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RESUMEN 

 El contenido de Cd, Cu y Zn fue analizado en tejido blando de la lapa Fissurella sp., 

colectadas en abril de 2017 en la zona intermareal de la bahía de Chañaral, caleta Palito y 

caleta Pan de Azúcar, región de Atacama, Chile.  

Los organismos seleccionados fueron deshidratados, sometidos a digestión ácida y 

analizados por espectrofotometría de absorción atómica. En cuanto al tamaño de las lapas, 

estas se separaron en dos grupos, tamaños pequeños (1,06 g a 2,77 g) y grandes (9,19 g 

a 16,12 g), en donde las primeras presentaron una mayor retención de los metales Cu 

(873,94 μg/g) y Zn (143,11 μg/g), mientras que las lapas de mayor tamaño acumularon más 

Cd (17,09 μg/g).  

Se discutió las vías de incorporación de Cu, Cd y Zn en los tejidos de la lapa, así 

como otros factores externos que influyen en la captación de estos metales por parte del 

organismo, la influencia del tamaño, la ubicación de las fuentes de contaminación, como la 

importancia de la contaminación realizada en Chañaral anterior al año 1975. 

El análisis se realiza en lapas inmaduras (de menor tamaño) para una comparación 

entre sitios sin la influencia de cambios físicos asociados a la época reproductiva. Las 

concentraciones promedio de Cu, en las lapas pequeñas, fueron más elevadas en bahía de 

Chañaral (1955,58 μg/g), mientras que el Zn lo fue en la caleta Palito (285,76 μg/g) y el Cd 

levemente mayor en la caleta Pan de Azúcar (8,96 μg/g).  

Finalmente, se realizó un análisis de Cluster y de ACP, indicando que existen 

diferencias estadísticamente significativas entre los niveles de concentración de Cd, Cu y 

Zn en los tejidos de las lapas Fissurella sp. que habitan en la bahía de Chañaral, caleta 

Palito y la caleta Pan de Azúcar, siendo las lapas de la bahía de Chañaral, las más 

afectadas por la contaminación de estos metales. 
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ABSTRACT 

The contents of Cd, Cu and Zn were analyzed in soft tissue of the Fissurella sp., 

collected in April 2017 in the intertidal zone corresponding to the Bahía Chañaral, Caleta 

Palito and Caleta Pan de Azúcar, Atacama region, Chile. 

The selected organisms were dehydrated, subjected to acid digestion and analyzed 

by atomic absorption spectrophotometry. As for the size of the limpets, these were 

separated into two groups, small sizes (1.06 g to 2.77 g) and large (9.19 g to 16.12 g) sizes, 

where the former had a higher retention of Cu 873.94 μg/g) and Zn (143.11 μg/g), while the 

larger scale limpets retained a little more Cd (17.09 μg/g).  

The pathways for incorporation of Cu, Cd and Zn into the tissues of the lapa were 

discussed, as well as other external factors that influence the organism's uptake of these 

metals, the influence of size, location of sources of contamination, such as the importance 

of pollution in Chañaral prior to 1975. 

The analysis is performed in immature (of smaller size) limpets for a comparison 

between sites without the influence of physical changes associated with the breeding 

season. Mean Cu concentrations in the small limpets were higher in Bahía Chañaral 

(1955.58 μg/g), while the Zn was in the Caleta Palito (285.76 μg/g) and the slightly higher 

Cd in the Caleta Pan de Azúcar (8.96 μg/g).  

Finally, a Cluster and PCA analysis was performed, indicating that there are 

statistically significant differences between the concentration levels of Cd, Cu and Zn in the 

tissues of the Fissurella sp. that live in the Bahía Chañaral, Caleta Palito and the Caleta Pan 

de Azúcar, being the limpets of the Bahía Chañaral, those most affected by the 

contamination of these metals. 
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I. INTRODUCCIÓN 

 

1.1 Antecedentes Generales 

1.1.1 Contaminación marina 

Existe una dependencia vital del hombre con el medio acuático, por esta razón, 

desde sus orígenes los grupos humanos se han asentado en la cercanía de los ríos, 

lagos y áreas costeras. A través de los siglos, las culturas sedentarias hicieron evidente 

el grado de contaminación provocado por el uso de cursos de aguas, incluido el mar, 

como receptáculo para verter los desechos en cantidades ilimitadas, uso especialmente 

potenciado por el acelerado desarrollo industrial y el crecimiento demográfico (Bore y 

col., 1986).  

De esta forma, las zonas costeras generalmente son perturbadas por residuos 

de origen orgánico e inorgánicos asociados a las actividades industriales, mineras y 

urbanas que se desarrollan en su entorno, alterando significativamente la distribución, 

abundancia y composición de los compuestos ya existentes en estas áreas (Luoma 

1990; Giordano et al. 1992; French 1993). A causa de esto, se han realizado numerosos 

estudios con el fin de evaluar el efecto de los compuestos provenientes de actividades 

antropogénicas, principalmente midiendo su concentración en el agua, sedimentos y 

organismos acuáticos (Ruiz & Salinas 2000; Bustamante et al. 2000).  

Debido a la existencia de múltiples factores intrínsecos, especialmente porque no 

hay un enfoque único y ampliamente aceptado, es difícil establecer relaciones causa-

efecto entre las perturbaciones ambientales de origen antropogénico respecto a los 

efectos observados en sistemas naturales. A pesar de esto, existen evidencias que 

indican que ciertos factores ambientales incrementan la probabilidad de que ocurra un 

daño (Fox, 1991). La causa de un daño ambiental puede ser definida como “un factor de 

estrés que ocurre a una intensidad, duración y frecuencia de exposición que ocasiona 

un cambio apreciable en la integridad de los ecosistemas” (Adams, 2003).  

La habilidad de establecer relaciones causa-efecto entre factores derivados de la 

actividad antropogénica que producen el estrés y sus efectos ecológicos, es 

particularmente importante en la política ambiental, ya que deriva en aspectos tales 
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como la regulación de vertidos, la preservación de áreas protegidas, la biorremediación 

de ecosistemas, y otros aspectos ambientales y legislativos.      

1.1.2 Bioacumulación y bioconcentración de sustancias químicas. 

La bioacumulación es un proceso en el cual una sustancia química es absorbida 

en un organismo por todas las vías de exposición como ocurre en el ambiente natural, 

es decir, en la dieta y las fuentes del medio ambiente. Es el resultado neto de procesos 

competitivos de captación química en el organismo, incluyendo el intercambio 

respiratorio, la egestión fecal, la biotransformación metabólica del compuesto original y 

la dilución por un aumento en el volumen de tejido del organismo (o dilución del 

crecimiento) (Arnot & Gobas, 2006). 

Por otro lado, la bioconcentración es el proceso mediante el cual una sustancia 

química es absorbida por un organismo del medio ambiente sólo a través de sus 

superficies respiratorias y dérmicas, es decir, la exposición química en la dieta no está 

incluida. Es el resultado neto de las tasas competitivas de absorción química en la 

superficie respiratoria (por ejemplo, branquias en el pescado) y la eliminación química 

incluyendo el intercambio respiratorio, la egestión fecal, la biotransformación metabólica 

del compuesto original y la dilución del crecimiento.  

La dilución del crecimiento se considera un proceso de "pseudo-eliminación" ya 

que el producto químico no es realmente eliminado por el organismo, pero la 

concentración puede ser diluida por un aumento en el volumen de tejido. El grado en 

que esta medición se produce, se expresa como el factor de bioconcentración (FBC) y 

sólo puede medirse en condiciones controladas de laboratorio (Arnot & Gobas, 2006). El 

factor de bioconcentración (FBC) que se utiliza para calcular la distribución de metales 

pesados entre el sedimento y la biota se define como: 

FBC =
CSedimento

CBiota
 

Donde CBiota es la concentración total de metales en la biota (ppm/mg/kg) y CSedimento es 

la concentración total de metales en el sedimento (ppm/mg/kg) (Mountouris y col., 2002). 
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1.1.2.1 Bioacumulación de metales en organismos marinos 

Los organismos en sistemas acuáticos pueden incorporar los metales a través de 

diferentes vías, para que a través de la cadena trófica esta incorporación llegue a 

producir efectos tóxicos o de acumulación en los tejidos, el metal debe estar formado por 

compuestos biológicamente disponibles. La tasa de bioacumulación depende de la 

especie, ya que esta sucede en diferentes lugares en las que acumulan los metales en 

mayor concentración. En peces, generalmente los metales se acumulan en el hígado y 

en el riñón, aunque el mercurio tiende a acumularse en concentraciones relativamente 

altas en los músculos. Además de esto, la edad del individuo afecta también en la tasa 

de ingestión, y en algunas especies se puede encontrar diferencias en machos y 

hembras, en las tasas de depuración. (Bore y col., 1986). 

En los crustáceos, la asimilación de metales como Cd y Zn, puede ser siempre 

explicada en términos más allá de los cambios fisicoquímicos. Así, la bioacumulación se 

incrementa con el aumento de los niveles de las especies disueltos en el agua como los 

iones libres hidratados, los cuales a su vez son afectados por los cambios de salinidad 

y por la presencia de agentes quelantes (Márquez y col., 2008).  

En los moluscos, los metales pesados han sido asociados con una serie de 

modificaciones y adaptaciones fisiológicas, lo que les permite su tolerancia y 

bioacumulación selectiva, tanto entre especies como entre los diferentes tejidos. El 

incremento en la tolerancia a los metales pesados se asocia con la inducción de 

proteínas afines a los metales (Roesijadi, 1986; Viarengo et al., 1988), se han encontrado 

niveles superiores de Cu en los filamentos del biso de todos los organismos con esta 

estructura, mientras que en el mejillón Dreissena polymorpha se acumula Cd en los 

tejidos blandos y Cu, Zn y Pb en los filamentos del biso, proponiéndose este medio como 

un mecanismo de limpieza o liberación de los contaminantes (Baqueiro-Cárdenas y col., 

2007).  

Los mecanismos de protección, no sólo actúan en el nivel interno celular y 

subcelular. Tournié y Mednaoui (1986) encontraron que el caracol Hydrobia ulvae 

produce y libera al medio agentes quelantes que pueden regular la disponibilidad local 

del cobre. 
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1.1.3 Metaltioteínas como mecanismo detoxificador 

Las metaltioteínas, son metalo-proteínas de baja masa molar ricas en cisteínas, 

generalmente enlazadas a metales como el Hg, Cu, Zn, Ag y preferentemente Cd a 

través de sus grupos tiol (-SH). En los organismos vertebrados, se encuentran en el 

aparato de Golgi de las células (Sigel y col., 2009). 

Aunque no están aclaradas las funciones de la metaltioteínas, datos 

experimentales sugieren que entre las funciones de estas metalo-proteínas en primer 

lugar, proveen la homeostasis de metales esenciales, un depósito de Zn y Cu, disponible 

para cumplir con las demandas enzimáticas para la síntesis de metalo-enzimas y 

mantenimiento del equilibrio de muchos procesos celulares. En segundo lugar, la 

detoxificación de metales esenciales (en concentraciones tóxicas) y no esenciales, es 

decir, reducen la unión no específica de los metales no esenciales dentro de las células, 

disminuyendo su potencial tóxico. (Mason & Jekins, 1995). La metaltioteína es la 

principal proteína intracelular que enlaza el Zn en mayor proporción que otras proteínas. 

(Miles y col., 2000). 

La labor de la metaltioteínas ha sido detectada en los organismos marinos que 

habitan en áreas contaminadas y en experimentos in vitro con metales como Ag, Cd, Cu, 

Hg y Zn. El alcance de la función de las metaltioteínas varía entre especies y tejidos, en 

cuanto a lo último, las branquias, glándulas digestivas y riñones son considerados los 

más importantes en la recepción, almacenamiento y eliminación de metales (Bebianno 

& Langston 1998). 

1.1.4 Indicadores de contaminación 

Los desperdicios que caen en las corrientes de los recursos hídricos, contienen 

sustancias cada vez más agresivas y difíciles de tratar, debido a su naturaleza química. 

Agencias gubernamentales, ambientales, universidades y diversas organizaciones 

realizan programas de monitoreo, estudiando parámetros físicos, químicos y biológicos 

del agua, evaluando el impacto antropogénico sobre los recursos hídricos. El tratamiento 

de los datos obtenidos mediante monitoreo, suele ser complicado debido a que el 

proceso de valoración de la calidad está sujeto a factores como el uso del agua y 
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comunidades biológicas que habitan en los sistemas acuáticos, involucrando también 

aspectos socioeconómicos (Fernández & Solano, 2005).  

Los índices de calidad del agua engloban parámetros fisicoquímicos y también 

microbiólógicos, conocidos como Índices de calidad del agua (ICA) e Índices de 

contaminación del agua (ICO). Los trabajos de mayor envergadura se basan en la 

metodología Delphi, donde se utilizan nueve parámetros, que incluyen: 

 la demanda bioquímica de oxígeno (DBO5),  

 oxígeno disuelto (OD),  

 coliformes fecales,  

 nitratos (NO3
-),  

 pH,  

 cambio de temperatura,  

 sólidos disueltos totales (SDT),  

 fosfatos totales y  

 turbiedad (Samboni y col., 2007). 

1.1.4.1 Bioindicadores 

Un indicador biológico puede definirse como un organismo que puede utilizarse 

para cuantificar los niveles relativos de contaminación mediante la medición de la 

concentración tóxica en sus tejidos. Puede usarse el organismo entero, o una parte de 

él, o un solo tejido (que puede secuestrar metales del resto del organismo) (Phillips, 

1977).  

Muchas de las especies que habitan en el medio son incapaces de adaptarse 

ecológica o genéticamente a la alteración ambiental, de modo que su ausencia es un 

indicador de problemas en la zona estudiada. El comportamiento de las especies 

sobrevivientes ante estas condiciones, no es natural debido a que se ven alterados 

factores como el hábito, fisiología, demografía y relaciones con otros organismos (García 

y Rubiano 1984). De este modo, un bioindicador también es un organismo o 

comunidades de organismos que responden, ya sea con alteraciones en sus funciones 

vitales o con la acumulación de tales sustancias ante la contaminación, proporcionando 

de este modo información sobre el medio en que se encuentran (Arndt y col., 1987). 
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 Existen numerosos organismos que pueden ser utilizados como bioindicadores, 

entre los cuales destacan especies de plantas vasculares, briofitas, algas, líquenes, 

hongos, animales invertebrados y animales vertebrados. (Lijteroff, 2009).  

Las características ideales que deben presentar los organismos para ser 

empleados como indicadores son: la capacidad de acumular al contaminante, ser 

sedentario y representativo de una amplia área, ser lo suficientemente longevos para 

recolectar más de una clase de edad, proveer suficiente tejido para los análisis químicos 

y tolerar amplios rangos de salinidad (Phillips, 1977; Phillips & Segar, 1986). 

 Los factores que tienen un papel determinante en la acumulación de los metales 

son: la talla (edad) de los organismos (Boyden, 1974, 1977; Cossa y col., 1979); el sexo 

(Orren y col., 1980; Latouche & Mix, 1982); la composición bioquímica de los organismos 

y factores genéticos (Frazier y col., 1985); los ciclos de desove, que afectan la condición 

y peso de los organismos (Lobel & Wright, 1982; Marigómez & Ireland, 1990); así como 

la biodisponibilidad del metal, temperatura y salinidad (Phillips, 1976; Lares & Orians, 

1997). 

1.1.5 Metales pesados en ecosistemas acuáticos 

Los ecosistemas acuáticos están antropogénica o naturalmente expuestos a una 

variedad de metales cuyas formas y concentraciones químicas se rigen por procesos 

geoquímicos. Los metales incorporados pueden ser tanto elementos esenciales o 

fisiológicos, requeridos por los organismos para soportar procesos biológicos (Cu y Zn), 

como también, metales no esenciales o xenobióticos, como el caso de Cr, Cd, Hg y Ag, 

de los cuales se desconoce si tienen alguna función biológica (Deb & Fukushima, 1999). 

 Una vez en  la columna de agua, el metal es afectado por factores ambientales 

que determinan la forma química de éste. Entre éstos se encuentran la cantidad de 

oxígeno disuelto, el pH, el potencial redox, la salinidad, la presencia de materia orgánica 

particulada (MOP) e inorgánica particulada (MIP) y la actividad biológica, la cual, junto a 

las propiedades de cada metal, influyen en su biodisponibilidad, acumulación y toxicidad 

(Lobban & Harrison, 1995; Owens y col., 1997; González-Dávila, 1995). Esto significa, 

para el caso de un metal traza su disponibilidad ambiental es afectada por factores que 

hacen cambiar su concentración en el ambiente previo a la incorporación por parte de 

los organismos acuáticos (Landrum y col., 1994).  
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La especiación de los metales determina en gran medida la biodisponibilidad 

de los mismos y aunque se encuentra controlada por condiciones ambientales también 

está influenciada por propiedades intrínsecas de los organismos, así como por la 

existencia de ligandos complejantes (Janssen y col., 2003). Algunos de los organismos 

acuáticos ofrecen una resistencia a los contaminantes, en cuanto a los metales pesados, 

esta es motivada por la aclimatación fisiológica o adaptación evolutiva.  

Diversos estudios realizados con animales marinos en laboratorio, muestran 

como la absorción de metales pesados afecta ciertos genotipos, lo cual resulta en una 

alteración genética (Duan y col., 2000). Esto último ha provocado una reducción de la 

diversidad genética, la cual podría llevar a una inestabilidad en la población, 

incrementando el riesgo de desaparición de poblaciones en los ecosistemas (Ross y col., 

2002). Esto deriva  a que los análisis químicos por si solos no puedan proporcionar 

evidencia de los efectos biológicos que los metales pueden causar sobre los organismos, 

por lo tanto, no permiten determinar el grado de contaminación que producen sobre los 

ecosistemas (Chapman y col., 2003).   

Los estudios de toxicidad dentro del laboratorio se realizan para poder determinar 

la relación entre la exposición de contaminantes y los efectos ocasionados sobre 

organismos individuales. De manera que el empleo de ensayos de toxicidad, que miden 

los efectos biológicos a través de las respuestas de organismos marinos, particularmente 

sus etapas más tempranas de desarrollo, ha sido propuesto como una herramienta 

apropiada para la evaluación de la contaminación (His y col., 1999).     

1.1.5.1 Cadmio en organismos acuáticos 

El Cd no es un metal esencial y se considera un contaminante relativamente 

reciente. La forma más común del Cd es el sulfuro (CdS), existe una gran solubilidad de 

este elemento en sistemas óxicos respecto de los otros metales. Bajo condiciones 

aeróbicas, el Cd es un débil competidor en la adsorción sobre oxihidróxidos metálicos 

(Bewers y col., 1987) y por lo tanto es factible que predominen las formas disueltas Cd 

(II).  

El pH y el potencial redox (Eh) son los principales factores que controlan su 

movilidad. En la Figura 1 se aprecia que a pH inferiores a 6, todo el Cd disuelto aparece 
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como ion libre. Para pH alcalinos forma hidróxidos (CdOH+, Cd(OH)3
-; y Cd(OH)4

2+) y 

como también puede formar carbonatos (CdHCO3
+ y CdCO3) (Adriano, 2001 a). 

Las fuentes de Cd en el océano pueden ser tanto naturales como antropogénicas, 

es utilizado en diversas industrias y en la naturaleza se encuentra ligado al Zn, metal con 

características químicas similares, por lo que, en los sistemas biológicos el Cd puede 

competir con el Zn, además del Cu y el Ca, por los sitios de unión de estos elementos 

en las macromoléculas. Su competencia con el calcio, puede resultar en la deformación 

de los huesos, debido a que el Cd(II) presenta un radio iónico semejante al ion de calcio, 

esto deriva a que pueda remplazarlo en los huesos. El Cd puede acumularse en el riñón 

y en el hígado e induce inmuno supresión (Nordberg, 2009). 

 

 

 

La Comunidad Económica Europea (CEE) (2001) ha fijado el contenido máximo 

en moluscos bivalvos para consumo humano en 1 μg/gph, es decir, si estos organismos 

se encuentran expuestos a elevados niveles ambientales de Cd, este puede presentar 

carácter tóxico y acumulativo (Repetto, 1995; Capó Martí, 1998).  

Figura 1. Diagrama de distribución de las especies del Cd. (Isern Roselló & 

Martínez Planas, 2011). 
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1.1.5.2 Cobre en organismos acuáticos 

La disponibilidad ambiental del Cu en un sistema costero y su difusión hacia los 

organismos está determinada por la interacción entre las fases disueltas y particulada 

(Benson, 1994). Las formas predominantes del Cu en el agua de mar son las 

asociaciones complejas de Cu (II) con hidróxidos y carbonatos, en condiciones aeróbicas 

y también como catión libre, en condiciones ácidas (Garrels & Christ, 1990; Adriano, 

2001 b).  

Como se observa en la Figura 2, al aumentar el pH, aumenta la concentración 

del compuesto CuOH+ y puede precipitar (Navarro, A. y col, 1998). Debido a que este 

elemento tiende a asociarse mayoritariamente a la materia orgánica disuelta (MOD) y 

particulada (MOP) (Gadh y col., 1993), un 90% del Cu en un sistema acuático se 

encuentra formando complejos con la fracción húmica en disolución (Rosas, H., 1992), 

disminuyendo con ello su disponibilidad ambiental como catión libre. 

 
Figura 2. Diagrama de distribución de las especies del Cu. (Isern Roselló & Martínez 

Planas, 2011). 

El Cu es un elemento traza que tiene un comportamiento biogeoquímico tipo 

micronutriente esencial para la vida, ya que, entre otros es constituyente de la 

plastocianina (transporte de electrones en la fotosíntesis), de los citocromos (transporte 

de electrones en la respiración) y cofactor de algunas enzimas como las amino oxidasas 
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(Lobban & Harrison, 1995). Sin embargo, sobre ciertas concentraciones se vuelve tóxico 

produciendo entre otros efectos la inhibición del metabolismo en el fitoplancton (Muller, 

1998; Bruland y col., 1991) y síntomas bioquímicos de estrés en moluscos bivalvos 

(Luoma, 1994). 

1.1.5.3 Zinc en organismos acuáticos 

En el ambiente acuático, el Zn se asocia principalmente con materia en 

suspensión antes de acumularse finalmente en el sedimento (Saquid, 1992). En aguas 

superficiales se encuentra en forma inorgánica, iónica o coloidal, siendo las especies 

más frecuentes Zn (II), Zn (OH)+ y ZnCl3- (Adriano, 2001 c) (figura 3).  

 

Figura 3.Diagrama de distribución de las especies del Zn. (Isern Roselló & Martínez 

Planas, 2011). 

Las evidencias sobre la biodisponibilidad del Zn en sedimentos han sido 

documentadas en investigaciones de plantas e invertebrados que se alimentan de los 

sedimentos, tal es el caso de los moluscos y algas recogidos en el río Ebro, las cuales 

reflejan las concentraciones de este metal en los sedimentos (Shcutmatcher y col., 

1995). Otros investigadores han indicado que los organismos relacionados con el 
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sedimento presentan concentraciones de Zn más elevadas que los organismos que 

habitan en la capa acuosa (Begum y col., 2005). 

El Zn está implicado en un gran número de rutas fisiológicas, por lo que es 

considerado nutritivo para los organismos, sin embargo, altas concentraciones en los 

peces influyen negativamente en el sistema de reproducción, pudiendo causar 

problemas en las branquias, generando estrés, abrasión de la piel, hemorragia en las 

aletas y degeneración de la actividad hepática (Eisler, 1993; Hogstrand y col., 1994; 

Landing y col., 1992). Los efectos tóxicos de este metal a altas concentraciones, pueden 

explicarse por la alta afinidad del Zn por los grupos SH y OH, así como gran capacidad 

complejante de aminoácidos, péptidos, proteínas y ácidos nucleicos. A concentraciones 

subletales ha demostrado ser desestabilizante de ADN, membranas, lisosomas y 

ribosomas, e interacciona con otros iones metálicos esenciales como Ca, Mg, Cu y Fe. 

Disminuye el contenido celular de los dos últimos, por lo tanto, de ferritina, hemosiderina 

y ceruloplasmina, y altera a otras biomoléculas que los utilizan como cofactor (Moreno y 

col., 1999).  

1.2 Antecedentes Específicos 

1.2.1 Contaminación por industria minera 

Mundialmente, las actividades mineras son reconocidas por el gran impacto 

ambiental que causan, principalmente por la deposición de grandes volúmenes de 

desechos con alto contenido de metales pesados, afectando en mayor medida las zonas 

aledañas donde se desarrollan.  

Las explotaciones conllevan la extracción a la superficie de grandes depósitos de 

roca enterradas en la corteza terrestre, las cuales, al procesarlas originan dos principales 

tipos de residuos: Los minerales que hay que retirar para poder llegar a las “menas”, 

donde se concentran los elementos y los residuos generados luego de los tratamientos 

para lograr la extracción de los metales. Estos últimos residuos son considerados los 

más peligrosos, debido a su composición, que consiste en finas partículas de roca molida 

con alto contenido de metales, mezclado con una serie de productos químicos 

empleados para el proceso de extracción (Jacob & Otte, 2004; Gieré y col.,2003). Al 

meteorizarse y oxidarse debido al contacto con el aire, estos residuos producen 

“drenajes ácidos mineros” (Saínz y col., 2002), fenómeno que también se da de manera 
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natural, pero debido al pequeño tamaño de las partículas incrementa la superficie donde 

ocurre este proceso, haciéndolo considerablemente más significativo. Esta “erosión 

oxidativa” es responsable de la formación de iones hidrógeno, que acidifican el pH de 

los residuos y provocan que los metales se disuelvan con mayor facilidad, resultando en 

un conjunto de contaminantes solubles acumulados (EMCBC, 1996).  

Los drenajes ácidos mineros son una de las contaminaciones más peligrosas 

que existen, por su naturaleza, drenaje y extensión, además del alto costo económico y 

lo difícil que resulta remediar los daños producidos (Azcue, 1999). 

1.2.2 Industria minera en Chile  

La minería del cobre en Chile se basa en minas abiertas o subterráneas 

distribuidas a lo largo de la Cordillera de los Andes. Esta área se caracteriza por los 

depósitos de pórfido, que son la principal fuente mundial de cobre y molibdeno (Ramírez 

y col., 2005).  

En la segunda mitad de la década de los sesenta, la expansión del sector minero 

fue considerada un instrumento decisivo para la conquista de los mercados mundiales y 

como fuente de financiamiento de los pilares del programa socioeconómico del gobierno 

de la época, la reforma agraria y el desarrollo industrial. Debido a que esta actividad 

representaba el principal recurso de exportación, la gran minería de cobre fue 

considerada como el "sueldo de Chile" o la "viga maestra" del desarrollo económico del 

país (Ortega, 1989). 

La minería en Chile representa alrededor del 40% en las exportaciones anuales 

y más del 30% de la inversión extranjera desde 1990 a la fecha, aportando entre 8% a 

10% del producto interno bruto nacional (Banco Central, 2004). Además, la Organización 

para la Cooperación y el Desarrollo Económicos revela que Chile es el mayor productor 

de cobre del mundo, aumentando en 265% su producción desde 1990 (OCDE, 2005). 

En general, durante esta época estuvo prácticamente ausente el tema de los 

recursos naturales no renovables y el desarrollo productivo de la minería en relación con 

el medio ambiente. Debido a la necesidad de incrementar la producción y las ganancias, 

no se consideraron debidamente los graves perjuicios que las actividades mineras 

provocaron en los sistemas naturales de las zonas afectadas. La literatura de la época 

no da mayores indicios de preocupación por temas relacionados con la contaminación y 
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los altos requerimientos de agua derivados de las actividades mineras (Camus & Hajek, 

1998). 

1.2.3 Chañaral 

Desde 1938, en la bahía de Chañaral (26° 21' lat. S., 70° 42' Long. W.) se han 

dispuesto desechos sin tratar de las minas de cobre de Potrerillos y El Salvador, Chile. 

Más de 220 × 106 toneladas de desechos fueron arrojados por el río Salado directamente 

al mar desde 1938 a 1974 (Castilla & Nealler, 1978) donde se acumularon cerca de 150 

millones de toneladas de sedimentos finos. El vertedero se trasladó a Caleta Palito, 8 

km al norte de la Bahía de Chañaral (figura 1), donde se acumularon a una tasa de 

25.000 – 30.000 ton de sedimentos finos por día.  

Entre 1976 y 1989, Caleta Palito recibió cerca de 130.000 millones de toneladas 

métricas de residuos mineros con una concentración total de cobre de 6000-7000 μg/L 

(Ramírez y col., 2005) entre otros metales traza, causando deterioro del medio marino 

costero, reducción de la penetración de la luz y alta mortalidad entre los invertebrados 

marinos, peces y algas. Aproximadamente el 70% de los sedimentos contaminados 

quedaron atrapados en la bahía de Chañaral, mientras que el otro 30% abandonó este 

sitio, por lo que al menos 9 metros de sedimentos permanecieron depositados en el 

centro de la playa artificial (Castilla, 1983).  

En 1990, un tribunal ambiental decidió que se construyera una represa de 

sedimentación en el desierto entre la mina de El Salvador y la zona costera (Caleta 

Palito), por lo que se han canalizado aguas residuales libres de sedimentos, vertiendo 

estas "aguas claras", con un caudal de 200-250 L/s que no contienen más de 2000 μg/L 

de cobre (Lee y col., 2001; Medina y col., 2005). 
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Figura 4. Línea de costa entre la bahía de Chañaral, Caleta Palito y Puerto Pan de 

Azúcar, mostrando antiguos y nuevos sitios de descarga (Castilla y Nealler, 

1978). 

1.2.4 Moluscos como bioindicadores 

La capacidad de los moluscos, por sobre otros organismos marinos, de 

concentrar metales pesados en algunos órdenes de magnitud sobre las cantidades 

encontradas en el agua de mar han sido estudiada por muchos años (Brooks & Rumsby, 

1965; Bowen, 1966). Se han realizado investigaciones tanto en el grado como en la tasa 

de este fenómeno, pero se ha aplicado poco esfuerzo para determinar el modo 

bioquímico de esta acumulación (Howard y col., 1977).  

Mejillones de la especie Mytilus han demostrado ser especialmente adecuados 

para medir los niveles de exposición de los contaminantes debido a su capacidad para 
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calcular las fluctuaciones relativamente a corto plazo y proporcionar una imagen válida 

del estado del medio marino (Schulz-Baldes, 1974). Sin embargo, estos mejillones no se 

encuentran en todos los lugares costeros, como en este caso particular, no se hayan en 

los sitios de nuestro interés en la zona costera de la comuna de Chañaral. 

Por otro lado, las concentraciones de oligoelementos acumulados en los 

moluscos dependen de las especies examinadas. Howard y col. (1977), compararon las 

concentraciones de metales traza en los moluscos y llegaron a la conclusión de que, en 

los moluscos británicos comunes, los mayores niveles de Cd, Zn y Cu se encuentran 

generalmente en ostras, lapas, bucles y percebes.  

La lapa al igual que los mejillones, concentra metales dentro de su tejido vivo 

muchas veces sobre las concentraciones ambientales (Preston y col., 1972). Estos 

gasterópodos están presentes en casi todas las costas rocosas del mundo y poseen 

movilidad reducida, siendo buenos monitores para lugares específicos. Sin embargo, 

carecen de la plasticidad de los mejillones y no sobreviven tan bien en el laboratorio 

(Davies y col., 2005).   

Jacinto & Aguilar (2007) estudiaron la afinidad de diversos elementos metálicos 

en los órganos de la lapa Fissurella sp., estableciendo que el Pb y Cd se concentran 

principalmente en las vísceras, mientras que el Cu y Zn se fija en mayor concentración 

en el músculo.  

Ahn y Col. (2002) investigaron la distribución en la concentración de los metales 

Cu, Cd y Zn en la especie Nacella concinna en diferentes tejidos: gónadas, las vísceras 

y los tejidos restantes (en su mayoría pie) y según el sexo. Se ha informado que existen 

diferencias significativas de concentración entre las diferentes partes del cuerpo con los 

valores más altos de Cu, Cd y Zn en las vísceras, lo que indica que los metales deben 

ser absorbidos principalmente en la dieta. Las concentraciones de Zn y Cu en las 

gónadas se muestran significativamente más altas en la hembra que en el macho, el Zn 

desempeña algunas funciones durante la maduración de las gónadas o en fases de pre 

desove, además se han informado variaciones estacionales en la distribución tisular 

Patellidae en aguas templadas (Miramand y Bently, 1992).  

Como los metales tienden a acumularse más en algunos tejidos que en otros, 

con resultados variados según la estación del año, muchos estudios simplemente 
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implican el análisis de la carne de lapa, sin localizarlo a ninguna parte del cuerpo 

particular (Davies y col., 2005). 

Regionalmente, los estudios a lo largo de la zona costera en Chile han 

demostrado que existe una clara señal de contribución de metales traza a la zona 

costera, indicando alteración de los procesos de aporte natural de éstos (ej. zona norte, 

Castilla 1983; Olivares & Ruiz 1991; zona centro-sur, Salamanca y col., 1986; 

Salamanca & Camaño 1994; Salamanca 1996). Para evaluar el impacto de estos 

aportes, la lapa ha sido señalada como un posible organismo indicador de áreas costeras 

perturbadas por actividad antropogénica. Navrot J. y col., (1974) pudieron observar una 

correlación entre algunos metales concentrados en la especie de lapa Patella rustica con 

respecto a la distancia de emisiones de aguas residuales.  

Considerando que la lapa Fissurella sp. se encuentra distribuida ampliamente a 

lo largo de la zona inter-mareal de la comuna de Chañaral, una zona metalogénica, con 

altos aportes naturales de metales, sumada a la existencia de varias descargas 

industriales y municipales (Salamanca y col., 2000), se realizó un estudio del contenido 

de Cu, Cd y Zn en los tejidos biológicos de la lapa Fissurella sp., como indicador local 

de los aportes de estos metales en tres sitios ubicados en la zona intermareal de la 

comuna de Chañaral. 

1.3 Hipótesis 

Existirían diferencias químicas y estadísticamente significativas entre los niveles de 

concentración de Cd, Cu y Zn en las lapas Fissurella sp. que habitan en la zona 

intermareal correspondiente a la bahía de Chañaral, Caleta Palito y Caleta Pan de 

Azúcar. 

1.4  Objetivos 

1.4.1 Objetivo General 

Analizar las concentraciones de los metales pesados Cu, Cd y Zn en la bahía de 

Chañaral, Caleta Palito y la caleta Pan de Azúcar, en la especie lapa Fissurella sp. 
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1.4.2 Objetivos Específicos 

 Realizar la colecta de la especie “lapa” Fissurella sp. en la zona intermareal de la 

bahía de Chañaral, Caleta Palito y Caleta Pan de Azúcar.  

 Analizar las concentraciones de Cd, Cu y Zn contenido en los tejidos de las 

muestras de lapas, mediante análisis químico y sus resultados estadísticos 

[Análisis de conglomerados (Cluster) y Análisis de Componentes Principales 

(ACP)]. 

 Determinar si existen diferencias significativas entre las áreas de estudio 

ubicadas en la bahía de Chañaral, Caleta Palito y Caleta Pan de Azúcar. 
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II. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

2.1 Selección del área de estudio 

El muestreo se llevó a cabo al norte de la Región de Atacama, en la zona de la 

costa, donde se establecieron tres estaciones de estudio contiguas, las cuales se 

encuentran en la bahía de Chañaral, Caleta Palito y Caleta Pan de Azúcar, como se 

muestra en la figura 5.  

 
 

Figura 5. Mapa de la zona de estudio y estaciones de muestreo, donde E1, E2 y E3 

corresponden a las estaciones 1, 2 y 3 respectivamente (Lee y col. 2002). 

La elección de los sitios de muestreo se basó en el impacto de los relaves mineros 

descargados entre los años 1938 a 1974 en la bahía de Chañaral, mientras que en la 

actualidad existen descargas de “aguas claras” que desembocan a través de un canal 
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artificial en Caleta Palito (figura 6). Por otro lado, la importancia de la estación ubicada 

en la zona intermareal de la caleta Pan de Azúcar, a pesar de no estar protegida en 

territorio marino, es un área es aledaña al Parque nacional Pan de Azúcar, territorio 

natural de lobos y nutrias marinas, como también lugar de reproducción de los pingüinos 

de Humboldt y Magallanes (Rundel, 1996). 

 
 

Figura 6. Imagen del área de descarga del canal artificial en Caleta Palito. 

 

2.2 Selección y obtención del material  de estudio 

Las lapas que se utilizaron para el estudio se recolectaron en la zona intermareal 

costera correspondiente a su sitio de estudio según los factores de accesibilidad, 

representatividad y disponibilidad observados y evaluados in situ.  

Se realizó una campaña de muestreo por sitio de estudio, comprendida entre los 

días 8 y 10 de abril del año 2017. En cada uno de ellos, se seleccionaron 

aproximadamente 15 lapas de tamaños diferentes (longitud de la concha de 4-9,5 cm).  

Para obtener los moluscos, se realizó una pesca por buceo (Figura 7), se utilizó un 

cuchillo de punta roma para separar la lapa de las rocas, haciendo palanca suave y 

ejerciendo presión con la punta, cuidando de no dañar el pie de la lapa al separarla. Se 
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introdujieron en una bolsa hermética de plástico y fueron almacenadas en neveras 

equipadas con ice pack (-4°C), hasta su llegada al laboratorio. 

 

2.3 Tratamiento de la Muestra 

En el laboratorio, luego de descongelar las muestras con agua potable, se 

procedieron a lavar con agua destilada, frotando con el guante la parte blanda lateral de 

las lapas, eliminando la mayor cantidad de una película negra, fina y viscosa adherida 

en sus cuerpos, además de algas y pequeños moluscos adheridos en la concha.  

Desconchado de las lapas. Las especies almacenadas en el congelador a -4°C, 

donde se mantenían desde el muestreo en terreno. Fueron desconchadas para obtener 

solamente la parte blanda de cada molusco y fueron apostadas en cápsulas Petri. El 

material utilizado: espátula y cuchillo. 

Secado de la Muestra. Las partes blandas de la lapa se secaron en estufa de 

temperatura programada a 40ºC hasta masa constante por 48 h, sobre cápsulas Petri 

(Link, 1999; Lozada Zarate, 2008). 

Separación de las muestras. Las lapas recolectadas, se dividieron en dos grupos de 

acuerdo a su masa seca, pequeñas (1,06 g a 2,77 g) y grandes (9,19 g a 16,12 g), 

eligiendo por sitio de muestreo, cuatro lapas pequeñas y dos grandes, es decir, seis 

lapas por estación.  En la estación de Chañaral, los rangos de tamaño y masa eran muy 

similares, por lo que solo se eligieron dos lapas de tamaño pequeño.  

El criterio de separación por tamaños se basó según la disponibilidad de datos, 

pretendiendo que las masas de cada tamaño fuesen similares entre sí. De esta forma, 

se hizo un análisis de los metales contenidos en las muestras según el método 

establecido por M. N. Gil (2006) en su publicación “Metales pesados en organismos 

marinos de la zona costera de la Patagonia argentina continental”. 

Preparación del material de laboratorio. Los envases de plástico y material de vidrio 

a usar fueron previamente sometidos a un tratamiento de limpieza para descartar una 

posible contaminación, el cual se realizó de la siguiente manera: 

 Se lavó el material con agua potable y detergente Extran® Merck.  

 Se enjuagó con agua destilada.  
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 Se dispuso en solución de HNO3 P.A. Suprapur Merck al 10% p/v y se dejó por 

48 horas.  

 Se enjuagó 10 veces con agua destilada y 10 veces con agua desionizada.  

 Finalmente se dejó secar y se almacenó hasta su uso.  

Digestión ácida asistida por microondas. Al determinar metales trazas en muestras 

biológicas es necesario hacer una digestión de la muestra para obtener la muestra en 

solución y así poder facilitar el análisis de espectroscopia de absorción atómica.  

 

 

Figura 7. Pesca de las muestras por buceo. 

 

2.3.1 Materiales y reactivos 

 Tubos recubiertos de teflón PFA 55 mL 

 Envases plásticos de polietileno 120 mL 

 Matraces aforo 50 mL 

 Ácido Nítrico Suprapur® Merck 

 Agua desionizada 
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2.3.2 Procedimiento 

Se utilizó un equipo microondas MarsXpress 5 para realizar las digestiones, el 

cual está equipado con tubos recubiertos de teflón PFA de 55 mL, mangas protectoras 

de kevlar y sensor de temperatura Xpress. Esto facilita la digestión ya que permite un 

mayor control sobre la velocidad de calentamiento que el de las placas calefactoras y 

sobre la temperatura de la muestra en recipientes cerrados herméticamente, asegurando 

que los análisis trazas sean exactos y precisos. Por otro lado, la pérdida del analito es 

escasa siendo más fácil eliminar interferencias. 

Cada tubo contiene aproximadamente 0,5 g de muestra sólida y seca con 10 mL 

del HNO3 concentrado Suprapur® Merck 65%.  Las muestras se introducen junto con 10 

mL de HNO3, en los tubos de teflón cerrados herméticamente al microondas y se somete 

a un calentamiento con potencia elevada según las condiciones del diseño experimental. 

En este caso, el programa de temperatura utilizado en la digestión fue de 200°C por 15 

minutos y una potencia de 1600 W, luego se dejaron enfriar a temperatura ambiente por 

10 minutos. Las muestras digeridas fueron diluidas 5 veces en matraces de aforo de 50 

mL con agua desionizada y guardadas en envases plásticos de polietileno y 

almacenadas a 4°C hasta el momento de sus análisis. 

2.4 Preparación de Estándares 

Se requiere de la elaboración de estándares para la determinación de cada metal, 

los cuales serán utilizados para construir las respectivas curvas de calibración. Las 

concentraciones de los estándares elegidas para cada metal, dependerán de los rangos 

especificados por el equipo y del tipo de muestra a medir. 

2.4.1 Reactivos 

 Solución Titrisol® Merck, con una concentración de 1000-1 Merck 

disolución patrón de cada metal trazable a la NIST®. 

 Agua desionizada 

 Solución HNO3 al 2% Suprapur® Merck 

 

Preparación Solución HNO3 al 2% Suprapur® Merck: Se midió una alícuota de 30,77 

mL de Ácido Nítrico Suprapur® Merck con una probeta previamente lavada. Se trasvasijó 

a un matraz de aforo de 1000 mL y se aforó con agua desionizada. 
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2.4.2 Procedimiento preparación de estándares. 

Se utiliza una micropipeta de 10-100 µL o 100-1000 µL para tomar una alícuota 

de estándar stock Titrisol® Merck 1000 mg/L calidad Nist, según sea necesario, con el 

fin de lograr hacer las diluciones respectivas según la curva de calibración (Figuras 12,13 

y 14, ANEXO I). Se prepararon los estándares en HNO3 (2%) Suprapur® Merck, con un 

matraz de aforo 100 mL. Se tomaron distintos volúmenes de estándar para lograr una 

curva de calibración para cada metal con distintas concentraciones.  

2.5 Análisis Químico 

Los metales pesados motivo de estudio en lapas fueron Cd, Cu y Zn que fueron 

determinados por espectroscopia de absorción atómica con atomización de llama 

(FAAS, Equipo AA-6800, Shimadzu). Las condiciones de este análisis se encuentran 

especificadas en la tabla 1 del ANEXO I. 

2.5.1 Espectrofotometría de Absorción Atómica con atomización por llama 

Para la atomización en llama se utilizó un flujo de gas aire: acetileno para los 3 

metales analizados. Las condiciones de medición de los metales dependen de las 

características propias de cada uno de ellos. Para su medición se utiliza una lámpara de 

cátodo hueco tipo BGC-SR propia de cada metal. Este equipo puede trabajar con un 

total de 20 lámparas individuales simultáneamente. Las condiciones para cada metal se 

resumen en la tabla 1, ANEXO I. 

2.6 Análisis Estadístico 

Se realizó un tratamiento estadístico de los datos mediante el programa 

STATISTIC para la determinación de Cluster y R (versión 2.15.2; The R Foundation for 

Statiscal Computing) para la determinación de análisis de componentes principales. 

2.6.1 Análisis de conglomerados (Cluster) 

Con el objeto de estudiar los contrastes espaciales del contenido metálico en las 

lapas y las diferencias en el contenido metálico entre los tamaños de las especies 

estudiadas, se aplicó un análisis Cluster, también conocido como Análisis de 

Conglomerados, cuya finalidad es dividir un conjunto de objetos en grupos de forma que 

los perfiles de los objetos en un mismo grupo sean muy similares entre sí (cohesión 
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interna del grupo) y los de los objetos de clusters diferentes sean distintos (aislamiento 

externo del grupo). (Salvador Figueras, 2001). 

2.6.2 Análisis de componentes principales (ACP) 

El análisis de componentes principales permite reducir las M variables 

consideradas (los tres metales escogidos) de un conjunto de N observaciones, a un 

inferior de nuevas variables, las cuales soportan la mayor parte de la varianza. A estas 

nuevas variables se les denomina componentes principales y de ellas se extrae la mayor 

parte de la información contenida en las N observaciones. (Polo, 2000). 
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III. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

3.1 Análisis Químico de Cd, Cu y Zn en lapas (Fissurella sp.) 

En las siguientes figuras, se muestran los resultados encontrados para la 

determinación de los metales Cd, Cu y Zn, en las estaciones muestreadas, E1 es la 

estación ubicada en la bahía de Chañaral, E2 es la estación ubicada en Caleta Palito y 

E3 es la estación ubicada en la Caleta Pan de Azúcar (ver Figura 5, materiales y 

métodos, página 18). Las concentraciones de los metales se expresan en μg de metal 

por gramo de tejido seco de lapa (Tabla 2, ANEXO I). 

3.1.1 Distribución y vías de incorporación de Cu, Cd y Zn en lapas de las 

diferentes estaciones analizadas 

En la figura 7 es posible observar que, de las tres estaciones muestreadas, el 

metal que se encuentra en mayor concentración en el tejido de las lapas es el Cu, con 

promedios de 1955,58 μg/g en la estación 1; 625,36 μg/g en la estación 2 y 388,98 μg/g 

en la estación 3, el rango de concentración de Cu del total de las mediciones fue entre 

105,41 a 2119,98 μg/g.  

 
 

Figura 8. Promedio de concentración de Cd, Cu y Zn encontrados en los tejidos de 

lapas por estación de muestreo. (6 lapas en E2 y E3; 2 lapas en E1). 
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Se han reportado factores de bioconcentración (BCFs) de Cu de 28.200 para 

moluscos bivalvos de agua salada (US EPA, 1985). Una revisión de los datos de 

toxicidad aguda (Hall y col., 1998) revela que los efectos adversos de Cu en la biota 

acuática se han reportado en concentraciones tan bajas como 1,2 μg/g para bivalvos en 

agua salada. En algunos bivalvos, incluyendo Mytilus edulis, una mayor tolerancia al Cu 

(y otros metales) parece residir en la inducción de metalotioneínas de unión al Cu 

(Viarengo y col., 1984, 1989).  

Luoma y col., (1983) demostraron que la tolerancia al Cu en las poblaciones de 

la almeja Macoma balthica y el crustáceo Acartia clausi de la Bahía de San Francisco 

varió hasta 10 veces en una distancia relativamente corta. Esto puede ser debido a la 

mortalidad larvaria selectiva junto con la mejora de los mecanismos fisiológicos de 

desintoxicación. Analizando esta situación con datos más cercanos, Valdés y col. (2014) 

en un estudio de metales pesados en sectores costeros de la bahía San Jorge 

(Antofagasta, Chile), no descartaron que el alto contenido de Cu en Fissurella sp. y otras 

especies de moluscos y crustáceos se deban, al menos en parte, a la activa 

incorporación de este metal en la hemocianina, pigmento respiratorio comúnmente 

encontrado en la sangre de muchas especies de estos grupos taxonómicos (Barwick y 

Maher 2003). 

La concentración de Cd es baja en comparación a los otros dos metales para el 

total de las estaciones muestreadas (E1: 7,36 μg/g; E2: 8,81 μg/g y E3: 12,65 μg/g), con 

un rango de concentración total entre 2,84 μg/g a 21,28 μg/g. Sin embargo, este 

resultado no es menos importante, debido a la alta toxicidad de este elemento en el 

medio acuático (Adriano, 2001 a). Se han informado factores de bioconcentración de 

2000 a 4000 para moluscos (Graney y col., 1983; Pesch & Stewart, 1980). La 

bioacumulación de Cd en los invertebrados es también una función de las especies y 

tejidos. Cabe destacar que se han informado efectos adversos a invertebrados acuáticos 

a concentraciones de Cd relativamente bajas (0,28 a 3,0 μg/g) (Chapman y col., 1980, 

Lawrence & Holoka, 1987, MarshalI, 1978, Winner, 1988).  

Una vez metabolizado, el Cd se encuentra como complejos de metalotioneína 

(Klaverkamp & Duncan, 1987; Olsson & Hogstrand, 1987; Taylor, 1983), la inducción de 

éstas en respuesta a Cd, está bien establecida y se cree que proporciona protección 

contra los efectos tóxicos del metal, al menos hasta que el sistema se satura (Langston 
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y Zhou, 1987; George, 1989). Shore y col., (1975) demostraron que había una 

correlación entre los niveles crecientes de Cd en la especie de lapa Patella vulgata a lo 

largo del Canal de Bristol Severn Estuary y una reducción en su capacidad para utilizar 

la glucosa. 

En cuanto al Zn, se registraron concentraciones promedio de 89,23 μg/g en la 

E1; 207,66 μg/g en la E2 y 26,75 μg/g en la E3, con un rango de concentraciones total, 

entre 23,12 μg/g a 303,82 μg/g. En este caso, se podría decir que la presencia de Zn no 

representa un problema tan grave como el Cu por su alta concentración o el Cd por su 

alta toxicidad, debido a que, a estas concentraciones, el Zn no se considera 

especialmente tóxico (Adriano, 2001 c). Algunos ejemplos apuntan a su toxicidad para 

algunas especies en concentraciones comúnmente observadas en agua intersticial de 

agua de mar y sedimento en estuarios (Bryan y col., 1980). Sin embargo, la mayoría de 

los ejemplos experimentales de toxicidad de Zn se refieren a concentraciones que se 

acercan y que a menudo superan con mucho 100 μg/L. Se han encontrado niveles muy 

altos de Zn en las branquias de cangrejos tolerantes y pueden reflejar la participación de 

Zn-metalotioneína en la reducción de la tasa de captación y el aumento de la tasa de 

excreción a través de las branquias (Engel & Brouwer, 1984). 

Por otro lado, Daka & Hawkins (2006), estudiaron los efectos del Cu, el Cd y el 

Pb en la bioacumulación de Zn en poblaciones de moluscos gastrópodos Littorina 

saxatilis, concluyendo que en presencia concurrente de Cu y Zn en solución; A altas 

concentraciones de Cu, se redujo la acumulación de Zn en Littorina saxatilis debido a 

respuestas fisiológicas y de comportamiento. Por otro lado, la acumulación de Zn parece 

ser mayor en soluciones de Zn en presencia de Cd que de Zn solo. Posiblemente, debido 

a la similitud química entre Cd y Zn, estos pueden compartir similares vías de absorción 

en organismos (Rainbow, 1997).  

Se ha observado en muchas especies de moluscos, que la exposición al metal 

no esencial Cd no tuvo ningún efecto sobre la acumulación de Zn; Mientras que la 

exposición a Zn metálico esencial tuvo un efecto antagonista sobre la acumulación de 

Cd (Amiard-Triquet & Amiard, 1998). Si se considera esto último, se podría pensar que 

en la estación 2, la baja concentración de Zn en el tejido de la lapa Fussurella sp. pudo 

haber influido en un alza en la cantidad de Cd captada por estas lapas, al no tener mayor 

efecto antagónico de Zn (en comparación a las estaciones 1 y 3). Por esta razón, se 
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infiere que el Zn podría tener un efecto inhibidor de Cd en los tejidos de las lapas 

Fissurella sp. 

Jacinto & Aguilar (2007), determinaron las concentraciones traza de Cd, Cu, Pb 

y Zn, en músculos y vísceras de la lapa Fissurella sp. entre otras especies marinas en 

Perú. En cuanto a la captación de metales en el medio marino, las lapas presentaron 

afinidades diversas en los órganos. El Cd se concentró principalmente en las vísceras, 

mientras que el Cu y Zn se fijó en mayor concentración en el músculo, afinidad que 

estaría asociada a sus necesidades metabólicas y a su capacidad de inducir a la síntesis 

de proteínas que fijan los metales.  

Howard & Nickless (1977) estudiaron la acumulación de Cd, Zn y Cu por las lapas 

Patella vulgata y Patella intermedia mediante cromatografía de permeación de gel de 

extractos solubles en agua de mariscos provenientes de un medio ambiente 

contaminado. Observando que una proporción importante del Cd y Cu solubles en agua 

en estos moluscos está asociada con una proteína de masa molar de 10.000 daltons. 

Se presentan evidencias que apoyan la similitud de esta proteína con metalotioneína de 

mamíferos, la cual contenía sólo una pequeña proporción del Zn encontrado en las 

muestras. Con estos resultados concluyen que la habilidad de las lapas para almacenar 

el Cd y el Cu como complejos de metaloproteínas, puede ser responsable de la 

tolerancia de esta especie a los ambientes contaminados y ayuda a explicar los niveles 

excepcionalmente altos de metales traza acumulados por ellos en tales condiciones.  

Por otro lado, al evaluar las concentraciones de metal en una única campaña de 

muestreo, no se está tomando en consideración factores que influyen en la disponibilidad 

y absorción de metales por parte de los organismos bioacumuladores, tales como la 

variación estacional. Miramand & Bentley 1992 determinaron concentraciones de ocho 

metales (Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Ni, Pb, Zn) en el alga marrón Fucuss erratus y la lapa Patella 

vulgata recogidas cada 2 semanas durante 13 meses en la costa rocosa de Goury cerca 

de la salida de la planta de reprocesamiento nuclear de La Hague (Francia). Donde 

determinaron que el Cd en la lapa Patella Vulgata poseía una variación estacional, 

alcanzando los valores máximos en los meses de invierno donde la temperatura del mar 

alcanza valores de 8 o 9°C. Mientras que Cu y Zn no mostraron una variación estacional 

notable. Hay que considerar que en Goury, las temperaturas mínimas en el mar alcanzan 

a los 8 o 9 °C en invierno y hasta 18°C en verano. La recolección de lapas para nuestro 
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estudio se realizó a principios del mes de abril, donde la temperatura del mar en las 

costas de la comuna de Chañaral es aproximadamente de 18°C, mientras que las 

temperaturas del mar en invierno no bajan de los 14°C (Seatemperature.info, 2017).  

De Gregori y col., 1996 determinaron las concentraciones de Cd, Cu y Zn en 

muestras de mejillones y sedimentos recolectadas en ocho zonas costeras geográficas 

diferentes de Chile. En Chañaral ocurrieron las concentraciones de Cu más altas en el 

mejillón P. purpuratus, estos sitios también tuvieron las mayores concentraciones de Cu 

en los sedimentos, donde se observaron cambios muy significativos, en invierno y 

primavera las concentraciones fueron alrededor de 100 µg/g y en verano y otoño los 

valores caen a 10 y 4 µg/g, respectivamente. En cuanto a las concentraciones de Cd en 

los sedimentos de Chañaral no se observaron variaciones temporales entre los 

sedimentos recogidos en invierno y primavera, pero estos valores fueron 

significativamente inferiores a los de verano y otoño. En las concentraciones de Zn en 

sedimento, no se observó una variación extremadamente estacional como en Cu.  

El norte de Chile se caracteriza por poseer cambios estacionales poco marcados, 

pero aun así estos cambios influyen en gran medida en la biodisponibilidad de dos de 

los metales analizados en este estudio. Por esta razón, habría que investigar cómo 

afecta la variación de temperatura (a causa de los cambios estacionales) en la absorción 

de metales pesados directamente en las lapas Fissurella sp. para poder utilizar 

correctamente este molusco como un bioindicador fidedigno de la magnitud de la 

contaminación de estos sitios de particular interés. 

3.1.2 Distribución de los metales Cu, Cd y Zn según el tamaño promedio 

de lapas analizadas. 

En la figura 8 se observa en la especie de lapa Fissurella, una disminución en la 

concentración de Cu y Zn conforme aumenta el tamaño. Por otro lado, el Cd se 

encuentra ligeramente menos concentrado en las lapas pequeñas (tabla 2, ANEXO I).  
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Figura 9.Concentración de Cd, Cu y Zn en los tejidos de lapas Fissurella sp. 

grandes (9,19 g a 16,12 g) y pequeñas (1,06 g a 2,77 g). 

Un paso importante hacia la evaluación y comparación de la contaminación de 

metales traza en diferentes áreas se logra utilizando la relación entre el contenido de 

metal y el peso corporal de los moluscos (Cossa y col., 1979), ya que el tamaño del 

cuerpo es un parámetro que puede influir en las concentraciones de metal en los tejidos 

y, si se producen variaciones significativas debido al tamaño, es evidente que es un 

factor que se debe tener en cuenta en estos contextos. Boyden (1974, 1977), mostró 

que el coeficiente de regresión para esta relación era generalmente constante para un 

metal dado y una especie de molusco dada.  

En la especie de lapa Patella intermedia Jeffreys, las concentraciones de Cu y de 

Zn fueron mayores en los individuos más pequeños, mientras que en la lapa Patella 

vulgata, se registran las concentraciones más altas de Cd en los individuos más grandes. 

Por lo tanto, la acumulación de Cd sería considerablemente mayor en individuos más 

grandes de ambientes contaminados. Y en cuanto al Zn, sugiere que los moluscos 

pueden controlarse al menos parcialmente y no depender enteramente de las 

concentraciones ambientales de este metal. 

Los resultados obtenidos en las lapas analizadas en la zona costera de Chañaral, 

concuerdan con los análisis realizados por Boyden (1974, 1977), a pesar de ser especies 

distintas del molusco. Es decir, el tamaño de la lapa influye en la captación de metal en 
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sus tejidos, pero no se descarta que esta variación sea proporcional a la cantidad de 

metales disponibles en el medio donde habitan.  

Por otra parte, el tamaño es un factor importante debido a su relación con la 

madurez de los organismos analizados. Cossa y col. (1979), observaron que los 

coeficientes de regresión son considerablemente más variables cuando los moluscos 

(mejillones) entran en la edad adulta y que las variaciones están probablemente 

relacionadas con cambios bioquímicos que ocurren durante el ciclo sexual. Se sabe que 

la gametogénesis está asociada con grandes variaciones en las cantidades relativas de 

proteínas, lípidos y glucógeno tanto en el propio tejido gonadal como en el tejido 

conjuntivo asociado (Lubet, 1959). 

 En el caso del Cd, estos cambios afectan indudablemente en sus 

concentraciones dentro del organismo, ya que su afinidad por sustancias bioquímicas 

difiere marcadamente de un compuesto a otro (Österberg, 1974). Por lo tanto, en este 

ámbito, se puede lograr una mejora sustancial de la aplicabilidad de los moluscos para 

la vigilancia de la contaminación marina utilizando solamente animales inmaduros. Esto 

debería reducir la influencia del metabolismo sobre el contenido de metal de los 

moluscos y dar así una indicación más precisa de los niveles de contaminación 

ambiental. 

3.1.3 Distribución de Cu, Cd y Zn en lapas considerando los diferentes sitios de 

muestreo 

En esta sección se comparan las concentraciones de cada metal considerando 

solamente las lapas de tamaño pequeño, con el fin de poder eliminar en algún grado la 

influencia que pueda producir el tamaño y así distinguir de mejor forma la distribución de 

las concentraciones de metal obtenidas en cada estación muestreada. 
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Figura 10.Concentración de Cd, Cu y Zn encontrados en los tejidos de dos lapas 

pequeñas (1,06 g a 2,77 g) por estación de muestreo. 

En la figura 9 se puede observar que la mayor parte de la contaminación por Cu 

es en las lapas recolectadas en las playas de Chañaral (estación 1) con una 

concentración de 1955,58 μg/g, a este resultado, le sigue Caleta Palito (740,00 μg/g), 

quedando en último lugar, la caleta Pan de Azúcar (467,05 μg/g).  

Castilla (1983), demostró la presencia de molibdenita y calcopirita en muestras 

de sedimento en la bahía de Chañaral y Caleta Palito, confirmando que los sedimentos 

de la playa están fuertemente relacionados con los relaves de cobre. Sin embargo, al 

norte del área contaminada, Caleta Coquimbo y Puerto Pan de Azúcar, no observaron 

mayores rastros de contaminación en esos años.   

Lee y col., 2002 estudiaron la distribución de diversos metales en la zona costera 

de la comuna de Chañaral, determinaron que además de otros dos sitios ubicados en 

esta zona, la playa de la bahía de Chañaral es un sitio compuesto 100% de los relaves 

que se han depositado en la zona intertidal. Los resultados de la prueba de Spearman 

indicaron que hubo una alta correlación entre los relaves y el Cu tanto en el agua en los 

poros de los sedimentos como en el agua de mar. Esto último, se explica mejor en un 

estudio realizado por Ramírez y col. (2005) en el cual se indica que en climas donde la 

evaporación excede las precipitaciones, como en el caso de El Salvador, la dirección del 
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flujo de agua es hacia arriba a través de las fuerzas capilares. Este fenómeno transfiere 

los elementos movilizados a la parte superior de los relaves en condiciones oxidantes 

para que puedan convertirse en forma soluble en agua y trasladarse a la costa durante 

las precipitaciones estacionalmente fuertes (Dold & Fontbotè, 2001). En definitiva, los 

propios relaves, además de su impacto físico, son también las fuentes primarias de Cu 

en el agua de mar adyacente a los sitios analizados. 

En cuanto al Zn, se observa una mayor concentración en las lapas obtenidas en 

la Caleta Palito (285,76 μg/g), seguido de Chañaral (89,23 μg/g) y finalmente Pan de 

Azúcar (27,47 μg/g). Según el estudio de Lee y col., 2002, las concentraciones más altas 

de Zn ocurren en la bahía de Chañaral, con una disminución constante de la 

concentración que se mueve hacia el norte. La única fuente obvia de metales cerca de 

ese sitio es la actividad portuaria en Barquito, situada a un kilómetro al sur de Chañaral. 

Sin embargo, en las muestras de agua de mar, además del Cu, el Zn mostró una alta 

correlación con los relaves. Por lo que, según los resultados de este estudio, las 

elevadas concentraciones de Zn en Caleta Palito probablemente están asociadas con la 

descarga de "aguas claras" que se depositan en ese punto.  

En cuanto a los estudios de este metal en moluscos, Boyden (1977) investigó 

que, en un ambiente con concentraciones más bajas de Zn, las lapas P. vulgata 

acumulan mayor cantidad de este metal en su tejido. Una observación similar se ha 

hecho para el Zn en las ostras (Chipman y col., 1958; Preston, 1966), lo cual sugiere que 

las concentraciones de Zn en los moluscos pueden controlarse al menos parcialmente y 

no depender enteramente de las concentraciones ambientales.  

Finalmente, el Cd se encuentra en muy baja concentración en las tres estaciones 

respecto a los otros dos metales (E1: 7,36 μg/g; E2: 6,14 μg/g y E3: 8,96 μg/g), sin 

embargo, su presencia es muy relevante por lo ya mencionado anteriormente. Una de 

las principales fuentes de Cd la constituye la minería y la quema de combustibles fósiles 

(Duruibe y col., 2005).  

Espejo (2013) estudió los metales contenidos en las fecas de los pingüinos de 

Humboldt que se asientan cada año en la isla Pan de Azúcar, donde los mayores niveles 

de Cd detectados fueron asociados a los relaves mineros que se han depositado en 

Bahía Chañaral, a la presencia de asentamientos humanos en los alrededores, a la 
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actividad portuaria, a la existencia de una planta de ácido sulfúrico, y al flujo de transporte 

de vehículos pesados derivados de la minería.  

Según lo dicho por Marín Guirao (2007), en un ambiente contaminado por 

residuos mineros, el Zn y el Cd presentan elevadas concentraciones en estado disuelto 

siendo los metales más móviles de los residuos, frente al Cu que se encuentran 

principalmente en estado particulado. Al entrar al mar, los metales disueltos son 

rápidamente eliminados de la columna de agua debido principalmente a incremento en 

la salinidad y pH, afectando a las zonas adyacentes a la desembocadura de relaves. Sin 

embargo, los metales en estado particulado (Cu) se mantienen durante más tiempo en 

el medio acuático afectando a un área mayor. Con la descarga de residuos mineros, las 

aguas de la costa se vuelven tóxicas. La toxicidad desaparece rápidamente en las zonas 

que no se encuentren directamente influenciadas, mientras que la zona adyacente a la 

desembocadura de las descargas mineras esta se mantiene durante varios días y parece 

depender de las condiciones climáticas.  

El gran desarrollo de la minería en Chile ha impactado negativamente en los 

ecosistemas costeros por las altas concentraciones de metales producto de los relaves 

mineros (Salamanca y col., 2004; Ramírez y col., 2005; Stauber y col., 2005). En el norte 

de Chile muchas de las actividades industriales descargan sus desechos al mar, 

elevando la concentración de algunas sustancias a niveles peligrosos para la salud de 

los ecosistemas (Vermeer y Castilla, 1991; Zúñiga, 1998; Cortés y Luna-Jorquera, 2011).  

Sin embargo, como resultado de la naturaleza desértica de la comuna de 

Chañaral, la densidad de población es baja, no hay actividad agrícola y la única actividad 

industrial es la minería. Por lo tanto, la única fuente significativa de contaminación en 

este ambiente costal es la derivada de las actividades mineras, proporcionando una 

oportunidad única para estudiar los efectos de la eliminación de residuos y la 

concentración elevada de metales en ausencia de los efectos de confusión de otros 

grupos de contaminantes. Las concentraciones de Cu, Cd y Zn de agua de mar pueden 

asociarse visualmente con la distribución esperada del impacto de los relaves (Lee y 

col., 2002). 
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3.2 Análisis estadístico de Cd, Cu y Zn en lapas (Fissurella sp.) 

En esta sección se realizó un análisis de Conglomerado (Cluster) con el fin de 

tener una imagen más clara de las zonas más afectadas por la contaminación de metales 

según su bioacumulación en el tejido de la lapa Fissurella sp. pequeñas. Por otro lado, 

el análisis de los componentes principales busca establecer el elemento metálico más 

significativo (Cu, Cd o Zn) que induce a que existan diferencias de concentración 

observados en el análisis Cluster.  

3.2.1 Análisis de Conglomerados (Cluster) 

En esta sección se realizó un análisis de conglomerados solo de lapas pequeñas, 

este tamaño se escogió por la misma razón que en la sección 3.1.3. En la figura 10, se 

observa que existe una amplia diferencia en la concentración del total de metales (Cd, 

Cu y Zn) analizados en el tejido blando de la lapa Fissurella sp. recolectadas en la bahía 

de Chañaral (estación 1) con respecto a las lapas recolectadas en la estación 2 y 3, 

correspondientes a Caleta Palito y la Caleta Pan de azúcar. Es decir, existe un factor en 

el medio marino de las cercanías de la bahía de Chañaral que induce a que la tasa de 

captación de metales en los tejidos de las lapas recolectadas en esta estación, difiera de 

las otras dos estaciones. 

 

 
Figura 11.Cluster de lapas pequeñas (1,06 g a 2,77 g) en las estaciones 1, 2 y 3. 
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Este factor que hace la diferencia, podría tratarse de la biodisponibilidad de estos 

metales en el medio, ya que, en cuanto a la distribución de los metales en los 

sedimentos, Ramírez y col. (2005) observaron que en general, las muestras recogidas 

al norte del punto de descarga actual (Caleta Palito) tienen las concentraciones más 

altas de todos los elementos (Cd, Cu y Zn). Al alejarse de esta zona, los niveles de 

metales pesados disminuyen progresivamente, alcanzando valores muy bajos en Pan 

de Azúcar en el norte. Por lo tanto, esta característica confirma el efecto de los residuos 

mineros.  

Por otro lado, el aumento de la concentración de metales y la formación de una 

nueva playa en la zona al norte del punto de descarga sugiere que la principal corriente 

de la costa se dirige hacia el norte. Sin embargo, muestras de sedimentos con un alto 

contenido de Cu se recogieron al sur del punto de descarga actual, lo que sugiere que 

la fracción fina (< 63 μm), cuya superficie específica es mayor que en la fracción gruesa 

del sedimento, lo cual facilita los procesos de absorción, está probablemente compuesta 

de sedimentos provenientes de la mina de El Salvador, descargados en la playa arenosa 

de la bahía de Chañaral hasta el año 1975. La ausencia de fracción fina en los 

sedimentos muestreados al norte de Caleta Palito podría explicarse por las diferencias 

en los procedimientos de tratamiento y eliminación entre los vertederos de Bahía de 

Chañaral y Caleta Palito. 

3.2.2 Análisis de Componentes Principales (ACP) 

En la figura 11 se reconoce la influencia de los metales que más afectan a las 

lapas pequeñas analizadas en este estudio. En este caso, se observa que Cu y Zn son 

positivos para el componente 1 casi en la misma proporción, mientras que Cu es mucho 

más positivo que Cd para el componente 2. En cuanto a las lapas pequeñas analizadas 

en la estación 1, estas se encuentran en el cuadrante positivo para ambos componentes, 

lo cual quiere decir que las lapas de esta estación se caracterizan por una mayor 

cantidad de Cu y Zn, como también una pequeña cantidad de Cd, siendo, por tanto, las 

lapas más afectadas por la contaminación de estos tres metales, en comparación a las 

demás. En cuanto a las lapas pequeñas de la estación 2 se encuentran afectadas 

principalmente por Cu y Zn, pero no se ven mayormente influenciadas por Cd. Caso 

contrario ocurre con las lapas pequeñas de la estación 3, las cuales se ven levemente 



 

37 
 

perjudicadas por Cd y menos afectadas por Cu y Zn que las lapas de las otras 

estaciones.  

 
Figura 12. Análisis de los componentes principales del promedio de tamaño pequeño 

(Pe) de las tres estaciones muestreadas (E1, E2 y E3). 

 

En definitiva, una vez más se demuestra que la mayor absorción de metales Cu, 

Cd y Zn por parte de las lapas Fussurella sp. se produce en la bahía de Chañaral 

(estación 1). Castilla & Nealler (1978) observaron que la extinción de luz a 0,6 m de 

profundidad en Caleta Palito refleja la abundancia de materia en suspensión sólida 

producida por las descargas de residuos mineros.  

Se observó una penetrabilidad máxima de la luz en Puerto Pan de Azúcar (área 

de control) y que otros puntos cercanos al vertedero (Caleta Agua Hedionda y Punta 

Achurra) mostraron importantes reducciones en la penetrabilidad. Mientras que los bajos 

valores de penetrabilidad de la luz en la Bahía de Chañaral reflejan la suspensión de 

sedimentos en acumulaciones pasadas y no debidas a la descarga del vertedero actual. 
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Cabe decir que la contaminación por relaves sin tratamiento previo a través del 

río Salado anterior al año 1975, causó un daño ambiental que conserva sus graves 

consecuencias hasta el día de hoy, las cuales se ven reflejadas en este estudio. Sin 

embargo, los daños ambientales que todavía se están produciendo con el vertimiento de 

“aguas claras” en el sector de Caleta Palito, a pesar de ser mucho menos contaminantes, 

no son menos importantes, sobre todo por su cercanía a la zona marina correspondiente 

al territorio del Parque Nacional Pan de Azúcar. 
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IV. CONCLUSIONES 

En este trabajo se ha podido constatar que: 

No cabe duda que la costa de la comuna de Chañaral a través del ducto de 

relaves desaguados hacia el mar anterior al año 1975 y los desechos tratados 

que se siguen liberando en la zona de Caleta Palito, han generado una 

importante contaminación oceánica en el sector, la cual ha perjudicado 

enormemente a la biodiversidad marina y a la población en general, afectando 

sus medios de producción local, el estado de salud del ambiente y la salud de la 

población de Chañaral (Castilla & Nealler, 1978). 

• La zona costera de la comuna de Chañaral, posee grandes concentraciones de 

metales pesados, en especial Cu, los cuales mediante una distribución 

paulatina van disminuyendo a medida que se van alejando del punto de emisión 

hacia el norte, logrando llegar hasta la caleta Pan de Azúcar.  

• Existen diferencias estadísticamente significativas entre los niveles de 

concentración de Cd, Cu y Zn en las lapas Fissurella sp. que habitan en la bahía 

de Chañaral, Caleta Palito y en la Caleta Pan de Azúcar. Destacándose una 

importante diferencia entre la bahía de Chañaral de las otras dos estaciones 

muestreadas, debido al grave daño ambiental que sufrió esta zona anterior al 

año 1975. 

• El tamaño es un factor de gran relevancia en la incorporación de metales en los 

tejidos biológicos de la lapa Fissurella sp. ya que los resultados de este estudio 

concuerdan con las publicaciones de Boyden (1977), estableciendo una 

diferencia en la captación de metales del medio según la masa del molusco, 

además de los cambios físicos asociados a las épocas reproductivas que sufren 

estos organismos luego de la madurez, por lo cual se recomienda utilizar solo 

ejemplares pequeños para hacer comparaciones de sitios contaminados con una 

menor incertidumbre.  

Por otro lado, cuando se trata de sitios muy contaminados, la abundancia de especies 

es escasa debido a que las condiciones en las que se encuentran las lapas no son 
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las mejores, existiendo una alta mortalidad, por lo que la recolección de una cantidad 

suficiente de lapas pequeñas puede resultar muy dificultosa.  

Finalmente, se hace necesario realizar monitoreos continuos en las zonas analizadas, 

tanto de los organismos como del medio, para poder estimar el factor de 

bioconcentración que se produce en las especies que sobreviven en estos ambientes. 
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VI. ANEXO I 

 

Tabla 1. Especificación de las condiciones del EAA para Cd, Cu y Zn. 

 Cd Cu Zn 

Corriente 8 mA/0 mA 

;8 mA/0 mA 

8 mA/0 mA 

;10 mA/300 mA 

6 mA/0 mA 

;6 mA/500 mA 

Longitud de onda 228,8 nm 213,9 nm 324,8 nm 

Ancho de la rendija 0,5 nm 0,5 nm 0,5 nm 

Modo de iluminación BGC-D2; 

BGC-SR 

BGC-D2; 

BGC-SR 

BGC-D2; 

BGC-SR 

Altura del quemador 7 mm 7 mm 7 mm 

Ángulo del quemador 0 deg 0 deg 0 deg 

Flujo del gas combustible 1,8 l/min 2.0 l/min 1.8 l/min 

Tipo de oxidante aire aire aire 

 

 

Figura 13. Curva de Calibración de Cd. 
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Figura 14. Curva de Calibración de Cu. 

 

 

Figura 15. Curva de calibración de Zn. 
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Tabla 2. Concentración de Cu, Cd y Zn, masa y longitud de las lapas analizadas en el 

borde costero de la comuna de Chañaral. 

Muestra Cd 
(μg/g) 

Cu 
(μg/g) 

Zn 
(μg/g) 

Masa 
(g) 

Longitud 
(cm) 

L2 E1 2119,98 9,73 94,10 1,8374 5,5 

L6 E1 1791,19 5,00 84,36 1,9122 5,0 

L2 E2 377,06 8,33 42,48 16,1208 9,0 

L3 E2 415,08 20,01 60,45 14,1516 9,0 

L5 E2 820,20 6,70 303,82 2,7701 6,0 

L6 E2 554,20 8,94 283,80 2,4837 4,5 

L8 E2 866,60 2,84 277,70 2,1369 4,5 

L9 E2 719,00 6,06 277,70 1,0624 5,3 

L2 E3 176,42 21,28 27,78 9,1891 8,0 

L6 E3 289,25 18,76 23,12 9,5497 8,0 

L11 E3 642,04 9,49 27,92 2,5844 6,4 

L12 E3 671,48 11,82 25,12 2,6544 6,0 

L14 E3 449,27 3,30 32,17 2,5396 6,0 

L15 E3 105,41 11,23 24,41 2,0932 5,2 

Promedio 714,09 10,25 113,21 5,0775 6,31 

Mínimo 105,41 2,84 23,12 1,0624 4,50 

Máximo 2119,98 21,28 303,82 16,1208 9,00 

 

 


