erosion. It is concluded that implementing comprehensive 

environmental management strategies, including river habitat restoration and mitigation of 

pollution sources, is urgent. This study highlights the effectiveness of bioindicators as cost-

efficient and reliable tools for environmental assessment in urban systems, providing a 

scientific basis for conservation policies and sustainability efforts. 

Keywords: bioindicators, fluvial ecosystems, biodiversity, environmental management, water 

quality.
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CAPÍTULO I 

INTRODUCCIÓN 

 

La evaluación de la calidad del agua en los ecosistemas fluviales es un elemento 

esencial para determinar el estado de salud ambiental y un componente clave para promover 

el desarrollo sostenible, beneficiando tanto a la sociedad como a la biodiversidad (Curado et 

al., 2018). El río Las Monjas, ubicado en la provincia de Pichincha, Ecuador, atraviesa áreas 

urbanas e industriales, lo que lo hace altamente vulnerable a la contaminación (Escorza, 

2023). El acelerado crecimiento urbano y la falta de infraestructura adecuada para el 

tratamiento de aguas residuales han ejercido una fuerte presión sobre este recurso, generando 

acumulación de nutrientes, productos químicos y residuos orgánicos, y afectando gravemente 

su equilibrio ecológico (Aysabucha et al., 2024). 

La importancia de analizar las condiciones del agua en este río radica en la necesidad 

de implementar medidas efectivas para mitigar los impactos de la contaminación y conservar 

este ecosistema fluvial(Inclán et al., 2015). Aunque los análisis fisicoquímicos han sido 

tradicionalmente utilizados para evaluar la calidad del agua, estos métodos suelen ser costosos 

y ofrecen una perspectiva limitada del estado general del ecosistema a largo plazo (Nayar, 

2020). 

En este contexto, los bioindicadores, como los macroinvertebrados acuáticos, se han 

destacado como herramientas eficaces y económicas para la evaluación ambiental (Medina  y 

Vásquez, 2016). Estos organismos responden directamente a los cambios en las condiciones 

del entorno, proporcionando una evaluación más precisa del impacto de la contaminación 

(Peña et al., 2019). Además, la integración de tecnologías como los Sistemas de Información 
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Geográfica (SIG) facilita el análisis espacial y la identificación de las principales fuentes de 

contaminación(Da Silva-Leite et al., 2022) . 

Este estudio tiene como objetivo evaluar la calidad del agua del río Las Monjas 

mediante el uso de macroinvertebrados como bioindicadores y, simultáneamente, identificar 

los principales puntos de contaminación utilizando SIG (Lazo Oscanoa et al., 2022). Los 

resultados obtenidos buscan servir como base para diseñar estrategias de conservación y 

restauración, contribuyendo a la preservación de la biodiversidad y al bienestar de las 

comunidades vinculadas a este recurso(Alvarado Huamán, 2016). 

En los capítulos siguientes, se abordó los factores que influyen en la calidad del agua 

en sistemas fluviales, se analizó el papel de los bioindicadores en la evaluación ambiental, y 

se detalló el uso de los macroinvertebrados acuáticos en el análisis específico del río Monjas. 

Finalmente, se presentó propuestas concretas para la conservación y restauración de este 

ecosistema.



3 
 

 

 

CAPÍTULO II 

OBJETIVOS 

 

2.1. Objetivo General 

Evaluar la calidad del agua del río Las Monjas mediante bioindicadores y determinar sus 

principales puntos de contaminación 

2.2. Objetivos Específicos 

● Analizar la calidad del agua mediante macroinvertebrados como bioindicadores. 

● Identificar las fuentes principales de contaminación del río mediante sistemas de 

información geográfica. 

● Proponer medidas para la conservación y restauración del recurso hídrico Las Monjas. 

2.3. Pregunta directriz 

¿Cuáles son las principales fuentes de contaminación en el río Las Monjas, Quito, y cómo 

influyen en la calidad del agua y la diversidad de macroinvertebrados acuáticos del 

ecosistema? 
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CAPÍTULO III 

ESTADO DEL ARTE 

2.1. Calidad del agua en sistemas fluviales urbanos 

Los sistemas fluviales urbanos enfrentan grandes desafíos debido al crecimiento 

de la actividad humana, especialmente por la urbanización y la industrialización, que han 

incrementado significativamente la cantidad de contaminantes que llegan a estos cuerpos 

de agua (Flasino y Gallardo, 2021; Gu et al., 2021). Este fenómeno, conocido como el 

"síndrome de los arroyos urbanos," se refiere a la combinación de descargas de aguas 

residuales domésticas e industriales no controladas y la escorrentía urbana, que arrastra 

contaminantes químicos y residuos sólidos hacia los ríos (Walteros y Ramírez, 2020).  

Este proceso no solo degrada la calidad del agua, sino que también provoca la 

pérdida de funciones ecológicas esenciales de los sistemas fluviales urbanos, poniendo en 

riesgo tanto la biodiversidad acuática como la salud pública en las áreas afectadas (Reis de 

Souza et al., 2016). 

Fraga et al. (2013), indican que la contaminación compromete la calidad del recurso 

hídrico. Cunha et al. (2011), señalan que contaminantes como microplásticos y compuestos 

orgánicos se acumulan en los sedimentos, afectando la autodepuración de los ríos; en los ríos 

Tietê y Pinheiros de São Paulo, la descarga de aguas residuales ha incrementado patógenos 

como E. coli, empeorando durante la temporada de lluvias. 

En respuesta a la degradación de los sistemas fluviales, se han implementado 

enfoques de restauración que buscan mejorar la calidad del agua y la biodiversidad (da Silva 

et al., 2023). Wohl, Lane y Wilcox (2015) proponen que, en lugar de intentar devolver un río 

a sus condiciones originales, un enfoque más efectivo es restaurar su conectividad física y 
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mejorar los servicios ecosistémicos, como el control de inundaciones y la retención de 

nutrientes, mostrando buenos resultados al centrarse en la capacidad del ecosistema para 

autorregularse y ajustándose a las características únicas de cada río para asegurar su 

sostenibilidad a largo plazo. 

2.2. Factores que determinan la calidad del agua 

La calidad del agua en los sistemas fluviales está influenciada por varios factores 

que interactúan de manera compleja, tanto por procesos naturales como por actividades 

humanas (Piratoba et al, 2017). Estos elementos incluyen parámetros físicos, químicos y 

biológicos que determinan si el agua es apta para el consumo humano, la vida acuática y 

otros usos esenciales (Elordi et al., 2016). Entre los aspectos más relevantes están la 

temperatura, el pH, los nutrientes, los contaminantes químicos y la presencia de 

organismos biológicos, que funcionan como indicadores de contaminación (Ariza et al., 

2023). La comprensión de estos factores es clave para garantizar la adecuada gestión y 

conservación de los recursos hídricos. 

La temperatura juega un papel crucial en la determinación de la calidad del agua, ya 

que influye directamente en las condiciones ambientales de los ecosistemas acuáticos (Cano 

Ríos, 2017). En ríos como el Medellín, se ha observado que las descargas de aguas 

residuales e industriales pueden incrementar de manera significativa la temperatura, 

provocando lo que se conoce como contaminación térmica (López et al., 2016). Esta 

elevación térmica puede reducir los niveles de oxígeno disuelto en el agua, generando un 

impacto negativo en las especies que habitan estos entornos (Ríos-León et al., 2017). Un 

estudio en el río Medellín mostró que las áreas con mayores variaciones térmicas coincidían 

con zonas más afectadas por la contaminación (Posada et al., 2013). En este sentido, resulta 

fundamental regular estos cambios para preservar la estabilidad de los ecosistemas fluviales 

(Sevillano-Ríos y Morales, 2021). 
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El pH del agua es un aspecto crucial que determina su acidez o alcalinidad, y esto 

influye directamente en la calidad del recurso (Oña et al., 2020). Un claro ejemplo de su 

relevancia lo encontramos en el estudio del Río Cuchujaqui ubicado en México, García et al. 

(2014), mencionan que la contaminación por heces y detergentes estaba relacionada con 

aumentos en los niveles de alcalinidad; en varios sitios, los valores sobrepasaron los límites 

permitidos debido a la presencia de sales, lo que alteró las condiciones del agua, poniendo en 

riesgo tanto a los organismos acuáticos como al propio ecosistema. Cuando este equilibrio se 

ve comprometido, se genera un peligro tanto para la biodiversidad como para la calidad del 

agua, lo que enfatiza la necesidad de mantener un control adecuado en los sistemas fluviales 

(Bermúdez et al., 2022). 

El exceso de nutrientes, como el nitrógeno y el fósforo, también juega un papel 

crítico  en la calidad del agua. Estos elementos, si bien son esenciales para el desarrollo 

biológico, en grandes concentraciones pueden causar problemas graves como la 

eutrofización, lo que afecta negativamente a los ecosistemas acuáticos, como lo establece 

García (2015), en su estudio que el manejo adecuado de estos nutrientes es fundamental 

para evitar desequilibrios ecológicos, especialmente en sistemas afectados  por aguas 

residuales urbanas.  

La presencia de bacterias coliformes fecales es un indicador fundamental de la 

calidad del agua, sobre todo en entornos urbanos (Formica et al., 2015). Estos 

microorganismos no solo evidencian la contaminación fecal, sino que también representan 

un riesgo significativo para la salud pública y el entorno agrícola. Morales et al. (2018), 

destacaron que los niveles de coliformes fecales en el análisis superaron los límites 

permitidos, evidenciando la necesidad urgente de regular las descargas de aguas residuales 

para garantizar la calidad del agua y proteger la salud pública. Como señala Fernández 

(2017), la mejora en las prácticas de tratamiento de las mismas resulta esencial para 
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garantizar la seguridad del recurso hídrico y la protección de la salud pública y los 

ecosistemas. 

 

2.3. Contaminación en ríos urbanos 

Las fuentes puntuales, como las descargas de aguas residuales industriales y 

domésticas, suelen ser más sencillas de gestionar gracias a normativas específicas (Zúñiga-

Ruiz et al., 2021; Vázquez-Rodríguez y Gallo-González, 2021). En la microcuenca del río 

Ocloro, ubicado en Costa Rica, se detectaron veinte fuentes puntuales usando la metodología 

POSH (Chaves- Villalobos et al., 2023); de estas, el 27,1 % causaban contaminación elevada 

debido a talleres y centros comerciales, el 22,3 % generaban contaminación moderada por 

actividades de gasolineras y clínicas, y el 50,6 % restante representaba contaminación 

reducida, principalmente de restaurantes. El control de contaminantes, como los 

hidrocarburos, es esencial para proteger el río y la salud de las comunidades (Bermeo, 2023).  

Las fuentes difusas en áreas urbanas, como la escorrentía y las aguas residuales, 

introducen contaminantes tales como aceites, metales, nitratos y patógenos, afectando 

considerablemente la calidad del agua, como menciona Pedrozo Acuña (2021). En los ríos 

Ceballos y Salsipuedes, ubicados en Argentina, el uso del modelo QUAL2Kw permitió 

evidenciar que las fuentes difusas representan la totalidad de la carga contaminante en 

sectores urbanizados. En contraste, en zonas no urbanizadas, el impacto generado por 

estos contaminantes es significativamente menor, lo que demuestra la influencia directa de 

la urbanización en la calidad del agua (Formica et al., 2015). Además, en ciudades con 

rápido crecimiento, los cambios en el uso del suelo intensifican esta degradación, 

agravando el deterioro de los cuerpos de agua ( Sánchezet al., 2020). 

Según Basílico et al. (2022), la estimación de las cargas contaminantes y la 

evaluación de los caudales son claves para comprender cómo estas fuentes inciden en la 
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calidad del agua, lo que permite diseñar medidas de mitigación efectivas. López et al. 

(2019) subrayan que, para mejorar las condiciones del agua en estos ríos, no basta con 

tratar las aguas residuales y regular las descargas industriales; también es fundamental              

gestionar la escorrentía y planificar el desarrollo urbano para minimizar el impacto de las 

fuentes difusas.  

Según Felis et al. (2023), la incorporación de sistemas de drenaje sostenible 

(SUDS) junto con la recuperación de espacios verdes constituye una estrategia efectiva 

para minimizar la contaminación en los ríos urbanos. De manera similar, Flausino y 

Gallardo (2021) resaltan la relevancia de una planificación urbana enfocada en la 

sostenibilidad, ya que esto permite reducir la carga de contaminantes y mejorar la calidad 

del agua en entornos urbanos. 

2.4. Impactos de la urbanización en la calidad del agua 

El crecimiento urbano sin una planificación adecuada está generando un impacto 

negativo en la calidad y disponibilidad del agua. La expansión de las ciudades no solo 

incrementa la demanda de este recurso, sino que también provoca un aumento en la descarga 

de desechos sin un tratamiento apropiado, afectando directamente los ecosistemas acuáticos 

(Freeman et al., 2019; Agrawal, Panda y Bhuyan, 2021). Asimismo, la proximidad de 

asentamientos urbanos e industrias a los ríos, junto con una regulación ambiental 

insuficiente, reduce la capacidad natural de estos cuerpos de agua para filtrar contaminantes, 

lo que deteriora sus funciones ecológicas (Li et al., 2018). Como consecuencia, se ha 

observado una pérdida de biodiversidad y una menor capacidad de los ríos para abastecer a 

las poblaciones, lo que hace evidente la necesidad de fortalecer las estrategias de 

saneamiento y mejorar la gestión de los recursos hídricos (Stoner y Arrington, 2017; de 

Lima, de Graaf-Van Dinther y Boogaard, 2022). 

El incremento de la población también impulsa la generación de aguas residuales, lo 
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que  compromete aún más la calidad de los recursos hídricos (Robles , 2021). En la cuenca 

del río Torrens, en Australia, el proceso de urbanización aumentó la escorrentía en un 13.3% 

y las cargas de fósforo en un 36.4%, elevando el riesgo de contaminación y         

eutrofización (Nguyen et al., 2018). Así mismo, la expansión de áreas impermeables reduce 

la infiltración del agua, disminuyendo el flujo subterráneo y exacerbando la erosión en las 

riberas, lo que agrava los daños a los ecosistemas acuáticos (Apac Jesus, 2019). La 

insuficiencia de infraestructuras adecuadas de saneamiento también pone en peligro la salud 

pública, ya que facilita la propagación de enfermedades transmitidas por                         el 

agua (Anda Sánchez, 2017).                                          

La expansión urbana sin una planificación adecuada representa un riesgo 

considerable para los sistemas hídricos, ya que incrementa la demanda de agua y genera 

una mayor descarga de residuos, lo que compromete la calidad de los ríos (Gudiño, 2015). 

En muchos casos, las zonas que actualmente presentan altos niveles de contaminación 

solían tener un uso agrícola, pero han sido transformadas en áreas urbanizadas sin una 

gestión territorial eficiente (Pinto, 2022). Ante esta problemática, la legislación nacional, a 

través del Código Orgánico de Organización Territorial, Autonomía y Descentralización 

(COOTAD), en su artículo 466, enfatiza la importancia de una planificación sostenible del 

territorio, promoviendo el uso adecuado del suelo y la conservación de los recursos 

naturales. 

.Esto, a su vez, aumenta la vulnerabilidad ante eventos climáticos extremos, como 

inundaciones y sequías (Trujillo, 2014). Para mitigar estos efectos, es fundamental 

promover el uso de infraestructuras verdes y optimizar la gestión del agua, lo cual 

permitiría equilibrar el crecimiento urbano con la preservación de los recursos naturales y 

garantizar su sostenibilidad en el tiempo (Hack et al., 2024). 
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2.5. Bioindicadores en la evaluación de la calidad del agua 

Los macroinvertebrados acuáticos se han consolidado como bioindicadores 

fundamentales en la evaluación de la calidad del agua debido a su sensibilidad a las 

variaciones ambientales (Alvarado, 2016). Tal como indican Pérez et al. (2020), estos 

organismos permiten identificar de manera eficiente las condiciones de los ecosistemas 

acuáticos. En la Ciénaga Mata de Palma, Colombia, un estudio llevado a cabo por 

Nuñez y Fragoso-Castilla (2019), aplicó el índice BMWP/Col, mostrando que las aguas 

oscilaban entre ligeramente contaminadas y muy contaminadas, dependiendo de las                            

temporadas y la influencia de afluentes como el Arroyo Paraluz y Garrapata. Este 

enfoque, como señalan Machado et al. (2018), proporciona una perspectiva más 

profunda y a largo plazo en comparación con los análisis químicos tradicionales, al 

reflejar no solo las condiciones actuales del agua, sino también los efectos 

acumulativos de las actividades humanas (García,2016). 

Robledo Beltrán (2021) destaca que, además de evidenciar la contaminación, los 

macroinvertebrados brindan información clave sobre la capacidad de los ecosistemas 

acuáticos para soportar y recuperarse de alteraciones. Según Encina (2023), el análisis de la 

composición de estas comunidades permite detectar desequilibrios ecológicos causados por la 

pérdida de vegetación en las riberas, la erosión del cauce y la modificación del flujo del agua. 

Por su parte, Nuñez y Fragoso (2019) resaltan que estos datos no solo ayudan a comprender 

los efectos inmediatos de las actividades humanas, sino también la resiliencia ecológica a 

largo plazo. En esta línea, Escalona-Domenech et al. (2022) indican que los 

macroinvertebrados no solo reflejan la calidad del agua, sino que también sirven como 

indicadores de la estabilidad y el estado general del ecosistema acuático, facilitando la 

planificación de estrategias de restauración. 
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En la gestión de los recursos hídricos, los macroinvertebrados ofrecen una visión precisa del 

impacto de diversas actividades humanas, como la urbanización, la agricultura intensiva y la 

industrialización sobre los cuerpos de agua (Chacón, 2022). Al evaluar las respuestas 

biológicas de estas especies frente a factores como la sedimentación y la contaminación 

química, Ramírez et al. (2016), indican que es posible localizar áreas críticas donde los 

ecosistemas acuáticos han sufrido mayor degradación. De acuerdo con Gómez (2021), esta 

capacidad de detección es clave para el diseño de políticas de manejo y conservación que, 

además de reducir la contaminación, promueven la restauración y protección de los 

ecosistemas acuáticos a largo plazo. De manera similar, Gómez (2017) señala que la 

implementación de bioindicadores fortalece la sostenibilidad en la gestión de las cuencas 

hidrográficas. 

 

2.6. Clasificación de bioindicadores 

Los bioindicadores se organizan en distintos grupos según el tipo de organismo y su 

papel en la evaluación de la calidad del agua, y cada uno reacciona de manera específica       

frente a los contaminantes, lo que permite identificar con mayor precisión el estado de los 

ecosistemas acuáticos (Terneus y Yánez, 2018). Según Tapia et al. (2018), gracias a esta 

diversidad, es posible detectar una amplia gama de alteraciones ambientales que afectan la 

salud del agua. Además, el uso de diferentes bioindicadores proporciona una evaluación 

integral que abarca tanto los efectos inmediatos como los acumulativos de la contaminación, 

mejorando así la gestión y conservación de los recursos hídricos (Curado et al., 2018). 

El fitoplancton y las algas son bioindicadores clave debido a su alta sensibilidad a las 

fluctuaciones de nutrientes como nitrógeno y fósforo, lo que les permite identificar 
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rápidamente procesos de eutrofización y la presencia de contaminantes tóxicos (Martínez et 

al., 2016). Su ciclo de vida corto facilita la evaluación de impactos ambientales en periodos 

breves (Pilatti et al., 2023; Purihuamán y Sánchez, 2022). Además, como productores 

primarios, son especialmente vulnerables a alteraciones físico-químicas en el entorno, lo que 

las convierte en herramientas efectivas para detectar la influencia de actividades humanas en 

los ecosistemas acuáticos (González et al., 2023; Santillán y Guerrero, 2018). 

Los peces son considerados bioindicadores efectivos en la evaluación de la calidad 

del agua porque son más resistentes a ciertos tipos de contaminantes que otras especies 

acuáticas (García et al., 2017). Sin embargo, Santillán y Guerrero (2018), explican que 

pueden ser sensibles a condiciones adversas como la hipoxia (baja concentración de 

oxígeno) y la presencia de sustancias químicas tóxicas, lo cual los convierte en indicadores 

fiables del estado de los ecosistemas. Además, un estudio de Buti et al. (2015), concluye que 

una disminución en la diversidad y abundancia de peces, así como un aumento en la 

mortalidad o la aparición de enfermedades, suele ser una señal clara de contaminación en el 

cuerpo de agua. 

Finalmente, los macroinvertebrados acuáticos son ampliamente utilizados como 

bioindicadores debido a su alta sensibilidad a las alteraciones en la calidad del agua, 

(Purihuamán y Sánchez, 2022). Estos organismos, que incluyen larvas de insectos acuáticos, 

moluscos y crustáceos, reaccionan notablemente ante la presencia de contaminantes tanto 

orgánicos como inorgánicos (Salvatierra, 2014). Su capacidad para reflejar cambios 

ambientales a largo plazo y detectar efectos acumulativos que no pueden ser identificados 

por métodos químicos tradicionales, como lo resaltan Gutiérrez et al. (2016), los convierte en 

una herramienta esencial para la evaluación de la calidad del agua y la gestión sostenible de 

cuerpos hídricos. 
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2.7. Macroinvertebrados bentónicos como bioindicadores 

Los macroinvertebrados bentónicos son organismos que se desarrollan 

principalmente                                en el lecho de cuerpos de agua dulce, como ríos, 

arroyos y lagos (Gharbi et al., 2024). Estos incluyen una variedad amplia de organismos, 

tales como insectos acuáticos, moluscos, crustáceos y anélidos, los cuales mantienen un 

estrecho contacto con los sedimentos en los que habitan (Ríos et al., 2022). Esta posición 

estratégica los                    expone a la acumulación de contaminantes en el fondo, lo que 

los hace particularmente                         sensibles a las variaciones en la calidad del agua, 

convirtiéndolos en bioindicadores clave (Marin, 2018). Al observar los cambios en las 

comunidades de estos organismos, es posible identificar alteraciones en las condiciones 

del entorno, ya que muchas especies son sensibles a la presencia de contaminantes y a 

cambios en factores                             ambientales como la temperatura y los niveles de 

oxígeno (Vasco et al., 2021). 

Dada su sensibilidad, los macroinvertebrados bentónicos resultan esenciales para 

evaluar la calidad del agua, considerando que responden a diferentes formas de 

contaminación, incluyendo metales pesados, residuos orgánicos y productos fitosanitarios 

(Sandoval et al., 2021). Por esta razón, estos organismos reflejan de manera directa los 

efectos de las actividades humanas en los cuerpos de agua (Quesada y Solano, 2020). La 

información que proporciona su presencia, ausencia o abundancia puede indicar la 

magnitud y el tipo de perturbación en un sistema fluvial específico (Solis-Lufí et al., 

2021). Además, su estudio no solo permite evaluar la calidad del agua, sino también la 

condición general del ecosistema (López et  al., 2023). 

Para determinar la calidad del agua a través del estudio de macroinvertebrados 

bentónicos, se emplean diversos índices bióticos que evalúan tanto la composición como la 
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estructura de estas comunidades (Díaz et al., 2020). Entre los más utilizados se encuentran el 

Índice Biótico Andino (ABI) y el Protocolo de Evaluación Visual de Hábitat Fluvial (SVAP), 

herramientas que permiten caracterizar el estado ecológico de los cuerpos de agua (Zambrano, 

2020). En el caso del ABI, este clasifica la calidad del agua en diferentes niveles, desde 

"excelente" hasta "crítico", en función de la tolerancia de los macroinvertebrados a la 

contaminación (Leal et al., 2021). 

Estos índices permiten simplificar el análisis de información compleja y facilitan la 

toma de decisiones en materia de gestión ambiental (Ríos et al., 2022). La sensibilidad de 

los macroinvertebrados a factores como la acumulación de materia orgánica, los niveles de 

acidez o la concentración de sales los convierte en indicadores clave para identificar zonas 

con alta contaminación en los ríos (Gharbi et al., 2024). La ausencia de especies sensibles, 

como algunos efemerópteros y tricópteros, puede ser un claro reflejo del deterioro ambiental 

(Sandoval et al., 2021). Por esta razón, el uso de macroinvertebrados como bioindicadores 

es una herramienta eficaz para localizar áreas afectadas y orientar estrategias de 

recuperación de la calidad del agua (Trama et al., 2020).  

En la gestión sostenible del agua, el empleo de macroinvertebrados bentónicos como 

bioindicadores ofrece ventajas significativas, ya que permite una evaluación detallada de la 

calidad del recurso hídrico y facilita la identificación de fuentes de contaminación dispersa 

(García et al., 2020). Sin embargo, uno de los principales retos es la necesidad de uniformar 

los métodos de muestreo y análisis, especialmente en áreas con variabilidad hidrológica y 

alta diversidad biológica (Córdoba et al., 2020). La combinación de estudios basados en 

macroinvertebrados con herramientas tecnológicas como los sistemas de información 

geográfica (SIG) puede optimizar la planificación y el manejo de los recursos hídricos tanto 

en entornos urbanos como rurales (Vasco et al., 2021). 
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2.8.  Índices bióticos basados en macroinvertebrados 

Los macroinvertebrados acuáticos son esenciales en la evaluación de la calidad del 

agua  debido a su sensibilidad a las condiciones ambientales(Gil et al., 2023). Esta 

característica permite utilizarlos como indicadores fiables del estado de los cuerpos de agua, 

ya que reflejan de forma directa los efectos de la contaminación y los cambios en las 

características físico-químicas del agua (Fustamante y Medina, 2021). En este contexto, se 

han desarrollado distintos índices bióticos que se basan en la tolerancia y diversidad de estos              

organismos para clasificar la calidad de los ecosistemas fluviales (Meneses-Campo et al., 

2019). Entre estos índices, el Índice Andino de Macroinvertebrados Bentónicos (ABI) se 

destaca por haber sido diseñado específicamente para adaptarse a las particularidades de los 

ríos de alta montaña de la región andina (Ponce et al., 2022). 

El desarrollo del Índice Biológico Andino (ABI) responde a la necesidad de 

evaluar de manera adecuada las condiciones singulares de los ríos de montaña, los cuales 

se caracterizan por presentar altitudes elevadas, bajas temperaturas y menores 

concentraciones de oxígeno (Velásquez, 2018). Estos factores influyen en la estructura de 

las comunidades de macroinvertebrados, por lo que el ABI ajusta sus valores de 

sensibilidad según la adaptación de las especies a estas condiciones extremas (Gutiérrez-

Fonseca y Lorion, 2014). Así, el ABI permite obtener una evaluación precisa de la calidad 

del agua en estos entornos específicos, superando las limitaciones de índices globales 

como el BMWP, los cuales no toman en cuenta las particularidades de los ecosistemas 

andinos (Custodio, 2013). Esta adaptación y enfoque específico hacen del ABI una 

herramienta                   sólida para el monitoreo de estos sistemas acuáticos (Cordero, 

2015). 

En cuanto a su metodología, el ABI asigna puntuaciones de sensibilidad a las 
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diferentes familias de macroinvertebrados según su tolerancia a la contaminación 

(Bustamante, 2021). Las familias más sensibles reciben puntuaciones más altas, mientras que 

las familias tolerantes obtienen puntuaciones más bajas (Asueta et al., 2019). La suma de                  

estas puntuaciones permite clasificar la calidad del agua en categorías que van desde buena 

hasta crítica, lo cual facilita la identificación de tramos de ríos con mayor afectación 

(Gutiérrez-Fonseca y Lorion, 2014). Esta metodología ha demostrado ser efectiva para 

evaluar los ríos de alta montaña, al ofrecer una respuesta ajustada a sus características 

ecológicas (Cordero, 2015). 

El Índice Biológico Andino (ABI) no solo permite una evaluación precisa de la 

calidad del agua, sino que también aporta información clave para el diseño de estrategias de 

conservación y recuperación de los ríos en zonas andinas (Díaz, 2024). La identificación de 

áreas vulnerables y de especies indicadoras facilita la implementación de medidas como la 

restauración de la vegetación en las riberas, la reducción de fuentes de contaminación y la 

mejora de los hábitats acuáticos (Ceballos y Quishpe, 2018). Estas iniciativas resultan 

esenciales para proteger la biodiversidad y mantener el equilibrio ecológico en los 

ecosistemas de montaña, que son particularmente sensibles a las alteraciones provocadas por 

la actividad humana (Velásquez, 2018). 

El Índice Andino de Macroinvertebrados Bentónicos (ABI) se ha consolidado como 

una herramienta fundamental para la gestión de los recursos hídricos en la región andina 

(Cordero, 2015). Su enfoque específico y su capacidad para evaluar la calidad del agua de 

manera contextualizada han permitido que el ABI se convierta en un estándar en estudios 

hidrobiológicos y proyectos de conservación en ríos de alta montaña (Ceballos  y Quishpe, 

2018). La precisión del ABI para identificar problemas y su flexibilidad para ajustarse a las 

condiciones locales refuerzan su utilidad en la planificación de estrategias de manejo 

ambiental sostenible (Jáuregui, 2019). 
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CAPÍTULO IV 

MATERIALES Y MÉTODOS 

 

4.1. Equipos, materiales, insumos  

4.1.1. Equipos 

● Multiparámetro HANNA HI98194 

●  GPS Garmian modelo GPSMAP 64  

●  Red tipo D  

● Estereomicroscopio  

● Colorímetro LaMotte modelo SMART3  

● Turbidímetro EXTECH TB400 

4.1.2. Materiales e insumos 

● Alcohol al 80% 

● Pinzas entomológicas 

● Envases de vidrio 

● Cajas Petri 

● Bandeja 

● Guantes de látex 

● Botas 

● Etiquetas 

● Frascos de vidrio boeco 
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4.2. Métodos  

Este estudio se enfoca en el uso de macroinvertebrados acuáticos y parámetros 

fisicoquímicos para evaluar la calidad del agua del río Las Monjas, siendo una investigación 

tanto descriptiva como analítica (Zurita, 2016). La recolección de información en campo se 

enfocó en las condiciones ecológicas del río, con una caracterización detallada de la 

comunidad de macroinvertebrados encontrados en el medio (García  y Endara , 2020). 

Posteriormente, estos organismos fueron clasificados taxonómicamente en el 

laboratorio, lo que permitió determinar el Índice Biológico Andino (ABI) como herramienta 

clave para la evaluación del ecosistema (Martínez et al., 2022). Adicionalmente, se emplearon 

herramientas de Sistemas de Información Geográfica (SIG) para identificar las principales 

fuentes de contaminación, integrando capas de datos geoespaciales y el análisis de un índice 

espectral (Coello y Galárraga, 2002). Por otro lado, la parte descriptiva de la investigación 

incluye una revisión literaria sobre sistemas fluviales urbanos, calidad del agua, colecta e 

identificación de familias de macroinvertebrados, así como las técnicas utilizadas para el 

manejo de un equipo multiparamétrico y la presentación de los datos recolectados in situ 

(Lemus et al., 2022)  

En cuanto a la parte analítica, comprende el análisis de variables físico-químicas como 

la temperatura, pH, oxígeno disuelto, nitratos y fosfatos, junto con la evaluación biológica 

mediante el índice ABI; de la misma manera, se realizó un análisis complementario del 

ecosistema fluvial para interpretar de manera integral los resultados obtenidos (Bendezu y 

Hernández, 2021). 

4.3. Fase de campo 
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4.3.1.  Localización del área de estudio.  

El área de estudio se encuentra en el Distrito Metropolitano de Quito, provincia de Pichincha, 

y pertenece a la cuenca del río Las Monjas, que abarca una superficie de aproximadamente 

17.615 hectáreas distribuidas entre parroquias rurales y urbanas. Entre las parroquias rurales 

se destacan San Antonio de Pichincha, Pomasqui, Calacalí y Nono, mientras que las urbanas 

incluyen Cotocollao, Ponceano, Carcelén, El Condado, Comité del Pueblo, Kennedy, La 

Concepción y Cochapamba. Este río integra la microcuenca del San Antonio, que desemboca 

en el Guayllabamba, siendo parte fundamental del sistema hídrico que atraviesa el norte de 

Quito (Bendezu y Hernández, 2021).  

 La altitud de esta región varía entre 2.400 y 3.000 metros sobre el nivel del mar, lo 

que influye en las características climáticas y ecológicas del área (Larrea, 2018). 

En términos climáticos, la zona presenta un clima templado andino, con temperaturas 

promedio anuales de 16,8 °C y precipitaciones que oscilan entre 800 y 1.200 mm al año, 

concentradas en la temporada lluviosa de octubre a mayo (Comunidad Andina, 2010) 

El uso del suelo en la cuenca es diverso. Las parroquias urbanas, como Cotocollao y 

Ponceano, están altamente urbanizadas con áreas residenciales, comerciales e industriales. Por 

otro lado, las parroquias rurales, como San Antonio de Pichincha y Pomasqui, combinan 

actividades agrícolas tradicionales con un creciente desarrollo urbano (Quilumbaqui, 2017). 

 

4.3.1.1. Descripción de los puntos de estudio. 

 La selección de los seis puntos de muestreo en el río Las Monjas se fundamentó en criterios 

ambientales y logísticos, con el objetivo de representar de manera integral las condiciones 

ecológicas y la calidad del agua a lo largo del tramo estudiado (Mello y  Augusto, 2013). Se 

identificaron áreas con diferentes usos del suelo, abarcando zonas urbanas y rurales, lo que 
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permitió evaluar el impacto de diversas actividades humanas, como la industria y los 

asentamientos residenciales, en las características del río como lo sugieren (Delgado et al., 

2023). Adicionalmente, se priorizaron segmentos próximos a fuentes potenciales de 

contaminación, como descargas de aguas residuales domésticas e industriales, con el 

propósito de analizar su efecto directo sobre las variables físicas, químicas y biológicas del 

agua (Baquerizo et al., 2019). 

Los puntos de muestreo se distribuyeron estratégicamente a lo largo de un gradiente 

que abarca desde las cabeceras del río, donde las condiciones son menos alteradas, hasta las 

zonas aguas abajo, que presentan un mayor impacto acumulativo debido a las actividades 

antrópicas. Asimismo, se consideraron aspectos logísticos clave, como la accesibilidad y 

seguridad de los sitios seleccionados, para facilitar las actividades de colecta y medición en 

campo. Finalmente, se valoró la importancia ecológica y social de las áreas seleccionadas, 

asegurando que los puntos de muestreo reflejen tanto las condiciones ambientales como su 

relevancia para las comunidades locales y la biodiversidad de la cuenca del río Las Monjas. 
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Figura 1. 

Mapa de ubicación de los puntos de estudio 

 

 

Nota. En la Figura 1, se identificaron seis lugares estratégicos para la toma de muestras de 

agua e identificación de macroinvertebrados.  

 

Tabla 1 

Mapa de ubicación de los puntos de estudio  
 

Punto de 

muestreo 

Coordenadas 

UTM 

 X (UTM) Y (UTM) 

1 780674 9991448 

2 780747 9991476 

3 783643 9994313 

4 783981 9995692 

5 783930 9996660 

6 785634 9999543 

Nota. Coordenadas de los puntos de muestreo 
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4.3.2. Evaluación mediante macroinvertebrados acuáticos 

El uso de macroinvertebrados acuáticos como indicadores biológicos permitió realizar 

una evaluación integral de la calidad del agua en río Las Monjas.Este proceso incluyó 

actividades de colecta en campo, manejo de las muestras para su preservación e identificación 

taxonómica en laboratorio, además del análisis de los datos mediante herramientas específicas 

4.3.2.1. Procedimiento de colecta en campo. 

 Para recolectar los macroinvertebrados, se utilizó una red con malla de 500 micrómetros, 

ampliamente recomendada por su eficacia para capturar organismos acuáticos de diversos 

tamaños (Mora y Tamay, 2022). En cada punto de muestreo se delimitaron cuadrantes de un 

metro cuadrado, estratégicamente seleccionados para representar las variaciones del hábitat 

fluvial, realizando la recolección en dos ocasiones con un intervalo de un mes para garantizar 

la validez de los datos y minimizar la influencia de eventos excepcionales, mediante una 

técnica que consistió en remover cuidadosamente los sedimentos y la vegetación dentro de los 

cuadrantes para capturar los organismos presentes, los cuales fueron trasladados a bandejas 

claras, preferiblemente blancas, con el propósito de facilitar su observación inicial (Baquerizo 

et al., 2019). 

4.3.2.2. Clasificación preliminar y manejo de las muestras. 

 El material recolectado fue revisado cuidadosamente en campo para separar 

macroinvertebrados de sedimentos y otros residuos, utilizando pinzas entomológicas para 

extraer los organismos más visibles y conservarlos en recipientes de vidrio con alcohol al 

80%, asegurando su integridad para los análisis posteriores en laboratorio (Pérez et al., 2020). 

4.3.3.  Evaluación de parámetros fisicoquímicos in situ  

Los parámetros físico químicos evaluados fueros los siguientes:  

4.3.3.1. pH. 
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  Para medir el pH con el equipo multiparamétrico HI 98196, se inició con la calibración 

del sensor utilizando soluciones buffer específicas para asegurar la precisión de las 

lecturas. Una vez calibrado, el electrodo fue enjuagado con agua desionizada para evitar 

cualquier contaminación de la muestra. Posteriormente, se sumergió directamente en el 

agua recolectada en campo, asegurándose de que el sensor estuviera completamente 

cubierto. El dispositivo se dejó funcionando hasta que los valores en pantalla se 

estabilizaron, reflejando la medición final del pH de la muestra (Salas-Mercado et al., 

2022) 

4.3.3.2. Oxígeno disuelto.  

La medición del oxígeno disuelto con el multiparamétrico HI 98196 se inició calibrando el 

sensor de acuerdo con el procedimiento indicado en el manual. Antes de sumergir el 

sensor en la muestra, se enjuagó cuidadosamente con agua desionizada para evitar 

interferencias (Gil-González et al., 2023). En el campo, el sensor fue introducido 

directamente en el agua de la muestra, asegurando que no se formaran burbujas alrededor 

de la membrana del sensor. El equipo se dejó funcionar hasta que la lectura en la pantalla 

se estabilizó, mostrando los resultados en mg/L. Los valores obtenidos fueron registrados 

inmediatamente, representando de manera confiable el contenido de oxígeno disuelto en el 

agua según las condiciones del sitio (Paucar et al., 2023). 

4.3.3.3. Temperatura.  

Para medir la temperatura, se utilizó el sensor integrado del HI 98196 siguiendo las 

indicaciones del manual; después de comprobar que el equipo estaba correctamente 

calibrado y de enjuagar el sensor con agua desionizada para eliminar posibles residuos que 

pudieran alterar las lecturas, se sumergió completamente en la muestra de agua, 
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permitiendo que detectara los cambios térmicos, y una vez que la lectura en la pantalla se 

estabilizó, se registró el valor en grados Celsius, asegurando que reflejara con precisión las 

condiciones del sitio de muestreo (Montoya y Naranjo, 2020). 

4.4. Fase de laboratorio   

4.3.4.  Análisis taxonómico en laboratorio 

Las muestras conservadas se trasladaron al laboratorio para su análisis detallado. Los 

organismos fueron examinados uno a uno con ayuda de un estereomicroscopio para 

identificar sus características morfológicas. La identificación se basó en guías especializadas, 

como la compilación de Roldán (1996), que permite clasificar los organismos hasta nivel de 

familia.  

4.3.5. Evaluación fisicoquímica y biológica en laboratorio 

4.3.3.1. Nitratos (NO₃⁻). 

 El análisis de nitratos en las muestras de agua se realizó mediante colorimetría, utilizando 

el reactivo NitraVer 5 Nitrate Reagent Powder Pillow (V-6278) del kit HACH. Este 

compuesto es indicador de posibles fuentes de contaminación, como fertilizantes y 

descargas domésticas. Para el procedimiento, se colocaron 10 ml de muestra en una celda 

de medición, a la cual se añadió el reactivo mencionado. La celda fue cerrada y agitada 

vigorosamente durante un minuto, asegurando la completa disolución del reactivo. 

Posteriormente, la muestra se dejó reposar durante cinco minutos. En el minuto final del 

reposo, se encendió el colorímetro SMART3 (modelo 1910, marca LaMotte), 

configurándolo en la opción "all test" y seleccionando el código "64 Nitrate N – LR". 

Antes de introducir la muestra, se realizó la calibración del equipo utilizando un blanco. 

Finalmente, se verificó que la celda estuviera limpia externamente, se colocó en el equipo 
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y se registraron los valores obtenidos, los cuales fueron integrados al análisis general 

(HACH, 2019). 

4.3.3.2. Fosfatos (PO₄³⁻). 

 El análisis de fosfatos (PO₄³⁻) mediante un colorímetro, se ha utilizad el reactivo V-6285 

con la finalidad de identificar aquellos compuestos asociados a detergentes y residuos 

agrícolas.  En base al protocolo del manual LaMotte, el equipo fue calibrado previamente 

con un blanco para garantizar la precisión de los datos. Posteriormente, se analizaron 20ml 

de muestra.   

Los valores obtenidos reflejan la concentración de fosfatos en el agua, un 

parámetro clave para evaluar procesos de eutrofización y su impacto en el ecosistema del 

río. Este análisis permitió identificar posibles fuentes de nutrientes y su influencia en la 

calidad del agua. 

4.3.3.3. Coliformes fecales.  

El análisis de coliformes fecales se realizó siguiendo el método AFNOR 3M 01/2-09/89C, 

diseñado específicamente para detectar y cuantificar E. coli y coliformes. Se utilizaron 

placas Petrifilm, las cuales están listas para su uso. Con una micropipeta, se dosificó 1 ml 

de la muestra en el centro de la placa, cuidando que no se generaran burbujas durante la 

manipulación. Luego, se cerró cuidadosamente la cubierta y, utilizando un dispersor, se 

distribuyó uniformemente la muestra sobre la superficie de la placa(Lin et al., 2017). 

Las placas se incubaron en condiciones controladas durante 24 a 48 horas en una 

estufa, permitiendo el desarrollo de colonias. Transcurrido este tiempo, se realizó el 

conteo de las colonias formadas, proporcionando datos claros sobre la presencia de 



26 
 

 

coliformes fecales en la muestra analizada. Este procedimiento asegura resultados 

confiables para la evaluación microbiológica del agua (Him et al., 2019) 

4.3.3.4. Turbiedad. 

 Para realizar la medición de turbidez, se comienza con el equipo en estado apagado. 

Luego, se vierten 10 ml de muestra en una celda de vidrio, cuidando que no se formen 

burbujas, y se asegura herméticamente con su tapa. Es importante limpiar y secar la 

superficie externa de la celda para evitar interferencias durante el análisis (Ospina et al., 

2016). Seguidamente, se abre la cámara de medición y se introduce la celda, verificando 

que esté correctamente posicionada antes de cerrar la tapa del compartimento. 

Posteriormente, se enciende el equipo presionando el botón "POWER" y se inicia la 

medición con el botón "TEST". Durante aproximadamente 10 segundos, el dispositivo 

procesará la muestra, tras lo cual mostrará en pantalla el resultado de la turbidez en NTU 

(EXTECH, 2016). 

Tabla 2.Parámetros fisicoquímicos y microbiológicos evaluados. 

Parámetros fisicoquímicos y microbiológicos evaluados. 

Parámetro Análisis Cantidad de muestra Equipo de laboratorio 

T. del agua (°C) In situ 

- 

Multiparámetro marca 

HANNA, modelo HI 

98196 

OD (mg/l) - % de 

saturación 
In situ 

- 

Multiparámetro marca 

HANNA, modelo HI 

98196 

pH In situ 

- 

Multiparámetro marca 

HANNA, modelo HI 

98196 

Nitratos (mg. L-

1) 
Ex situ 

10 ml de blanco y 10 ml con un 

sobre de reactivo para nitratos 

Colorímetro SMART3, 

modelo 1910, marca 

LaMotte 
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Fosfatos (mg. L-

1) 
Ex situ 

10 ml de blanco y 10 ml con un 

sobre de reactivo para fosfatos 

Colorímetro SMART3, 

modelo 1910, marca 

LaMotte 

Turbidez (NTU) Ex situ 

10 ml 

Portable Turbidity Meter 

modelo TB400, marca 

Extech 

Coliformes 

fecales (UFC) 
Ex situ 

1ml 

Placas 3M™ Petrifilm™ 

- Incubadora Thermo 

Fisher Scientific 

Nota. La presente tabla detalla los parámetros in situ y ex situ junto con las cantidades y 

los equipos utilizados para       el análisis. 

 

4.4.  Métodos integrales para la evaluación Ambiental 

4.4.1.  Aplicación del Índice ABI 

El Índice Biológico Andino (ABI) se utilizó como herramienta clave para evaluar la 

calidad del agua en diferentes tramos del río Las Monjas; este índice es adecuado para 

sistemas fluviales situados en regiones altoandinas, ya que el río Las Monjas presenta 

altitudes variables, desde aproximadamente 3.145 metros sobre el nivel del mar en sus zonas 

iniciales, como Las Monjas Bajo, hasta cerca de 1.798 metros en áreas más bajas, como San 

Antonio de Pichincha, es por ello que, estas diferencias altitudinales permiten aplicar el ABI 

de manera representativa, capturando las variaciones ecológicas y ambientales del río 

(Farinango, 2016). 

Para su cálculo, se identificaron los macroinvertebrados recolectados en los puntos de 

muestreo, clasificándolos hasta el nivel de familia. Cada familia recibió una puntuación 

basada en su sensibilidad o tolerancia a la contaminación. Las familias más sensibles a los 

cambios ambientales obtuvieron valores altos (cercanos a 10), mientras que las más 

resistentes recibieron valores bajos (aproximadamente 1). Este sistema de puntuación 

proporciona una visión integral del estado ecológico del río, ya que refleja las condiciones 

ambientales de cada tramo estudiado (Arellano, 2020). 
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La suma de las puntuaciones asignadas a las familias permitió obtener un valor total 

que se comparó con una tabla de categorías predefinidas. Estas categorías, que van desde 

"muy buena" hasta "pésima", describen la calidad del agua del ecosistema (tabla 1). Este 

análisis identificó tramos del río que requieren atención prioritaria debido a su deterioro. 

Finalmente, las tablas utilizadas para las puntuaciones de calidad del agua están incluidas en 

el anexo 3 de este documento (Romero Gonzáles, 2017). 

Tabla 3. Categoría del estado de un río según puntuaciones del índice ABI. 

Categoría del estado de un río según puntuaciones del índice ABI. 

Categoría Puntuación 

Muy Bueno > 96 

Bueno 59-96 

Moderado 35-58 

Malo 14-34 

Pésimo < 14 

Nota. Tomado de Navarrete, 2020 

4.4.2. Aplicación del índice SVAP (Stream Visual Assessment Protocol)  

La aplicación del protocolo Stream Visual Assessment Protocol (SVAP) permitió 

evaluar el estado físico del hábitat en los tramos del río Las Monjas, siendo una 

metodología diseñada para ríos pequeños y medianos que facilita la valoración rápida de 

las condiciones ecológicas mediante observaciones directas y asignación de puntajes a 

diferentes parámetros, con el objetivo de identificar áreas críticas que demanden medidas 

urgentes de conservación o restauración(García y Leticia, 2019). 

4.4.2.1. Selección de los tramos evaluados. 
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 Los tramos evaluados del río Las Monjas fueron definidos con base en los puntos 

de muestreo previamente establecidos, seleccionando aquellos que reflejaran diversidad en 

condiciones físicas y ecológicas como la cobertura vegetal ribereña, áreas expuestas al sol 

y sectores con signos de erosión o acumulación de sedimentos, priorizando además su 

accesibilidad y su representatividad de los hábitats presentes en la cuenca(Galindo-Leva et 

al., 2012). 

4.4.2.2. Parámetros evaluados en el campo. 

 García y Leticia (2019) mencionan que el protocolo SVAP emplea un conjunto de 

15 parámetros que evalúan varios aspectos clave del hábitat fluvial, asignando un puntaje 

de 1 a 10 para cada uno, este se lo puede ver a detalle en el anexo 4. Los parámetros 

incluyen: 

A. Calidad visual del agua. 

B. Presencia y acumulación de sedimentos. 

C. Estado y cobertura de la vegetación ribereña. 

D. Sombra proporcionada al cauce. 

E. Existencia de pozas naturales. 

F. Integridad del cauce y sus bordes. 

G. Alteraciones en el flujo hidrológico. 

H. Disponibilidad de refugio para peces y macroinvertebrados. 

I. Estabilidad estructural de las orillas. 

J. Barreras que impidan el movimiento de peces. 

K. Presencia de desechos sólidos, estiércol o restos orgánicos. 
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Escurra (2017)  establece que, cada parámetro fue evaluado por dos personas, 

quienes realizaron observaciones directas en los tramos seleccionados, asignando los 

puntajes de manera independiente y posteriormente consolidando los resultados. Este 

enfoque permitió una valoración confiable y precisa de las condiciones del hábitat. 

4.4.2.3. Interpretación de los resultados del índice SVAP.  

En el estudio realizado por Pumasupa Banda et al. (2021) indican que, el puntaje 

total obtenido tras sumar los valores asignados a los parámetros permitió clasificar los 

tramos evaluados en categorías de calidad ecológica, que van desde óptima hasta 

deficiente. Este análisis ayudó a identificar áreas prioritarias para la restauración y 

aquellas que presentan condiciones favorables para la conservación. Además, los datos 

recopilados fueron registrados junto con observaciones cualitativas, lo que permitió 

contextualizar mejor los resultados obtenidos. 

Los resultados de esta evaluación se documentaron en anexos, acompañados de 

fotografías que evidencian las condiciones observadas. Este proceso fue fundamental para 

generar información útil que respalde las propuestas de manejo y conservación de los 

recursos hídricos en la cuenca del río Las Monjas. 

4.4.3. Recolección de datos geoespaciales 

La recopilación de información geoespacial se realizó mediante el uso de diversas 

fuentes, como imágenes satelitales de alta resolución, datos topográficos y registros del 

catastro urbano del Distrito Metropolitano de Quito; con el apoyo de un GPS, se 

georreferenciaron los puntos de muestreo, lo que permitió determinar su ubicación exacta 

dentro de la cuenca y registrar coordenadas de posibles fuentes de contaminación, 
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incluyendo descargas de aguas residuales y vertederos cercanos al río, integrando esta 

información en el análisis espacial (Criollo et al., 2015). 

4.4.3.1. Identificación de fuentes de contaminación puntuales. 

 Utilizando la información georreferenciada junto con observaciones directas en campo, se 

identificaron sitios específicos que contribuyen a la contaminación del río Las Monjas, 

destacando descargas de aguas residuales provenientes de zonas urbanas, vertidos 

industriales localizados y acumulaciones de residuos sólidos cercanas al cauce, los cuales 

fueron evaluados según su impacto potencial en la calidad del agua y el ecosistema fluvial, 

priorizando las áreas que requieren acciones inmediatas (Moreno Ibarra, 2008). 

4.5. Propuesta de estrategias para la conservación y restauración  

4.5.1.  Identificación de prioridades  

Las prioridades fueron definidas considerando las áreas críticas detectadas en el 

análisis ambiental, los resultados de las encuestas y las observaciones de campo. Entre las 

principales acciones propuestas se incluyen la mitigación de fuentes puntuales de 

contaminación, la reforestación en áreas vulnerables a la erosión, y la sensibilización 

comunitaria sobre la importancia del cuidado del río (Alvarado y Otero, 2017). 

4.7.1.1. Validación con datos obtenidos. 

 Las estrategias propuestas se validaron utilizando los datos generados durante la 

investigación, asegurando que las acciones sean viables y estén respaldadas por evidencia 

científica y social. Los mapas generados, los resultados de las encuestas y los análisis de 

calidad del agua fueron integrados para priorizar las intervenciones en las zonas con 

mayor impacto potencial (Sabogal, 2018). Esta validación permite garantizar que las 



32 
 

 

estrategias sean efectivas y alineadas con las necesidades de la cuenca y sus comunidades 

(Posada, 2018). 
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CAPÍTULO V 

RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

5.1. Evaluación de la calidad del agua con bioindicadores. 

El índice ABI (Andean Biotic Index) es una herramienta utilizada para evaluar la 

calidad del agua en sistemas fluviales a través de la identificación y clasificación de 

macroinvertebrados acuáticos. Este índice permite determinar el estado ecológico de un 

cuerpo de agua mediante la sensibilidad de las comunidades biológicas a factores de 

contaminación. En el caso del río Las Monjas, su aplicación resultó fundamental para 

caracterizar los impactos derivados de actividades humanas como descargas de aguas 

residuales y urbanización. A continuación, se presenta los taxones (Tabla 4) encontrados y las 

puntuaciones del índice ABI obtenidas en diferentes puntos de muestreo (Tabla 5), su 

comparación con estudios similares y la interpretación de los resultados obtenidos. 

Tabla 4. 

Listado de macroinvertebrados bentónicos registrados en los puntos de estudio 

ORDEN FAMILIA P1 P2 P3 P4 P5 P6 

GASTEROPODA Lymnaeidae 5 - - - - - 

HETEROPTERA Veliidae - 5 - - - - 

 Ptilodactylidae 6 - - - - 2 

COLEOPTERA Dryopidae - 10 - - - - 

 Hydranidae - - - 4 - - 

 Dytiscidae - - - 4 3  

DIPTERA Chironomidae 20 36 32 83 79 71 

 Syrphidae - - - - 1 3 

 Tipulidae - - 2 - - - 

HEMIPTERA Veliidae - - - - - - 

LEPIDOTERA Pyralidae - - 4 - - - 

OLIGOCHAETA No definida 32 48 53 48 64 59 

TOTAL   63 99 91 139 147 135 
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Durante el estudio, se identificaron 7 órdenes y 10 familias de macroinvertebrados 

acuáticos, con un total de 619 individuos distribuidos en seis estaciones de muestreo. La 

mayor abundancia se registró en la estación P6 (135 individuos), seguida de P5 (147) y P4 

(139). La estación con menor cantidad fue P1 (63), mientras que P2 y P3 contabilizaron 99 y 

113 individuos, respectivamente. Estas diferencias podrían estar vinculadas a variaciones en 

las condiciones ambientales locales, como la calidad del sustrato, la disponibilidad de refugio 

y la vegetación ribereña, además de posibles fuentes de contaminación. Estudios previos han 

demostrado que la alteración del hábitat y la contaminación influyen significativamente en la 

abundancia de macroinvertebrados en ríos urbanos (Gutiérrez et al., 2021). 

El orden Diptera predominó con 288 individuos, principalmente de la familia 

Chironomidae (283). Le siguieron Oligochaeta (195 individuos) y Coleoptera (22), 

distribuidos en las familias Dryopidae (10), Hydrophilidae (4) y Dytiscidae (8). Otros órdenes 

identificados fueron Heteroptera (8 individuos), Lepidoptera (4) y Gastropoda (5, familia 

Lymnaeidae). La dominancia de Diptera, particularmente Chironomidae, coincide con lo 

señalado por Ríos-Touma et al. (2011), quienes los asocian a ambientes con baja calidad de 

agua, alta carga orgánica y bajos niveles de oxígeno, condiciones comunes en ríos urbanos. 

La baja representación de órdenes como Hemiptera (3) y Lepidoptera (4) podría estar 

relacionada con la pérdida de vegetación ribereña y la acumulación de escombros, lo que 

afecta la disponibilidad de refugios y alimento. Villada-Bedoya et al. (2022) explican que la 

ausencia de vegetación limita el ingreso de materia orgánica, perjudicando la diversidad y 

abundancia de grupos sensibles. 
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5.1.1. Abundancia de Macroinvertebrados 

 

En el río Las Monjas, se cuantificó el número de individuos por familia de 

macroinvertebrados en las vertientes analizadas, revelando variaciones asociadas a los niveles 

de contaminación y condiciones locales. Estos resultados destacan el impacto de descargas 

residuales y erosión, proporcionando datos clave para evaluar la calidad ecológica del río y 

proponer medidas de conservación (Piñón Flores et al., 2014). 

 

Figura 2. 

Valores del índice ABI en las seis estaciones de monitoreo 

 

Nota. Valores del índice ABI en las seis estaciones de monitoreo, estimado para época seca y 

época de lluvia.  

 

Durante el análisis de los resultados del Índice Biológico Andino (ABI), se observó 

que los valores obtenidos en las seis estaciones de muestreo oscilaron entre 3 y 12 puntos, 

tanto en la época seca como en la lluviosa. Según la tabla de clasificación, estos valores 

colocan la calidad del agua en la categoría de "Pésima", lo que indica un estado ecológico 

crítico en el río Las Monjas. Esta uniformidad en los resultados a lo largo de las estaciones y 

temporadas sugiere una afectación constante por factores antropogénicos, como descargas 
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domésticas e industriales, que impactan negativamente la integridad ecológica del ecosistema 

acuático (Acosta et al., 2009). 

La baja calidad del agua, reflejada en los resultados del índice ABI, puede estar 

relacionada con la presencia de altos niveles de contaminación orgánica, provenientes de 

descargas de aguas residuales, y una alteración de las condiciones naturales del hábitat. La 

dominancia de familias como Chironomidae y Oligochaeta, ampliamente reconocidas por su 

tolerancia a la contaminación, confirma esta situación. Roldán-Pérez (2016) señala que estas 

familias prosperan en ambientes con alta carga orgánica y bajos niveles de oxígeno disuelto, 

condiciones comunes en ecosistemas fluviales severamente impactados. 

Aunque en principio podría esperarse una mejora en la calidad del agua durante la 

época lluviosa debido al efecto de dilución, los valores bajos del índice ABI se mantuvieron 

en ambas temporadas. Este fenómeno puede explicarse por el incremento de la escorrentía, 

que transporta materiales orgánicos e inorgánicos desde áreas urbanas y agrícolas hacia el 

cauce del río. Meneses et al. (2019), reportaron un fenómeno similar en el río Yasipán, donde 

las lluvias incrementaron el arrastre de sedimentos y nutrientes, perpetuando la baja calidad 

ecológica del agua. 

En cuanto a la comparación entre estaciones, las estaciones P2 y P3 presentaron 

valores ligeramente superiores dentro del rango de calidad "Pésima", con puntuaciones de 12 

y 13, respectivamente. Esto podría estar relacionado con una menor influencia directa de 

fuentes de contaminación o con condiciones ambientales menos alteradas. En contraste, las 

estaciones P5 y P6 registraron los valores más bajos (6 y 8 puntos, respectivamente), lo que 

refleja por su ubicación cercana a fuentes de contaminación directa y áreas con menor 

cobertura vegetal ribereña. 
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Estudios previos realizados en los ríos Tota y Bogotá también han reportado una 

calidad ecológica crítica, con una comunidad de macroinvertebrados dominada por 

organismos tolerantes y una ausencia significativa de especies sensibles. Salcedo y Yalta 

(2013) subrayan que esta situación es característica de ríos impactados por actividades 

humanas, donde las descargas de aguas residuales y la alteración del hábitat limitan la 

biodiversidad y reducen la capacidad del ecosistema para sostener una comunidad biológica 

equilibrada. 

 

Figura 3. 

Abundancia de macroinvertebrados en el punto 1 

 

Los resultados obtenidos en el río Las Monjas muestran variaciones notables en la 

abundancia de macroinvertebrados entre las épocas seca y lluviosa. Oligochaeta, que 

representó el 38,5% en la época seca, disminuyó a 24,5% en la lluviosa, lo que indica su 

capacidad para sobrevivir en ambientes con alta carga orgánica, comunes en ecosistemas 

impactados por la actividad humana. De manera similar, Chironomidae mostró una reducción 

en su abundancia, pasando de 23,1% en la estación seca a 17,5% en la lluviosa. Esto podría 
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estar relacionado con la oxigenación del agua y el aumento de sedimentos en el cauce del río 

durante la temporada de lluvias. 

En otros estudios, como en el río Tárcoles de Costa Rica, también se observó una 

dominancia de Chironomidae y Oligochaeta, especialmente en la época seca, lo que refleja la 

adaptación de estas especies a condiciones degradadas del agua (Calderón, Rodríguez, y 

Rodríguez, 2021). En el caso del río Grande de Argentina, Medina y Paggi (2004) reportaron 

una mayor abundancia de Chironomidae en tramos no regulados, lo que subraya la 

adaptabilidad de esta especie a condiciones de baja calidad del agua. 

La presencia dominante de Oligochaeta y Chironomidae en el río Las Monjas resalta 

que el ecosistema fluvial está expuesto a presiones ambientales que favorecen a organismos 

tolerantes a la contaminación. Según Marchese y Paggi (2004), tanto los oligoquetos como los 

quironómidos son conocidos por su capacidad para prosperar en hábitats impactados, y su 

prevalencia es indicativa de un ambiente deteriorado. 

Por otro lado, grupos como Lymnaeidae y Prilodactylidae mostraron una baja 

abundancia en ambos periodos, con valores inferiores al 7,7%. Esta baja presencia podría ser 

una señal de su menor tolerancia a la contaminación y a la falta de hábitats adecuados para su 

desarrollo. Investigaciones en el río Gaira, Colombia, muestran que la diversidad de 

Chironomidae está influenciada por factores ambientales como los gradientes altitudinales, lo 

que podría explicar variaciones en su distribución en diferentes ríos (Montaño-Campaz et al., 

2023). 

Además, estudios realizados en ríos altoandinos de Bolivia, como los de Moya et al. 

(2009), han demostrado que la estacionalidad es un factor clave en la estructura de las 

comunidades de macroinvertebrados, con notables variaciones entre las épocas seca y 

lluviosa. Este patrón estacional también fue evidente en el río Las Monjas, donde la 
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abundancia de diferentes grupos de macroinvertebrados se vio afectada por las condiciones 

ambientales cambiantes a lo largo del año. 

Las variaciones estacionales en la abundancia de macroinvertebrados en el río Las 

Monjas reflejan la influencia tanto de las condiciones naturales como de las presiones 

antropogénicas.  

Figura 4. 

Abundancia de macroinvertebrados por familia del punto 2 

 

Los resultados obtenidos en el río Las Monjas muestran diferencias estacionales en la 

abundancia de macroinvertebrados. Oligochaeta, que representó el 35,35% en la época seca, 

disminuyó a 13,13% en la lluviosa, lo que sugiere su adaptación a condiciones de alta carga 

orgánica, como reportado por Ferrington (2008), quien señala que Oligochaeta es 

comúnmente encontrado en ambientes con alta contaminación orgánica. Chironomidae 

mostró una disminución de 9,09% en la seca a 27,27% en la lluviosa, lo que refleja su 

capacidad para tolerar variaciones en la calidad del agua, especialmente en lo que respecta a 

oxigenación y sedimentos, características que son indicativas de contaminación, como se 

mencionó en estudios de Strayer (2008). 

En cuanto a los grupos más sensibles, Veliidae estuvo ausente en la época lluviosa, y 

Dryopidae disminuyó de 7,07% en la seca a 3,53% en la lluviosa. Este patrón sugiere que son 

más vulnerables a las alteraciones del hábitat, lo cual ha sido documentado por Harding et al. 
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(2002), quienes encontraron que estos grupos disminuyen en áreas con alta perturbación 

ambiental. 

 

Figura 5. 

Abundancia de macroinvertebrados por familia del punto 3 

 

Los resultados obtenidos en el punto 3 del río Las Monjas muestran que Oligochaeta y 

Chironomidae son los grupos más dominantes, con abundancias de 59,72% y 55,56% en la 

época seca, respectivamente, y 55,56% y 38,89% en la lluviosa. Este patrón resalta la 

capacidad de estos grupos para adaptarse a ambientes con alta carga orgánica y baja calidad 

del agua, características comunes en ecosistemas impactados. Diversos estudios han 

documentado la tolerancia de Oligochaeta y Chironomidae a condiciones de alta 

contaminación y bajos niveles de oxígeno disuelto, y ambos grupos son conocidos por ser 

indicadores biológicos de la calidad del agua en cuerpos de agua contaminados (Canhoto et 

al., 2016; Wiberg-Larsen, 2018). 

Por otro lado, Pyralidae y Tripulidae presentan abundancias considerablemente 

menores, con valores de 4,17% a 5,56% para Pyralidae y la ausencia de Tripulidae en la época 

lluviosa. Estas bajas representaciones podrían indicar una mayor sensibilidad de estos grupos 
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a la alteración del hábitat y la contaminación. La ausencia de Tripulidae en la época lluviosa 

puede estar relacionada con el arrastre de sedimentos y la alteración de las condiciones 

ambientales, lo que se ha documentado en otros estudios sobre la vulnerabilidad de estos 

grupos a las perturbaciones ambientales (Cardoso et al., 2017; Silva et al., 2020). 

Figura 6. 

Abundancia de macroinvertebrados en el punto 4 

 

 

La notable dominancia de Chironomidae durante la época lluviosa (61,67%) en comparación 

con la seca (8,91%) sugiere una alta tolerancia de estos organismos a condiciones de mayor 

turbidez y contaminación, características comunes durante los periodos de lluvia. Este patrón 

es consistente con estudios previos que han señalado que los Chironomidae son indicadores 

biológicos efectivos de la calidad del agua, ya que su presencia y abundancia reflejan 

variaciones en las condiciones ecológicas de los hábitats acuáticos (Serra et al., 2017) 

Por otro lado, la mayor abundancia de Oligochaeta en la época seca (34,17%), disminuyendo 

a un 6,93% en la lluviosa, sugiere que estas condiciones no favorecen su desarrollo. Heino et 

al. (2015) han señalado que los Oligochaeta suelen preferir ambientes con menor alteración 

hidrológica y menor arrastre de material particulado, siendo más vulnerables a los cambios 

bruscos del hábitat provocados por el incremento de la escorrentía  
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En cuanto a Hydridae y Dytiscidae, su representación es baja en ambas épocas, con valores 

menores al 3%. Esta baja abundancia podría estar asociada a una menor tolerancia a la 

degradación del hábitat y las alteraciones hidrológicas. Pallarés et al. (2020) han identificado 

a las especies de Dytiscidae como vulnerables debido a su alta especificidad de hábitat y 

poblaciones localizadas, lo que las hace sensibles a cambios en la calidad del agua y la 

estructura del hábitat. 

Figura 7. 

Abundancia de macroinvertebrados por familia del punto 5 

 

 

Los resultados destacan la influencia de las condiciones estacionales en los 

macroinvertebrados. Chironomidae, dominante en la época lluviosa (53,13%), refleja su 

tolerancia a ambientes con alta turbidez y contaminación, como lo respalda (Marchamalo et 

al., 2018). Oligochaeta, con mayor abundancia en la época seca (44,53%), evidencia su 

preferencia por condiciones estables y menos perturbadas, coincidiendo con lo señalado por 

Varadinova et al. (2022). 

Por otro lado, las bajas abundancias de Syrphidae y Dytiscidae, especialmente en la época 

lluviosa, sugieren una alta sensibilidad a alteraciones ambientales. Tropek et al. (2016) 
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destacan que Syrphidae es indicador de hábitats conservados, mientras que Atanacković* et 

al. (2020) señala que Dytiscidae depende de microhábitats acuáticos poco alterados. 

 

Figura 8. 

Abundancia de macroinvertebrados por familia del punto 6 

 

Los resultados del punto 6 destacan la influencia de las condiciones ambientales 

estacionales en la distribución de macroinvertebrados. Chironomidae, con una abundancia del 

57,26% en la época lluviosa y solo un 4,00% en la seca, refleja su capacidad de adaptarse a 

condiciones adversas, como alta turbidez y contaminación. Serra et al. (2017) señalan que este 

grupo prospera en ambientes impactados debido a su tolerancia a bajos niveles de oxígeno y a 

la acumulación de materia orgánica. 

En contraste, Oligochaeta, con una representación del 39,32% en la época seca, 

confirma su preferencia por hábitats estables. Atanacković et al. (2023) destacan que estos 

organismos dependen de condiciones menos dinámicas y de una mayor disponibilidad de 

sustratos orgánicos, características propias de los periodos de bajo caudal. 

Los grupos Ptilodactylidae y Syrphidae, con valores inferiores al 2%, indican una 

sensibilidad elevada a las alteraciones del hábitat. La ausencia de Ptilodactylidae en la época 
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lluviosa puede atribuirse al impacto de los flujos turbulentos en los microhábitats, como 

señalan Moretto et al. (2013). Por su parte, Syrphidae, con un máximo de 1,71% en la época 

seca, refleja su afinidad por ecosistemas menos perturbados, según Thompson y Rotheray 

(2016). 

5.2.  Índice SVAP 

La evaluación del ecosistema del río Las Monjas se realizó en seis puntos utilizando el 

índice SVAP, considerando 15 parámetros clave. Para cada parámetro se realizaron dos 

valoraciones y se calculó un promedio, obteniendo resultados representativos de las 

condiciones ambientales en cada punto. Estos datos permiten caracterizar el estado del 

ecosistema y plantear medidas de conservación.  

Tabla 5. 

Índice SVAP por vertientes 

SVAP: Protocolo para la evaluación rápida de ríos y quebradas 

Puntaje Métrico 

Parámetro Punto 1 Punto2 Punto 3 Punto 4 Punto 5 Punto 6 

A 7 7 3 1 1 1 

B 7 5 5 3 3 1 

C 3 4 7 1 1 1 

D 3 3 2 1 1 1 

E 3 7 3 3 1 3 

F 3 3 7 3 1 3 

G 10 7 10 7 7 7 

H 7 5 7 3 1 3 

I 3 10 3 3 3 3 

J 10 10 10 10 10 10 

K 10 7 10 3 1 3 

L 1 1 1 1 1 1 

M 10 7 10 3 3 3 

N 10 10 10 1 1 1 

O 7 7 7 3 1 1 

Suma 94 93 95 46 36 42 

Dividido en 

15 
6,27 6,20 6,33 3,07 2,40 2,80 

 



45 
 

 

El análisis realizado utilizando el Índice SVAP en seis puntos de muestreo muestra 

diferencias significativas en la calidad ambiental de los ecosistemas acuáticos, especialmente 

entre los puntos iniciales (1, 2 y 3) y finales (4, 5 y 6). Este patrón de deterioro progresivo, 

asociado a factores como la contaminación, la deforestación y la acumulación de desechos 

sólidos, es consistente con investigaciones previas. Por ejemplo, Pazos (2021) reportó un 

empeoramiento de la calidad del agua en ríos cercanos a zonas urbanas debido al vertido de 

aguas residuales y residuos sólidos. La acumulación de sedimentos en los lechos fluviales, 

resultado de la deforestación y la actividad humana, tiene efectos perjudiciales en la 

biodiversidad acuática. Según un estudio publicado en PLOS ONE, los sedimentos 

depositados en el lecho de los ríos alteran las características ecológicas del hábitat fluvial y 

empobrecen las comunidades biológicas en todos sus aspectos (Prat et al., 2019). 

El impacto de la actividad humana también se ha observado en otras regiones. Se ha 

señalado que la agricultura y la expansión urbana en la región amazónica contribuyen a altos 

niveles de nitratos y fosfatos, favoreciendo la eutrofización de los ríos y afectando la calidad 

del agua (Galindo et al., 2014). Sin embargo, estudios como el de Galeano-Rendón & Mancera-

Rodríguez (2018) indican que las zonas menos intervenidas mantienen mejor calidad del agua, 

subrayando la importancia de la conservación de los ecosistemas acuáticos no alterados.  

Parámetro A: Apariencia del agua 

Los resultados indican una clara diferencia en la calidad visual del agua entre los 

puntos evaluados, reflejando el impacto de factores locales sobre la turbidez. La alta claridad 

en los puntos 1, 2 y 3 (valores de 7) se asocia a áreas con menor influencia antropogénica, lo 

que coincide con estudios que señalan cómo la vegetación riparia contribuye a la retención de 

sedimentos y a la estabilidad de las márgenes fluviales (Cumberlidge, 2014). En contraste, los 

valores bajos de los puntos 4, 5 y 6 (3, 1, 1) evidencian la carga de sedimentos y 
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contaminantes orgánicos, frecuentemente relacionados con actividades humanas como 

descargas domésticas y erosión del suelo, como lo reportaron Bendary et al. (2023) al evaluar 

cuerpos de agua impactados en zonas urbanas y agrícolas.  

Parámetro B: Sedimentos 

Los resultados muestran una estabilidad del sustrato en los puntos 1 y 2, con valores 

de 7 y 5, respectivamente, lo que podría estar relacionado con una adecuada cobertura vegetal 

y un manejo sostenible de las márgenes fluviales. Este patrón es consistente con lo señalado 

por González-Osorio et al. (2022), quienes destacan el papel de la vegetación riparia en la 

reducción de la erosión y la estabilización del sustrato. En contraste, los valores críticos en los 

puntos 4, 5 y 6 (3, 1, 1) indican un proceso avanzado de acumulación de sedimentos, 

atribuible a la erosión acelerada y la falta de cobertura vegetal en las áreas aledañas. Botero-

Álvarez et al. (2020) señalan que la deforestación y las actividades antropogénicas 

intensifican la pérdida de suelo, aumentando la sedimentación en los cauces y afectando la 

estabilidad ecológica del sistema fluvial. 

Parámetro C: Zona ribereña 

Los puntos 1, 2 y 3 presentan valores moderados (3 y 4), indicando la presencia 

limitada de vegetación ribereña que, aunque parcial, contribuye a mitigar la erosión y la 

sedimentación, como lo indica Wohl et al. (2015). En contraste, los puntos 4, 5 y 6 (valor 1) 

reflejan la pérdida total de cobertura vegetal, lo que incrementa la vulnerabilidad del 

ecosistema a la degradación del suelo y la acumulación de sedimentos, consistente con los 

hallazgos de Wang et al. (2021), quienes destacan la influencia de la deforestación ribereña en 

la dinámica sedimentaria y la calidad del agua. 
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Parámetro D: Cobertura boscosa 

La cobertura boscosa limitada en los puntos 1, 2 y 3 (valor 3) permite una 

funcionalidad básica en la retención de sedimentos y filtración de contaminantes. No obstante, 

su ausencia en los puntos 4, 5 y 6 (valor 1) agrava la erosión y reduce la capacidad del 

ecosistema para sostener la biodiversidad. Dalu et al. (2019) destacan que la pérdida de 

vegetación riparia incrementa la sedimentación y afecta negativamente la calidad del agua, 

mientras que Cordeiro et al. (2020)) evidencian que los ecosistemas con baja cobertura 

boscosa son más vulnerables a procesos de degradación hídrica. 

Parámetro E: Pozas 

Los valores constantes (3) en todos los puntos reflejan la presencia de pozas con 

condiciones mínimas aceptables, aunque su funcionalidad está en riesgo debido a la 

contaminación y acumulación de sedimentos en los puntos finales. Wohl y Scott (2017) 

destacan que los sedimentos acumulados en pozas afectan negativamente la calidad del 

hábitat al reducir el oxígeno disponible y alterar las condiciones para las especies acuáticas. 

Asimismo, Fassoni-Andrade y Paiva (2019) indican que, la contaminación difusa puede 

comprometer los servicios ecosistémicos de estas estructuras, limitando su capacidad para 

filtrar contaminantes y sostener biodiversidad. 

Parámetro F: Condición del cauce 

La estabilidad del cauce, reflejada en valores uniformes de 3, sugiere un estado 

estructural aceptable. Sin embargo, la falta de vegetación ribereña y cobertura boscosa podría 

estar influyendo indirectamente en la calidad del ecosistema fluvial. Según Weissteiner et al. 

(2013), la ausencia de estabilidad en las áreas ribereñas incrementa la vulnerabilidad del 

cauce a procesos erosivos y sedimentación. Además, Mwasenga y Mjemah (2023) señalan 
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que una cobertura ribereña limitada reduce la capacidad del sistema para mitigar impactos 

externos, afectando la calidad del agua y la biodiversidad. 

Parámetro G: Alteración hidrológica 

Los valores descendentes en los puntos 1, 2 y 3 (7, 5, 3) indican una alteración 

hidrológica progresiva, mientras que los puntos 4, 5 y 6 (1) reflejan alteraciones severas 

asociadas a desvíos o represamientos. Estas intervenciones modifican los flujos naturales y 

reducen la calidad del ecosistema fluvial, como reportan Mallen-Cooper y Zampatti (2020). 

agregan que los cambios hidrológicos artificiales afectan la biodiversidad y agravan la 

degradación del hábitat. 

Parámetro H: Estabilidad de la orilla 

La estabilidad alta de las orillas en los puntos 1, 2 y 3 (valor 7) reduce el riesgo de 

erosión, posiblemente debido a condiciones favorables y menor impacto humano. En los 

puntos 4, 5 y 6 (valor 3), la pérdida de estabilidad está relacionada con la ausencia de 

vegetación y actividades humanas. Yi et al. (2022) destacan que la deforestación ribereña 

incrementa la vulnerabilidad de las orillas a procesos erosivos. Asimismo, Cordeiro et al. 

(2020) reportan que la presión antropogénica altera la estructura del suelo en zonas fluviales, 

disminuyendo su capacidad para resistir el impacto del flujo hídrico. 

Parámetro I: Barrera al movimiento de peces 

Los valores constantes de 3 indican una barrera moderada al movimiento de peces, lo 

que limita parcialmente la conectividad del ecosistema. Sutton et al. (2023) señalan que estas 

barreras afectan los ciclos reproductivos y el acceso a recursos esenciales, mientras que 

Jumani et al. (2022) destacan que incluso obstrucciones moderadas reducen la diversidad 

genética y la resiliencia de las comunidades acuáticas. Esto evidencia que, aunque el sistema 
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mantenga cierta conectividad, factores como la calidad del agua y la pérdida de hábitats 

agravan su impacto. 

Parámetro J: Presión de pesca 

Los valores máximos (10) en todos los puntos reflejan una presión de pesca mínima, 

indicando que esta actividad no es un factor significativo en la degradación del ecosistema. 

Este patrón coincide con los hallazgos de Kattel (2022), quien reporta que ecosistemas con 

baja actividad pesquera suelen mostrar una mayor estabilidad en las comunidades acuáticas. 

No obstante, Sánchez Torres et al. (2022) sugieren que, aunque la pesca sea limitada, otros 

factores antropogénicos, como la contaminación y la alteración de hábitats, pueden tener un 

impacto más relevante en la calidad del ecosistema.  

Parámetro K: Presencia de desechos sólidos 

Los valores moderados (7) en los puntos 1, 2 y 3 indican una acumulación controlada 

de desechos sólidos, lo que sugiere un manejo parcial de residuos en estas áreas. En contraste, 

los valores de 3 en los puntos 4, 5 y 6 reflejan un incremento significativo de basura, 

afectando negativamente la calidad del agua y la biodiversidad. Según Kaza et al. (2018), la 

acumulación de residuos sólidos en los sistemas fluviales incrementa la contaminación 

química y física, reduciendo la funcionalidad del ecosistema. Además, Patra et al. (2021) 

destacan que la presencia de basura en los ríos puede alterar los hábitats acuáticos y 

comprometer los procesos ecológicos esenciales. 

Parámetro L: Refugio para peces 

Los valores de 7 en los puntos 1, 2 y 3 evidencian una disponibilidad aceptable de 

refugios para peces, lo que favorece la biodiversidad acuática. En contraste, los valores de 3 

en los puntos 4, 5 y 6 indican una pérdida significativa de hábitats esenciales. Shao et al. 

(2019) destacan que la reducción de refugios limita la diversidad y estabilidad de las 
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comunidades de peces. Asimismo, Jaureguizar et al. (2016) señalan que la degradación del 

hábitat compromete la capacidad del ecosistema para sostener la fauna acuática frente a 

presiones externas. 

Parámetro M: Refugio para insectos 

Los valores bajos (1) en todos los puntos reflejan una disponibilidad limitada de refugios para 

insectos, lo que puede estar relacionado con la degradación del hábitat y la falta de vegetación 

ribereña y acuática. Según Shao et al. (2019) la pérdida de vegetación afecta directamente la 

disponibilidad de microhábitats esenciales para los insectos acuáticos, comprometiendo su 

diversidad y funcionalidad dentro del ecosistema. 

Parámetro N: Aumento de nutrientes 

Los valores constantes de 10 indican niveles bajos de nutrientes en todos los puntos, 

descartando un problema significativo de eutrofización en el sistema. Esto sugiere que las 

actividades humanas en la cuenca tienen un impacto limitado en la carga de nutrientes del 

agua. Salazar et al. (2018) destacan que sistemas con bajo aporte de nutrientes tienden a 

mostrar una mayor estabilidad ecológica y menor riesgo de degradación biológica. 

Parámetro O: Presencia de estiércol 

La presencia moderada de estiércol en los puntos 1, 2 y 3 (valor 7) podría asociarse 

con actividades dispersas o de bajo impacto. Sin embargo, los valores bajos en los puntos 4, 5 

y 6 (valor 1) indican un aumento considerable, posiblemente relacionado con actividades 

agrícolas intensivas en áreas cercanas. Según Sánchez Torres et al. (2022), la acumulación de 

estiércol en zonas fluviales puede incrementar la contaminación orgánica, afectando la calidad 

del agua y los procesos ecológicos. 

5.3. Parámetros físico químicos 
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Los parámetros fisicoquímicos analizados incluyeron temperatura, pH, conductividad 

eléctrica y oxígeno disuelto, medidos in situ durante la colecta de macroinvertebrados. Por 

otro lado, la determinación de nitratos, fosfatos, turbidez y coliformes fecales se realizó en 

laboratorio, debido a la necesidad de técnicas específicas para su análisis. Estos parámetros 

fueron seleccionados por su relevancia frente a las actividades antrópicas presentes en el río. 

5.3.1. Parámetros fisicoquímicos in situ 

 

Temperatura 

Tabla 6. 

Temperatura del agua de la zona de estudio en las diferentes épocas 

TEMPERATURA (°C) 

Época P1   P2 P3 P4 P5 P6 LMP 

Seca 15,3   16,62 28,1 20,09 20,2 
21,1

6 >3-

32> Lluvios

a 
15,97   16,5 19,28 19,45 19,77 

19,8

5 

Nota. La siguiente tabla detalla la temperatura del agua. Los datos de esta tabla son 

comparados con el Límite máximo permisible (LMP) Acuerdo Ministerial 097 Libro VI, 

Anexo I, tabla 2 

 

Figura 9. 

 Variación de la temperatura de la zona de estudio en las diferentes épocas 
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La temperatura del agua, con valores entre 15,3 °C y 21,16 °C en la época seca y de 

15,97 °C a 19,85 °C en la lluviosa, refleja una estabilidad térmica dentro del límite máximo 

permisible (LMP) según el Acuerdo Ministerial 097. Estas variaciones, aunque ligeras, 

podrían estar influenciadas por la cobertura vegetal, que regula la exposición al sol y 

estabiliza la temperatura, como señalan Luque y Rodríguez (2022).Los valores más altos en 

puntos como P5 y P6 podrían asociarse a actividades humanas cercanas, como la agricultura o 

la deforestación, que incrementan la escorrentía y reducen la sombra natural, lo que coincide 

con lo reportado por Rodríguez (2021).Además, la estabilidad entre las épocas seca y lluviosa 

indica un sistema fluvial funcional, probablemente respaldado por un flujo base adecuado, 

como destacan Ibana et al. (2021).  
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Oxígeno Disuelto 

Tabla 7. 

Porcentaje de Oxígeno Disuelto del agua de la zona de estudio en las diferentes épocas 

 

OXIGENO DISUELTO (%) 

Época  P1 P2 P3 P4 P5 P6 LMP 

Seca 50,2 140,3 133,2 140,8 129,3 132,5 >80 

 Lluviosa 29 87,1 97 80,6 64,4 96,2 

Nota. La siguiente tabla detalla el promedio de % de saturación de las dos repeticiones en 

los 6 puntos. Los datos de esta tabla son comparados con el Límite máximo permisible 

(LMP) Acuerdo Ministerial 097 Libro VI, Anexo I, tabla 2. 

Figura 10. 

 Oxígeno disuelto del agua de la zona de estudio en las diferentes épocas 

 

 

Los resultados evidencian diferencias notables en los valores de oxígeno disuelto (OD) 

entre las épocas seca y lluviosa. Durante la época seca, los valores altos (50,2%-140,3%) 

sugieren una buena capacidad de reoxigenación, especialmente en puntos como P2 (140,3%) 

y P3 (133,2%), posiblemente debido a la mayor estabilidad del flujo y a procesos de 

turbulencia que promueven el intercambio gaseoso, como lo describen González-Pinzón et al. 

(2019). En contraste, en la época lluviosa, los valores más bajos en puntos como P1 (29%) y 
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P4 (64,4%) indican una afectación por aumento de sedimentos y materia orgánica, que 

generan condiciones de hipoxia en el agua (Velóz, 2018). 

Estas variaciones pueden estar relacionadas con el impacto de las lluvias, que 

incrementan la carga de contaminantes difusos y alteran el flujo natural del río, disminuyendo 

la capacidad de oxigenación en ciertos tramos. Además, la ausencia de vegetación ribereña en 

algunos puntos podría estar agravando la retención de sedimentos y reduciendo la calidad del 

agua. Según Vera y Pinilla (2020), la vegetación ribereña desempeña un papel clave en la 

estabilización del sustrato y la reducción de contaminantes, factores esenciales para mantener 

altos niveles de OD. En general, los resultados reflejan que la época lluviosa presenta un 

mayor riesgo para la calidad del agua y la biodiversidad acuática, mientras que las 

condiciones en la época seca son más favorables. 

pH 

Tabla 8.  

pH de agua de la zona de estudio 

Época P1 P2 P3 P4 P5 P6 LMP 

SECA 8,49 8,36 7,77 8,8 7,9 
8,24 

8,11 
6,5-9 

LLUVIOSA 8,62 8,45 8,4 7,98 7,74 

Nota. La siguiente tabla detalla el promedio de pH de las dos épocas en los 6 puntos. 

Los datos de esta tabla son comparados con el Límite máximo permisible (LMP) 

Acuerdo Ministerial 097 Libro VI, Anexo I, tabla 2 
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Figura 11. 

pH de la zona de estudio en las diferentes épocas 

 

Los valores de pH registrados muestran ligeras variaciones entre la época seca y 

lluviosa, con rangos de 8,36 a 8,49 en la época seca y de 8,11 a 8,62 en la época lluviosa. 

Estos valores, consistentemente alcalinos, están dentro del límite máximo permisible (6,5 - 9) 

establecido por el Acuerdo Ministerial 097, lo que indica condiciones estables en términos de 

acidez y alcalinidad del agua. 

La alcalinidad uniforme podría estar relacionada con la capacidad amortiguadora del 

sistema, probablemente influenciada por la presencia de carbonatos y bicarbonatos en el agua, 

como lo señala Pérez et al. (2021). Además, la ligera disminución del pH en la época lluviosa, 

especialmente en puntos como P6 (8,11), podría estar asociada con el efecto de la escorrentía 

que diluye las concentraciones de compuestos alcalinos o introduce fuentes externas de 

materia orgánica, lo cual coincide con los hallazgos de Valdés y Castillo (2023). 

El mantenimiento de valores cercanos al límite superior en todos los puntos sugiere 

posibles influencias de actividades humanas, como la agricultura o vertidos urbanos, que 
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pueden aumentar la alcalinidad del sistema. Según Luque y Rodríguez (2022) , este tipo de 

actividades incrementa los niveles de bases disueltas en los sistemas fluviales, afectando su 

química natural. 

Conductividad Eléctrica   

Figura 12. 

Conductividad eléctrica de la zona de estudio 

Conductividad Eléctrica(uS/cm) 

Época P1 P2 P3 P4 P5 P6 LMP 

SECA 541 602 754 729 825 887 
- 

LLUVIOSA 408 454 526 542 718 539 

Nota. La siguiente tabla detalla el promedio de Conductividad Eléctrica de las dos 

épocas en los 6 puntos. Los datos de esta tabla son comparados con el Límite máximo 

permisible (LMP) Acuerdo Ministerial 097 Libro VI, Anexo I, tabla 2 

 

Figura 13. 

Conductividad eléctrica de la zona de estudio en las diferentes épocas 

 

 

Los valores de conductividad eléctrica (CE) varían entre la época seca y lluviosa, con 

un rango de 541-887 μS/cm en la seca y 408-718 μS/cm en la lluviosa. Estas diferencias 

reflejan una mayor concentración de iones disueltos durante la época seca, posiblemente 

debido a una menor dilución por el caudal reducido, como señalan Campins et al. (2020) .En 

contraste, los valores más bajos en la época lluviosa podrían ser resultado del incremento en 
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el volumen de agua por precipitación, que diluye las concentraciones iónicas, lo cual es 

consistente con los patrones descritos por Castillo y Huamantinco (2020).  

En puntos como P5 y P6, los valores más altos de CE en ambas épocas sugieren un 

mayor aporte de contaminantes disueltos, probablemente asociados a actividades humanas 

cercanas, como la agricultura o descargas residuales. Estos resultados coinciden con los 

hallazgos de Vásquez y Medina (2015), quienes evidencian que los sistemas fluviales con 

mayor presión antropogénica presentan incrementos en la conductividad debido a la entrada 

de nutrientes y sales. 

A pesar de estas variaciones, los valores en todos los puntos permanecen por debajo 

del límite máximo permisible (LMP) según el Acuerdo Ministerial 097. Esto indica que, 

aunque hay evidencias de alteraciones puntuales, la calidad del agua se mantiene dentro de un 

rango aceptable. Sin embargo, el monitoreo continuo es necesario para evitar que estas 

tendencias se traduzcan en una degradación más severa del sistema fluvial. 

Turbidez 

Tabla 10. 

 Turbidez de la zona de estudio 

TURBIDEZ (NTU) 

Época  P1 P2 P3 P4 P5 P6 LMP 

Seca 23,13 31,28 35,03 44,99 31,48 39,76 
0-50 

Lluviosa 14,7 11,26 24,11 19,92 36,72 50 

Nota. La siguiente tabla detalla el promedio de Turbidez de las dos épocas en los 6 

puntos. Los datos de esta tabla son comparados con el Límite máximo permisible 

(LMP) Acuerdo Ministerial 097 Libro VI, Anexo I, tabla 2 
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Figura 14. 

Turbidez de la zona de estudio en las diferentes épocas 

 

Los valores de turbidez presentan diferencias notables entre las épocas seca y 

lluviosa. En la época seca, los valores oscilan entre 23,13 NTU (P1) y 49,14 NTU 

(P5), mientras que en la época lluviosa fluctúan entre 11,26 NTU (P1) y 35,72 NTU 

(P5). Durante la época lluviosa, los valores son significativamente más bajos debido al 

aumento del caudal que diluye los sedimentos suspendidos, como señalan Espinoza et 

al. (2022) Sin embargo, en puntos como P5 y P6, los valores más altos en ambas 

épocas reflejan aportes de sedimentos provenientes de actividades humanas cercanas, 

como la agricultura o deforestación. 

A pesar de estas variaciones, los valores de turbidez en algunos puntos como 

P4, P5 y P6 en la época seca se acercan al límite superior permisible (50 NTU) según 

el Acuerdo Ministerial 097, lo que podría indicar un aumento en la erosión del suelo y 

descargas no controladas, coincidiendo con los hallazgos de Valdés y Castillo (2023), 

quienes destacan que actividades como la construcción y la agricultura intensiva 

incrementan significativamente los niveles de turbidez en los sistemas fluviales. 
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Los resultados también evidencian que los puntos iniciales (P1 y P2) presentan 

niveles relativamente bajos de turbidez en ambas épocas, lo que podría estar 

relacionado con una mayor cobertura vegetal y una menor intervención humana, lo 

cual es consistente con lo señalado por Campins et al. (2020) sobre el papel de la 

vegetación ribereña en la retención de sedimentos. 

Nitratos 

Tabla 11. 

Nitratos de la zona de estudio 

Nitratos (ppm) 

Época  P1 P2 P3 P4 P5 P6 LMP 

Seca 0,24 0,5 0,42 0,67 0,65 0,45 
13 

Lluviosa 0,28 0,37 0,4 0,51 1,05 0,95 

Nota. La siguiente tabla detalla el promedio de Nitratos de las dos épocas en los 6 

puntos. Los datos de esta tabla son comparados con el Límite máximo permisible 

(LMP) Acuerdo Ministerial 097 Libro VI, Anexo I, tabla 2. 

 

Figura 15 

Nitratos de la zona de estudio en las diferentes épocas 

 

Los valores de nitratos en las muestras oscilan entre 0,24 ppm y 0,65 ppm en la época 

seca, y entre 0,28 ppm y 1,05 ppm en la época lluviosa, estando muy por debajo del límite 

máximo permisible de 13 ppm establecido por el Acuerdo Ministerial 097. Esto indica un 

nivel bajo de contaminación por nitratos, lo cual es consistente con áreas donde las fuentes de 
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nutrientes son limitadas o donde hay mecanismos naturales que regulan su concentración, 

como lo señalan Costa (2021). 

El leve aumento en la época lluviosa, particularmente en los puntos P5 y P6, podría 

deberse a la escorrentía agrícola que transporta fertilizantes al sistema fluvial, un fenómeno 

común en cuencas con actividades agrícolas intensivas, como reporta Espinoza et al. (2022). 

Además, estos valores más altos en la época lluviosa pueden estar asociados con el transporte 

de materia orgánica descompuesta desde zonas ribereñas, lo cual coincide con los hallazgos 

de Benjumea-Hoyos et al. (2023) sobre el impacto estacional en la dinámica de nutrientes. 

Aunque los valores son bajos y no representan un riesgo significativo para la calidad 

del agua, es importante monitorear de manera continua los puntos críticos como P5 y P6, ya 

que un incremento sostenido podría llevar a procesos de eutrofización, afectando la 

biodiversidad y la salud del ecosistema fluvial. 

Fosfatos 

Tabla 12 

Fosfatos de la zona de estudio en las diferentes épocas 

FOSFATOS (mg. L-1) 

Época  P1 P2 P3 P4 P5 P6 LMP 

Seca 22 28 27 34 28 24 

- Lluvios

a 
45,12 20 34 16 37 25 

 

Nota. La siguiente tabla detalla el promedio de Fosfatos de las dos épocas en los 6 

puntos. Los datos de esta tabla son comparados con el Límite máximo permisible 

(LMP) Acuerdo Ministerial 097 Libro VI, Anexo I, tabla 2. 
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Figura 16 

Fosfatos de la zona de estudio en las diferentes épocas 

 

 Los valores de fosfatos varían entre 22 mg/L y 34 mg/L en la época seca y entre 20 

mg/L y 45,12 mg/L en la época lluviosa. El incremento observado en la época lluviosa, 

especialmente en el punto P1 (45,12 mg/L), podría estar asociado con la escorrentía 

superficial que transporta fertilizantes agrícolas y materia orgánica hacia el sistema fluvial, 

como destacan Medina y Vásquez (2016) . Este fenómeno es común en cuencas impactadas 

por actividades agrícolas intensivas y una falta de barreras naturales, como la vegetación 

ribereña, que ayuden a mitigar el arrastre de nutrientes. 

En los puntos P3 y P4, los valores más bajos durante la época seca (16-24 mg/L) 

sugieren una menor influencia de fuentes externas de fósforo en estas áreas, posiblemente 

debido a condiciones locales de manejo agrícola o un mayor flujo subterráneo que diluye las 

concentraciones, en concordancia con lo descrito por Ríos y Puerta (2019). 

Aunque no existe un límite máximo permisible específico para fosfatos en el agua, 

concentraciones elevadas como las registradas en la época lluviosa representan un riesgo 

significativo de eutrofización, que puede reducir la calidad del agua, aumentar el crecimiento 

de algas y afectar a la biodiversidad acuática (Espinoza et al., 2022). Esto resalta la necesidad 
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de implementar prácticas de manejo sostenible, como la restauración de la vegetación ribereña 

y el control del uso de fertilizantes, para minimizar la entrada de fósforo en el sistema fluvial. 

Coliformes fecales 

Tabla 12 

Coliformes fecales de la zona de estudio 

  

COLIFORMES FECALES  

Época  P1 P2 P3 P4 P5 P6 LMP 

Seca 
MNP

C 

MNP

C 

MNP

C 

MNP

C 

MNP

C 

MNP

C 
- 

Lluviosa 
MNP

C 

MNP

C 

MNP

C 

MNP

C 

MNP

C 

MNP

C 

Nota. Los datos de esta tabla son comparados con el Límite máximo permisible 

(LMP) Acuerdo Ministerial 097 Libro VI, Anexo I, tabla 2; MNPC: Muy Numerosas 

para Contar. 

Los resultados indican que la cantidad de coliformes fecales en los puntos analizados 

es Muy Numerosa Para Contar (MNPC) en ambas épocas, lo que refleja un nivel elevado de 

contaminación biológica en el agua. Este resultado sugiere la presencia de fuentes 

significativas de contaminación fecal, probablemente relacionadas con descargas de aguas 

residuales domésticas sin tratamiento, ganadería intensiva o la escorrentía que transporta 

material orgánico desde áreas pobladas o agrícolas(Valdés  y Castillo, 2023). 

La alta carga de coliformes fecales representa un riesgo considerable para la calidad 

del agua y la salud pública, especialmente si el recurso hídrico es utilizado para consumo 

humano, riego agrícola o actividades recreativas. Según Inclán et al. (2015), la presencia de 

coliformes fecales en estas cantidades es un indicador crítico de contaminación fecal reciente 

y, potencialmente, de la presencia de patógenos como bacterias, virus o protozoarios. 

Aunque no se proporcionan valores específicos de límites permisibles, la clasificación 

de MNPC implica que los niveles exceden ampliamente los estándares internacionales, como 

los propuestos por la OMS, que establecen un valor máximo de 0-10 UFC/100 mL para aguas 
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potables. Este escenario evidencia la necesidad de implementar medidas urgentes, como el 

tratamiento de aguas residuales, la restauración de la vegetación ribereña para filtrar 

contaminantes y la sensibilización de las comunidades sobre prácticas sostenibles. 

5.4. Fuentes principales de contaminación del río 

El río Las Monjas, ubicado al norte de la ciudad de Quito, enfrenta diversos factores 

de contaminación que afectan tanto su calidad ambiental como su funcionalidad ecológica. 

Entre las principales fuentes de contaminación identificadas se encuentran las descargas de 

aguas residuales domésticas e industriales, el vertimiento directo de residuos sólidos al cauce, 

y las modificaciones estructurales del río causadas por obras de infraestructura. Este 

panorama se alinea con estudios realizados en ríos urbanos de características similares, donde 

la combinación de urbanización y actividades antrópicas incrementa la vulnerabilidad de los 

cuerpos hídricos (Gómez et al., 2021). 

Entre las fuentes puntuales de contaminación en el río Las Monjas destacan el colector 

"El Colegio," ubicado en el sector del Condado, que canaliza aproximadamente 400 metros 

cúbicos adicionales al flujo natural del río. Este incremento altera las dinámicas hidrológicas 

al modificar tanto la velocidad como el volumen del caudal, generando erosión del lecho y 

cambios en los hábitats acuáticos. Situaciones similares han sido documentadas en ríos 

urbanos como el Rímac en Perú, donde las descargas de colectores urbanos han demostrado 

afectar significativamente la biodiversidad acuática y la calidad del agua (Rodríguez et al., 

2019). 

Asimismo, las quebradas que alimentan el río Las Monjas, como la Quebrada Carretas 

y la Quebrada El Colegio, actúan como canales de transferencia de contaminantes. La 

informalidad de muchas descargas directas al cauce, provenientes de zonas residenciales y 

comerciales como San Antonio y el Balneario de San Antonio, contribuyen al aumento de 
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parámetros críticos como materia orgánica y nutrientes. En otras cuencas urbanas, como el río 

Bogotá, se ha evidenciado que estas descargas informales incrementan los niveles de nitratos 

y fosfatos, promoviendo procesos de eutrofización (Martínez, 2020). 

Por otro lado, la expansión urbana y la alteración de las quebradas en las zonas norte y 

sureste de la cuenca han provocado cambios significativos en los patrones de flujo y 

sedimentación. Estas áreas, que incluyen las quebradas Chintahuaycu, Parcayacu y Habas 

Corral, constituyen zonas críticas donde las  actividades humanas han intensificado los 

problemas de erosión y pérdida de cobertura vegetal. Estas modificaciones tienen un impacto 

directo sobre la capacidad del río para autorregularse, un fenómeno también identificado en 

cuencas urbanas como la del río Mapocho en Chile, donde la urbanización ha reducido la 

capacidad de carga de los cauces (Pérez et al., 2022). 

La interacción de factores como descargas puntuales, contaminación difusa y 

alteraciones estructurales del río Las Monjas resalta la complejidad de los desafíos asociados 

a su gestión. Estudios comparativos enfatizan la necesidad de estrategias integrales de manejo 

que combinen monitoreo constante, restauración de ecosistemas ribereños y la 

implementación de tecnologías para el tratamiento de aguas residuales. La protección de esta 

cuenca no solo es fundamental para preservar la calidad del recurso hídrico, sino también para 

garantizar la resiliencia de los ecosistemas asociados y la sostenibilidad de las comunidades 

aledañas. 
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Figura 17. 

Puntos de contaminación del Río Las Monjas 

 

Nota. Mapa de los puntos de contaminación del río Las Monjas 

5.5. Medidas para la restauración y conservación del Recurso Hídrico Las Monjas 

El río Las Monjas enfrenta un deterioro ambiental significativo debido a actividades 

humanas como la urbanización, los vertidos de aguas residuales y la deforestación. En este 

contexto, se presentan estrategias técnicas alineadas con el objetivo de evaluar la calidad del 

agua utilizando bioindicadores y proponer medidas de conservación y restauración. 

Control de Descargas de Aguas Residuales 

Reducir la contaminación de origen doméstico e industrial es esencial para mejorar la calidad 

del agua del río Las Monjas. Las acciones prioritarias incluyen: 

● Sistemas de tratamiento de aguas residuales: Instalación de plantas con tecnologías 

como humedales artificiales y sistemas biológicos para la remoción de contaminantes. 
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● Pretratamientos industriales: Implementación de sistemas que eliminen grasas, 

metales pesados y compuestos orgánicos antes de su vertido. 

● Monitoreo continuo y cumplimiento normativo: Establecer sistemas de monitoreo 

de calidad del agua y sancionar incumplimientos normativos para garantizar un 

control efectivo. 

Restauración de la Vegetación Ribereña 

La recuperación de las zonas ribereñas es fundamental para la estabilización de los suelos y la 

mejora de la calidad ecológica. Las medidas incluyen: 

● Reforestación con especies nativas: Promover la plantación de especies como 

Ocotea floribunda, O. floccifera, Ficus gomelleira, el Cholán (Tecoma stands), la 

guaba (Inga insignis), melaleuca armillaris para estabilizar las márgenes del río y 

controlar la erosión. 

● Zonas de amortiguamiento: Establecer corredores ecológicos que conecten 

fragmentos de hábitat y mejoren la biodiversidad. 

● Eliminación de especies invasoras: Identificar y erradicar especies introducidas 

como eucalyptus que dificulten la regeneración de la vegetación autóctona. 

Gestión de Residuos Sólidos 

La acumulación de residuos sólidos en el cauce afecta significativamente la calidad del agua y 

el entorno fluvial. Se proponen: 

● Campañas comunitarias de limpieza: Realizar jornadas periódicas para la 

recolección de residuos sólidos en el cauce y las riberas. 
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● Infraestructura de recolección diferenciada: Implementar sistemas de separación de 

residuos en las comunidades cercanas al río. 

● Programas de educación ambiental: Sensibilizar a la población sobre los impactos 

de la contaminación por desechos sólidos. 

Regulación de Actividades Agropecuarias 

Las actividades agrícolas y ganaderas cercanas al río son fuentes de contaminación por 

nutrientes y sedimentos. Para mitigar estos impactos se plantea: 

● Barreras vegetales: Establecer franjas de vegetación entre las áreas productivas y el 

río para reducir la escorrentía de sedimentos y nutrientes. 

● Uso racional de fertilizantes: Capacitar a los agricultores en el manejo técnico de 

fertilizantes para evitar su impacto en la calidad del agua. 

● Gestión de desechos orgánicos: Fomentar el uso de biodigestores para tratar residuos 

ganaderos y generar biogás como subproducto. 

Restauración del Hábitat Fluvial 

La recuperación del hábitat del río Las Monjas contribuirá directamente a la mejora de su 

calidad ecológica. Las acciones incluyen: 

● Estabilización del cauce: Uso de técnicas de bioingeniería, como gaviones y 

estructuras vegetales, para prevenir la erosión. 

● Optimización del flujo hidrológico: Implementar estructuras de regulación para 

reducir impactos de eventos extremos.   
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  Cajas de retención o estanques de detención: Estructuras que almacenan agua 

durante lluvias intensas y la liberan gradualmente, reduciendo inundaciones y 

mejorando la calidad del agua al permitir la sedimentación de sólidos. 

Reforestación y restauración de cuencas: la plantación de vegetación en riberas y áreas 

altas reduce la erosión, mejora la infiltración y regula el flujo hídrico, beneficiando 

tanto al ecosistema como a las comunidades. 

Canales de alivio: Canales secundarios que desvían el exceso de agua del cauce 

principal, previniendo desbordamientos e inundaciones en zonas críticas durante 

lluvias intensas. 

 Sistemas de drenaje sostenible (SuDS): Soluciones como jardines de lluvia y 

pavimentos permeables permiten la infiltración del agua de lluvia, reduciendo 

escorrentías y promoviendo la recarga de acuíferos. 

 Defensas ribereñas con vegetación: la vegetación estabiliza las riberas y reduce la 

erosión, mientras que estructuras simples como gaviones protegen el cauce de 

caudales extremos. 

Monitoreo Ambiental  

El monitoreo constante es clave para evaluar la efectividad de las medidas implementadas. Se 

sugiere: 

● Uso de bioindicadores: Emplear índices como el ABI y el SVAP para evaluar la 

calidad ecológica del río. 

● Tecnología geoespacial: Aplicar SIG y drones para identificar zonas críticas y 

monitorear cambios. 
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● Estaciones de monitoreo automatizadas: Instalar sensores in situ para registrar 

parámetros fisicoquímicos en tiempo real. 

Promoción de Infraestructura Verde 

La infraestructura verde es esencial para mitigar los impactos de la urbanización y mejorar la 

calidad del agua. Las medidas propuestas son: 

● Humedales artificiales: Filtrar nutrientes y contaminantes antes de su llegada al río. 

● Drenajes sostenibles: Implementar jardines de lluvia y pavimentos permeables para 

reducir la escorrentía. 

● Captación de agua de lluvia: Promover sistemas de almacenamiento en áreas 

residenciales para disminuir la presión sobre el río. 

Educación y Participación Comunitaria 

El involucramiento de las comunidades locales es esencial para el éxito de las estrategias 

propuestas. Se recomienda: 

● Campañas de sensibilización: Resaltar la importancia del río Las Monjas como 

recurso estratégico para el desarrollo sostenible. 

●  Capacitaciones y talleres: Organizar programas educativos para sensibilizar a la 

comunidad sobre la importancia de preservar los recursos hídricos y minimizar las 

fuentes de contaminación. 

●  Participación activa: Fomentar la integración de las comunidades en actividades 

prácticas, como jornadas de limpieza de ríos, monitoreo ciudadano de la calidad del 

agua y proyectos de reforestación. 
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●  Educación ambiental en escuelas: Implementar programas en instituciones 

educativas para enseñar a los niños y jóvenes sobre el cuidado del agua y los 

ecosistemas, promoviendo hábitos responsables desde edades tempranas. 

●  Comunicación efectiva: Diseñar campañas de concienciación utilizando medios 

accesibles para la comunidad, como redes sociales, carteles informativos y reuniones 

vecinales. 

●  Liderazgo comunitario: Capacitar líderes locales en escuelas que puedan motivar y 

guiar a los moradores a ser guardianes del río. 

● Colaboración interinstitucional: Crear espacios de diálogo entre los habitantes 

locales, autoridades y organizaciones ambientales para asegurar que las propuestas 

sean viables y sostenibles. 
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CAPÍTULO VI 

CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES 

Conclusiones 

● La evaluación de la calidad del agua del río Monjas mediante macroinvertebrados 

como bioindicadores evidenció un estado ecológico crítico. Los valores del Índice 

Biológico Andino (ABI) indicaron que la calidad del agua es "pésima" en todos los 

puntos de muestreo, lo que sugiere una contaminación constante atribuida a descargas 

de aguas residuales, erosión de riberas y alteración del hábitat. La dominancia de 

organismos tolerantes a la contaminación, como Chironomidae y Oligochaeta, 

confirma la degradación del ecosistema fluvial. 

 

● El análisis de fuentes de contaminación mediante SIG permitió identificar zonas 

prioritarias para la restauración. La integración de datos geoespaciales mostró que las 

principales fuentes de contaminación del río Monjas provienen de descargas urbanas 

e industriales sin tratamiento adecuado, así como de la escorrentía superficial que 

transporta residuos y nutrientes. Estas fuentes afectan significativamente la 

biodiversidad acuática y la calidad del agua, resaltando la necesidad de una gestión 

ambiental integral. 

 

● Los parámetros fisicoquímicos corroboraron la afectación del río Monjas por 

contaminación orgánica y eutrofización. Mediciones de pH, oxígeno disuelto, nitratos 

y fosfatos revelaron condiciones desfavorables para la vida acuática. La disminución 

del oxígeno disuelto y el aumento de nutrientes sugieren que el cuerpo de agua está 

sometido a un fuerte impacto antrópico, agravado por la acumulación de materia 

orgánica y la falta de mecanismos naturales de autodepuración. 
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● La metodología aplicada confirma la efectividad de los bioindicadores en la 

evaluación de la calidad del agua. El uso de macroinvertebrados permitió detectar 

impactos ambientales que los análisis fisicoquímicos por sí solos no habrían 

evidenciado. Esto demuestra la importancia de complementar ambas herramientas 

para obtener un diagnóstico más preciso de la calidad del agua y del estado del 

ecosistema acuático. 

 

● Las estrategias de conservación y restauración deben enfocarse en la reducción de 

fuentes de contaminación y en la recuperación del hábitat fluvial. La implementación 

de medidas como el fortalecimiento de normativas ambientales, el tratamiento de 

aguas residuales, la reforestación de riberas y la concienciación comunitaria es 

esencial para mitigar la degradación del río Monjas. La adopción de un enfoque 

integral garantizaría la sostenibilidad del recurso hídrico y la recuperación de su 

biodiversidad. 

 

Recomendaciones 

● Monitorear de manera continua la calidad del agua del río Las Monjas, incorporando 

índices biológicos y herramientas tecnológicas como drones y SIG para evaluar el 

impacto ambiental y la efectividad de las medidas de restauración. 

● Implementar sistemas de tratamiento de aguas residuales que integren tecnologías 

como humedales de flujo superficial y sistemas biológicos, para reducir la carga 

contaminante proveniente de fuentes domésticas e industriales. 

● Promover la reforestación de las zonas ribereñas con especies nativas como Ricinus 

communis , Vachellia macracantha, Melaleuca armillaris, Inga insignis creando zonas 
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de amortiguamiento que estabilicen el suelo, reduzcan la erosión y mejoren la calidad 

del hábitat. 

● Establecer campañas de educación y sensibilización comunitaria sobre la importancia 

de la protección del río Las Monjas, fomentando prácticas sostenibles y una adecuada 

gestión de residuos sólidos. 

● Diseñar estrategias de manejo sostenible para las actividades agropecuarias cercanas al 

río, incluyendo barreras vegetales, uso racional de fertilizantes y biodigestores para 

tratar residuos orgánicos. 

● Fortalecer la regulación ambiental mediante la aplicación de sanciones por 

incumplimiento normativo, e incentivar la participación activa de las comunidades 

locales y las autoridades en la vigilancia ambiental y conservación del recurso 

hídrico. 
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ANEXOS 

 

Anexo 1. Registro fotográfico de la fase de campo 

 

a. Toma de muestra de agua                                  b. Desechos inorgánicos presentes en la  

ribera del río 

 

    

c. Medición de parámetros                                     d. Colecta de macroinvertebrados 

    físicos in situ aaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaav                           
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e. Separación de macroinvertebrados 

 

 

 

 

 

Anexo 2. Registro fotográfico de la Fase de Laboratorio 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

b. Análisis de Coliformes fecales Totales 

a. Clasificación de macroinvertebrados por 

familias 
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c Análisis de la Turbidez 

d. Análisis de Nitritos y Fosfatos 
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Anexo 3. Puntuaciones ABI por familia 

 

Nota: Tomado de Cárdenas, et al (2018) 
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Anexo 4. Tabla de puntuación del índice SVAP 

Criterio Valores 

10 7 5 3 1 

Apariencia del agua Muy clara Algo turbia  Bastante turbia Muy turbia 

Sedimentos 

(Remover el fondo) 

El agua se 

mantiene clara 

2 seg. mientras se 

aclara el agua 

5 seg. Mientras se 

aclara el agua 

8 seg. Mientras se 

aclara el agua 

No se aclara el 

agua 

Zona ribereña 

(ancho y calidad) 

Bosque 

primario en 

toda la orilla 

Parches de algún 

tipo de árboles 

Franjas de pocos 

árboles 

Plantaciones en las 

orillas 

Potreros en las 

orillas 

Sombra 100% de 

sombra sobre 

el cause 

75% de sombra 

sobre el cauce 

50% de sombra 

sobre el cauce 

25% de sombra sobre 

el cauce 

No hay 

sombra 

Pozas Abundancia de 

todo tipo de 

pozas 

Poca presencia de 

pozas (3 a 4) 

 Presencia de pozas 

no profundas (2 a 4) 

No hay pozas 

Condiciones del 

cauce 

Cauce natural 

no hay 

sedimentación 

Evidencia de 

alteración en el 

cauce 

 El cauce ha sido 

modificado 

El cauce está 

completament

e modificado 

Alteración 

hidrológica 

(desbordes) 

Ocurren una o 

varias veces al 

año 

Ocurren cada uno 

o dos años 

 Ocurren cada tres o 

cinco años 

No hay 

desbordes 

Refugio para peces Más de siete 

tipo de refugio 

Seis o siete tipos 

de refugio 

Cuatro o cinco 

tipos de refugio 

Dos o tres tipos de 

refugio 

Cero o un tipo 

de refugio 

Refugio para 

macroinvertebrados 

Cinco o más 

tipos 

Tres o cuatro 

tipos 

 Uno o dos tipos Cero o un tipo 

de hábitats 

presentes 

Estabilidad de las 

orillas 

Estables, raíces 

de árboles 

protegen 

Moderadamente, 

las orillas se 

erosionan en las 

curvas 

 Inestables, algunas 

raíces expuestas y 

árboles cayendo 

Inestable, 

muchos 

árboles 

cayendo 

Barrera al 

movimiento de 

peces 

No hay 

barreras 

Obstrucciones 

hechas por el ser 

humano 

 Alcantarillas o 

puentes 

Represas o 

desviaciones 

del agua 

Presión de pesca Nadie pesca 

ahí 

La pesca es poco 

frecuente, no se 

usan redes 

 Se pesca con 

anzuelos o atarraya, 

pocas veces con 

veneno 

Pesca 

indiscriminad

a con veneno 

y trasmallo 

Presencia de 

desechos sólidos 

No hay 

evidencia de 

basura 

Presencia de 

desechos sólidos 

Presencia de 

desechos sólidos 

(1 o 2 tipos) 

Presencia moderada 

de basura (más de 3 

tipos) 

Abundancia 

de basura 

Presencia de 

estiércol 

No hay 

evidencia cerca 

del río 

Ganado en las 

riberas sin acceso 

al río 

 Estiércol o ganado en 

el río 

Mucho 

estiércol o 

tuberías que 

descargan 

aguas negras 

Aumento de 

nutrientes de origen 

orgánicos 

No hay algas 

filamentosas 

Crecimiento 

moderado de 

algas 

 Abundancia de algas 

filamentosas, aguas 

verdes 

Exceso de 

algas, aguas 

verdes, 

celestes o gris 

o café 

Nota: Tabla tomada de López L. (2011) 
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Una vez realizada la asignación de valores, se debe realizar un promedio de cada parámetro 

con las valoraciones de cada parámetro, y con un promedio total se colocó un estado del 

ecosistema, en base a la siguiente tabla de puntuación (Anexo 5) 

Anexo 5.  Puntuación final de calidad de ecosistema del índice SVAP 

Ámbito de puntajes Clase 

9,6 a 10 Excelente 

7,7 a 8,5 Bueno 

6,1 a 7,0 Regular 

3,1 a 5,3 Pobre 

1,0 a 2,2 Muy pobre 

Nota: Tabla tomada de Mafla (2005) 
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Anexo 5. 

Abundancia de macroinvertebrados muestreados en las dos épocas estacionarias  

 Punto 1  Punto 1 

   Seca Lluviosa  Familia Seca Lluviosa 

 Familia Puntuación Puntuación       

 Oligochaeta 25 7  Oligochaeta 38,50 24,50 

 
Chironomidae 15 5 

 
Chironomidae 23,10 17,50 

 Lymnaeidae 5 0  Lymnaeidae 7,70 0,00 

 
Ptilodactylidae 5 1 

 
Ptilodactylidae 7,70 3,50 

 Total 50 13    64,94 28,57 

 

 Punto 2  Punto 2 

   Seca Lluviosa  Familia Seca Lluviosa 

 Familia Puntuación Puntuación       

 
Oligochaeta 35 13 

 
Oligochaeta 35,35 13,13 

 
Chironomidae 27 9 

 
Chironomidae 27,27 9,09 

 
Veliidae 5 0 

 
Veliidae 5,05 0,00 

 
Dryopidae 7 3 

 
Dryopidae 7,07 3,03 

 
Total 74 25 

 
  74,75 25,25 

 

 

 Punto 3  Punto 3 

   Seca Lluviosa  Familia Seca Lluviosa 

 Familia Puntuación Puntuación       

 Oligochaeta 43 10  Oligochaeta 59,72 55,56 

 Chironomidae 24 7  Chironomidae 33,33 38,89 

 Pyralidae 3 1  Pyralidae 4,17 5,56 

 Tripulidae 2 0  Tripulidae 2,78 0,00 

 Total 72 18    72,00 18,00 
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 Punto 4  Punto 4 

   Seca Lluviosa  Familia Seca Lluviosa 

 Familia Puntuación Puntuación       

 Oligochaeta 41 7  Oligochaeta 34,17 6,93 

 Chironomidae 74 9  Chironomidae 61,67 8,91 

 Hydranidae 3 1  Hydranidae 2,50 0,99 

 Dysticidae 2 2  Dysticidae 2,68 1,98 

 Total 120 19    120,00 101,00 

 

Punto 5  Punto 5 

  Seca Lluviosa  Familia Seca Lluviosa 

Familia Puntuación Puntuación       

Oligochaeta 57 7  Oligochaeta 44,53 5,74 

Chironomidae 68 11  Chironomidae 53,13 9,02 

Syrphidae 1 0  Syrphidae 0,78 0,00 

Dysticidae 2 1  Dysticidae 2,68 0,82 

Total 128 19    128,00 122,00 

 

Punto 6  Punto 6 

  Seca Lluviosa  Familia Seca Lluviosa 

Familia Puntuación Puntuación       

Oligochaeta 46 13  Oligochaeta 39,32 13,00 

Ptilodactylidae 2 0  Ptilodactylidae 1,71 0,00 

Chironomidae 67 4  Chironomidae 57,26 4,00 

Syrphidae 2 1  Syrphidae 1,71 1,00 

Total 117 18    117,00 100,00 

 

 


