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RESUMEN 

Algunas actividades antrópicas han generado impactos significativos en los ciclos hidrológicos y 

biogeoquímicos de las cuencas hidrográficas, causando una serie de efectos ambientales, sociales 

y económicos no deseados. La eutrofización de sistemas lóticos es una de las consecuencias más 

importantes de las actividades humanas, y se considera una de las causas principales del deterioro 

de la calidad del agua y sedimento. El uso de comunidades biológicas para la evaluación de la 

calidad del agua es una práctica común y eficaz. La comunidad de perifiton juega un rol muy 

importante y sus características se ven afectadas directamente por disturbios físicos, químicos y 

biológicos, constituyendo de esta forma, un confiable indicador ambiental. En particular, las 

diatomeas bentónicas son el grupo de algas más utilizado como bioindicadores debido a que 

poseen varias ventajas: (i) son un grupo ubicuo y su variabilidad se extiende por la mayoría de las 

condiciones ecológicas del medio acuático, (ii) integran las variaciones de la calidad del agua en 

un lugar determinado, (iii) los métodos de muestreo y preparación de muestras son relativamente 

sencillos, y (iv) responden a los cambios ambientales, especialmente la contaminación orgánica y 

la eutrofización, con un amplio espectro de óptimos y  tolerancias.  

El presente estudio tiene por objetivo evaluar el estado trófico y calidad del agua de arroyos 

tributarios de la Cuenca del Río Negro (CRN), y relacionar la biomasa de microalgas bentónicas, y 

en particular, la composición específica y abundancia relativa de diatomeas epilíticas, con la 

concentración de nutrientes y actividades antrópicas. La CRN corresponde a la cuenca más extensa 

del país, su relevancia radica tanto en su ubicación y extensión como en los usos actuales y 

potenciales de los recursos de su cuenca.  

Se plantea como hipótesis que las actividades agrícolas deterioran la calidad físico-química del 

agua debido a que aumentan la erosión de los suelos y exportan su fertilidad natural a los sistemas 

acuáticos, y que el agregado de fertilizantes en estas prácticas que se pierde por escorrentía 

superficial y subsuperficial puede llegar a los arroyos. A su vez, este aumento en la disponibilidad 

de nutrientes en el agua puede aumentar la productividad de los arroyos (biomasa total del perifton). 

Sin embargo, una disminución en la transparencia del agua asociada con el aumento de la erosión 

en las cuencas agrícolas puede limitar el crecimiento del perifiton, el cual que se encuentra 

controlado a la vez por efectos locales a escala intratramo. Por último se plantea que debido a que 

distintas especies de diatomeas se adaptan diferencialmente a cambios en la calidad del agua, 

existirán especies sensibles a aumentos en la concentración de nutrientes, las cuales estarán 

presentes únicamente en ambientes oligotróficos, mientras que en ambientes más impactados 

predominarán especies tolerantes a las condiciones eutróficas. 

 

Para abordar los objetivos planteados se utilizó un enfoque de gradientes, muestreando tramos de 

arroyos con condiciones de referencia hasta aquellos que poseen intensas actividades antrópicas. 

Dentro de la CRN se estudiaron 92 microcuencas drenadas por arroyos vadeables, distribuidas en 

cinco ecorregiones, con coberturas de suelo correspondientes a campo natural, agricultura y 

forestación. En cada arroyo se tomaron muestras de agua superficial para la determinación de 

sólidos suspendidos totales y materia orgánica en suspensión, nitrógeno total, fósforo total, fósforo 

reactivo soluble, nitrato, y amonio. Se tomaron medidas in situ de conductividad, pH, oxígeno 

disuelto y turbidez. Se determinó la biomasa total de algas bentónicas y la composición relativa de 

algas verdes, diatomeas y cianobacterias a partir de medidas in situ con fluorómetro de campo 
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Bentho-Torch, y se tomaron muestras de perifiton de sustratos rocosos mediante raspado de la 

superficie, para la determinación de la composición específica de diatomeas.  

En el capítulo 1 se analizó la relación entre las características físico-químicas del agua y los usos 

del suelo; en el capítulo 2 se evaluó la influencia de factores que determinan el crecimiento de la 

biomasa del perifiton (variables físico-químicas, tipo de sedimento, velocidad de corriente, 

profundidad, disponibilidad de luz ) a partir del uso de modelos jerárquicos; y en el capítulo 3 se 

realizó un estudio florístico de la comunidad de diatomeas epilíticas, para relacionar la composición 

específica con la calidad físico-química del agua y los usos del suelo, y evaluar la aplicabilidad de 

los índices de calidad de agua basados en diatomeas: Índice de Diatomeas Pampeano (IDP), Índice 

Trófico de Calidad de Agua (TWQI) e Índice Trófico de Diatomeas (TDI). 

Los resultados permitieron inferir el impacto del uso del suelo y su intensidad sobre la calidad del 

agua. Se observaron aumentos de la concentración de nutrientes y sólidos suspendidos totales en 

arroyos con presencia de cultivos en sus cuencas, y una disminución de la conductividad y pH en 

arroyos de cuencas forestales, en comparación con aquellos arroyos que se encuentran en cuencas 

naturales. Según lo hallado en este estudio, el desarrollo de la biomasa de productores primarios 

del perifiton estaría influenciado tanto por factores locales a escala intratramo (tipo de sedimento, y 

velocidad de corriente) como por factores a escala de tramo (turbidez y nutrientes). A partir de los 

modelos jerárquicos realizados se constató que las variables relacionadas a la calidad del agua 

explicarían aproximadamente el 34% de la variación en la biomasa autotrófica total. El nitrato sería 

el nutriente potencialmente limitante en estos sistemas, ya que se predice una relación positiva 

entre la biomasa total de microalgas bentónicas y el nitrato, mientras que con el fósforo total se 

predice una relación inversa. A su vez, los resultados registran un gradiente de contaminación que 

modula la composición específica de diatomeas epilíticas y la dominancia relativa de determinadas 

especies en ambientes con diferente grado de impacto. Dicho gradiente se caracterizó por la 

dominancia de especies con preferencias por condiciones de baja concentración de nutrientes 

como Achnanthidium minutissimum y Encyonema sprechmannii, dominantes en arroyos 

oligotróficos pertenecientes a cuencas con cobertura natural y asociados a buena calidad de agua. 

A su vez se encontraron especies asociadas a calidad de agua regular: Cymbella cymbiformis, 

Staurosira. construens var. venter y Adlafia bryophila, y especies con preferencias por condiciones 

de altas concentraciones de nutrientes como Nitzschia semirobusta, Nitzschia palea, Nitzschia 

amphibia, Planothidium frequentissimum, Sellaphora nigri y Amphora pediculus, las cuales se 

asociaron a mala calidad del agua y fueron dominantes en arroyos eutróficos e hipereutróficos, 

pertenecientes a cuencas agrícolas. Los tres índices aplicados mostraron una correlación 

significativa con el Primer Factor de un Análisis de Componentes Principales realizado con variables 

de calidad de agua (p < 0.05). 

El presente estudio proporciona evidencias de que la comunidad de diatomeas epilíticas refleja la 

degradación ambiental asociada a actividades productivas en las cuencas de estos sistemas 

fluviales. De esta manera se sientan las bases para establecer planes de monitoreo a partir de la 

aplicación de estos índices de diatomeas, lo cual puede constituir una herramienta eficiente para el 

monitoreo de la calidad del agua de arroyos del país.  
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ABSTRACT 

Some anthropic activities have generated significant impacts on the hydrological and 

biogeochemical cycles of river basins, causing several nuisance environmental, social and 

economic effects. Eutrophication of lotic systems is one of the most important consequences of 

human activities, and it is considered as one of the main causes of water and sediment quality 

deterioration. Use of biological communities for water quality assessment is a common and effective 

practice. Periphyton community plays a very important role and it is directly affected by physical, 

chemical and biological disturbances, thus constituting a sensitive environmental indicator. Benthic 

diatoms consist of algae mostly used as bioindicators, because of several advantages: (i) it is a 

ubiquitous group and its variability is extended for most of the ecological conditions of aquatic 

environment, (ii) integrate variations in water quality in a given place, (iii) sampling and sample 

preparation methods are relatively simple, and (iv) respond to environmental changes, especially 

organic pollution and eutrophication, with a wide spectrum of optimum and tolerances. 

The aim of this study is to evaluate the trophic state and water quality of tributary streams of the Río 

Negro Basin (CRN), and relate the biomass of benthic microalgae, in particular epilitic diatoms 

specific composition and relative abundance, with nutrients concentration and anthropic activities. 

The CRN corresponds to the most extensive basin in the country, its relevance lies both in its 

location and extension and in the current and potential uses of the resources of its basin. 

It is hypothesized that agricultural activities deteriorate the physical-chemical quality of water 

because they increase soil erosion and export their natural fertility to aquatic systems, since the 

addition of fertilizers in these practices is lost by surface runoff and subsurface can reach streams. 

In turn, this increase in water nutrients availability can increase streams productivity (total biomass 

of the periphyton). However, a decrease in water transparency associated with increased erosion in 

agricultural watersheds can limit the growth of periphyton, which is also controlled by local effects 

at the intra-stretch scale. Finally, it is proposed that because different diatom species adapt 

differentially to changes in water quality, there will be species sensitive to increases in the 

concentration of nutrients, which will only be present in oligotrophic environments, while in more 

impacted environments they will predominate species tolerant to eutrophic conditions. 

A gradient approach was used, by sampling stream sections of both reference conditions and 

intense anthropic activities. Within the CRN, 92 microbasins drained by wading streams were 

studied, distributed in five ecoregions with natural fields, agriculture and forestation land cover. 

Composite samples of water were taken in each stream, for determination of total suspended solids 

and suspended organic matter, total nitrogen, total phosphorus, soluble reactive phosphorus, 

nitrate, and ammonium. In situ measurements of conductivity, pH, dissolved oxygen and turbidity 

were recorded. Benthic microalgae total biomass and green algae, diatoms and cyanobacteria 

relative composition were determined from measurements in situ with field Bentho-Torch 

fluorometer. Samples of periphyton of rocky substrates were taken by surface scraping, for the 

determination of diatoms specific composition.  

In Chapter 1, the relationship between the water physicochemical characteristics and land uses was 

analyzed; in Chapter 2 it was evaluated the influence of factors that determine periphyton biomass 

growth (i.e., physicochemical variables, sediment type, flow velocity, depth, light availability) was 

evaluated using hierarchical models; finally, in Chapter 3 a epilitic diatom community floristic study 

was performed, to relate specific composition with physicochemical water quality and land uses, and 
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evaluating the applicability of diatoms water quality indices:Pampean Diatom Index (IDP), Trophic 

Water Quality Index (TWQI) and Trophic Diatom Index (TDI).  

Results allowed to infer the effect of impacts of land use on water quality changes. Increases in 

nutrient concentration and total suspended solids were observed in streams with presence of 

agriculture in their basins, and a decrease in conductivity and pH in forest basins streams, compared 

to those streams set on pristine basins. As found in this study, the development of primary producers 

of the periphyton biomass would be influenced both by local factors (sediment type and size, current 

velocity) and stream scale factors (turbidity and nutrients). From the hierarchical models carried out, 

it was found that water quality parameters were shown to explain approximately 34% of the variation 

in total autotrophic biomass. Nitrate would be the potentially limiting nutrient in these systems, since 

a positive relationship between the total benthic microalgae biomass and NO3 is predicted, while an 

inverse relationship with PT is predicted. Results indicate a pollution gradient modulating diatom 

specific composition and the relative dominance of certain species in environments with different 

impact degree. This gradient was characterized by the dominance of benthic species with 

preferences for low nutrient conditions such as Achnanthidium minutissimum and Encyonema 

sprechmannii, dominant in oligotrophic streams belonging to natural cover basins, associated with 

good water quality. In turn, both species associated with regular water quality: Cymbella 

cymbiformis, Staurosira. construens var. venter and Adlafia Bryophila, and species with preferences 

for high nutrient conditions were found, such as Nitzschia semirobusta, Nitzschia palea, Nitzschia 

amphibia, Planothidium frequentissimum, Sellaphora nigri and Amphora pediculus, associated with 

poor water quality and dominating in either eutrophic other hypereutrophic streams, belonging to 

agricultural basins.  

The three applied indices showed a significant correlation with the First Factor of a Principal 

Component Analysis carried out with water quality variables. (p <0.05).  

The present study provides evidence that epilitic diatom communities reflect the environmental 

degradation associated to productive activities in basins of these systems. In this way, this study 

represents a further basis to establish river monitoring plans based on application of these diatom 

indexes, which can be an efficient application tool for monitoring water quality of streams in the 

country. 
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INTRODUCCIÓN 

Los ecosistemas fluviales son sistemas complejos, en donde las variaciones espaciales y 

temporales en las características físico-químicas y biológicas están determinadas por procesos que 

ocurren a escala de cuenca. Estos procesos pueden estar influenciados por factores naturales 

como lo son el clima, y las características geomorfológicas de las cuencas, o por distintas 

actividades antrópicas, por ejemplo, la intensificación de las actividades productivas, agrícolas e 

industriales, y el desarrollo urbano (Allan & Castillo, 2007; Stevenson & Pan, 1999). Estas 

actividades generan impactos negativos significativos en los ciclos hidrológicos y biogeoquímicos, 

causando una serie de efectos ambientales, sociales y económicos no deseados (Lobo et al., 2015; 

García-Esteves et al., 2007; Ahearn et al., 2005). La intensidad y patrones de uso del suelo para 

producir bienes y servicios, representa una de las alteraciones más importantes, afectando la 

estructura y el funcionamiento de los sistemas naturales, interfiriendo en la interacción de los 

ecosistemas con la atmósfera, los sistemas acuáticos y con la cuenca hidrográfica (Elmhagen et 

al., 2015; Dodds & Oakes, 2007; Vitousek et al., 1997). Según datos de la FAO, entre el año 1961 

y el 2009, el área cultivada aumentó solamente un 12%, sin embargo, la producción agrícola en 

ese mismo período tuvo un factor de crecimiento entre 2.5 y 3, lo que evidencia claramente la 

intensificación agrícola (FAO, 2012). Como consecuencia de los cambios de intensidad y patrones 

de usos, los suelos han sufrido una degradación física, química y biológica, afectando la 

disponibilidad de nutrientes y agua para la agricultura. Para poder mantener o incluso aumentar los 

niveles de fertilidad y producción, se han ido compensando las pérdidas vía fertilización y riego; e 

incrementando el uso de fitosanitarios para el control de las malezas, plagas y patógenos (De La 

Fuente & Suárez, 2008). Sin embargo, esta restitución de nutrientes a través de fertilizantes ha 

ocasionado otros problemas, dado que una baja proporción del fertilizante aplicado permanece en 

el suelo y gran parte se pierde por volatilización, lixiviación y/o escorrentía. Aproximadamente el 

20% del nitrógeno que se aplica como fertilizante a nivel local puede perderse hacia los ríos debido 

a la erosión y al lavado de áreas agrícolas llegando a afectar a escala regional (Oesterheld, 2008). 

En este contexto, los cambios en la intensidad y patrones de usos del suelo generan una gran 

preocupación en lo que respecta a su sustentabilidad a diferentes escalas espaciales y temporales, 

así como las consecuencias ambientales asociadas. En lo que respecta a impactos locales se ha 

observado un aumento de la erosión, pérdida de fertilidad de los suelos y una reducción de la 

biodiversidad (Tsegaye, 2019; Rodríguez-Echeverry, 2018; Van Hemelryck et. al., 2009; Bakker et. 

al., 2005). A nivel regional se destacan la contaminación de aguas subterráneas y la eutrofización 

de ríos y lagos (Freeman et al., 2007; Chambers et al., 2006; Ahearn et al., 2005; Strayer et al., 

2003). Finalmente, a nivel global se pueden apreciar impactos sobre los componentes atmosféricos 

y el clima (Davidson & Janssens, 2006; Feddma, 2005; Matson et al., 1997). 
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La eutrofización, definida como un aumento de la concentración de nutrientes, especialmente 

fósforo y nitrógeno (Wetzel, 2001), produce un aumento de la biomasa de algunos productores 

primarios, los cuales aumentan su dominancia y disminuyen la diversidad global del sistema. Sus 

causantes principales son el vertido de aguas residuales no tratadas, el uso de detergentes 

fosforados, el agregado de fertilizantes y herbicidas fosforados y el aumento de la escorrentía por 

deforestación y sobrepastoreo (Conde et al., 2002; de la Fuente & Suárez, 2008; Vilmi et al., 2015). 

Se han desarrollado numerosos modelos de eutrofización y categorización de ambientes de 

acuerdo al estado trófico. Tradicionalmente, las categorías tróficas están relacionadas con los 

valores de productividad primaria, biomasa de productores primarios y la carga y/o concentración 

de nutrientes (Mellios et al., 2015; Istvánovics, 2009; OECD, 1982). En base a esto, los sistemas 

pueden clasificarse de acuerdo a su estado trófico desde oligotróficos (baja concentración de 

nutrientes y biomasa de productores primarios) a hipereutróficos (elevadas concentraciones de 

nutrientes y biomasa de productores primarios) (Mellios et al., 2015). La eutrofización de sistemas 

lóticos es considerada una de las causas principales del deterioro de la calidad del agua superficial 

(Dodds, 2007; Smith & Schindler, 2009). 

Para referirse al estado de alteración de un ecosistema como consecuencia de actividades 

antrópicas, se utilizan diversos términos como lo son: integridad o salud ecosistémica, calidad de 

agua y de hábitat o calidad ecológica, condiciones de referencia o pre-impacto (Smol 1999). El 

término calidad de agua es ampliamente empleado, y se vincula al concepto de contaminación por 

factores físicos, químicos o biológicos. Así, la calidad del agua puede ser definida como el conjunto 

de concentraciones, especiaciones y particiones de sustancias orgánicas e inorgánicas, y la 

composición y estado de las comunidades biológicas, teniendo en cuenta las variaciones 

temporales y espaciales que ocurren como consecuencia de la incidencia de factores internos y 

externos en un cuerpo de agua (UNESCO-WHO-UNEP, 1996). En función de estas variables 

pueden establecerse clases de calidad de agua que reflejen las condiciones del sistema (ej.: calidad 

muy buena, buena, media, mala o muy mala) (García-Rodríguez et al., 2007; Gómez & Cochero, 

2013; Lobo et al., 2015). Los sistemas clasificados con calidad de agua muy buena corresponden 

a sistemas en estado natural, sin polución, con baja concentración de nutrientes y poco 

enriquecimiento orgánico, mientras que en el otro extremo, la calidad de agua muy mala evidencia 

fenómenos de polución y eutrofización muy fuertes, altas concentraciones de materia orgánica y 

predominio de procesos reductivos (Licursi & Gómez, 2003). 

Para poder evaluar la calidad de agua de un sistema límnico es necesario contar con indicadores 

ambientales. Un primer indicador ampliamente utilizado es el constituido por las variables físico-

químicas del agua, siendo sumamente informativo respecto a las causas del deterioro ambiental. 

Entre sus ventajas se encuentran la exactitud y precisión de sus métodos, los cuales están 

estandarizados. Sin embargo, este indicador no refleja el efecto de la calidad del agua sobre las 
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comunidades presentes en el ecosistema, y muestra solamente el estado del sistema en el lugar y 

el momento en que las muestras son tomadas (Lowe & Pan, 1996). Para complementar la 

evaluación de la calidad del agua, es importante realizar monitoreos biológicos. En este sentido, 

las comunidades biológicas que habitan estos sistemas pueden ser utilizadas como bioindicadores. 

Se denomina bioindicadores a aquellas especies que mediante su presencia, ausencia y/o 

abundancia reflejan las condiciones ambientales o el grado de contaminación, a partir de los cuales 

se establece la calidad del agua (Pinilla, 1998; Holt & Miller, 2010). Los criterios biológicos son muy 

importantes a la hora de evaluar alteraciones en la integridad ecológica debido a que miden 

directamente las condiciones de los recursos amenazados. Detectan problemas que otros métodos 

ignoran o subestiman, y proporcionan un proceso sistemático para monitorear el progreso 

resultante mediante programas de gestión de calidad de agua (Chalar et al., 2012), permitiendo 

planear acciones de manejo adaptativo. 

Dentro de las comunidades biológicas presentes en los sistemas fluviales se encuentra la 

comunidad de perifiton, cuyo estudio resulta de gran importancia para evaluar la integridad 

ecológica de un sistema. Su crecimiento se encuentra controlado tanto por factores locales, a 

escala intratramo (debido la heterogeneidad de ambientes existente en estos sistemas) (Bere & 

Galizia, 2011), como por factores que ocurren a escala de tramo y de cuenca (Rusanov et al., 2012, 

Larson et al., 2016). En este sentido, debido a que dicha comunidad encuentra adherida al sustrato, 

sus características se ven afectadas directamente por disturbios físicos, químicos y biológicos que 

ocurren a escala de tramo y de cuenca, por lo que constituyen un buen indicador ambiental 

(Stevenson & Bahls, 1999). En particular, las diatomeas bentónicas son el grupo de algas más 

utilizado como indicadores de la calidad de agua de arroyos (Lobo et al., 2015; Besse-Lototskaya, 

2011; García-Rodríguez et al., 2007; Stoermer & Smol, 2004; Díaz-Quirós & Rivera-Rondón, 2004). 

Responden rápidamente a los cambios ambientales, especialmente la contaminación orgánica y la 

eutrofización, con un amplio espectro de óptimos y tolerancias (Kireta et al, 2012). Distintas 

especies de diatomeas están adaptadas diferencialmente a una amplia gama de condiciones 

ecológicas, por lo que la gran diversidad de especies existente genera un alto número de 

indicadores del cambio ambiental (Stevenson & Bahls, 1999, Vilmi et al., 2015). 

En el presente estudio se pretende abordar las siguientes preguntas: 

(i) ¿Existe un cambio en la calidad físico-química del agua en sistemas lóticos que pueda 

asociarse a las actividades antrópicas llevadas a cabo en las cuencas? 

(ii) ¿El crecimiento de algas presentes en el perifiton en estos sistemas está influenciado 

por dicho cambio en la calidad del agua? 

(iii) ¿La composición específica de diatomeas bentónicas presentes en estos sistemas, 

refleja los cambios ambientales asociados a dichas actividades antrópicas? 
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Hipótesis  

(i) Las actividades agrícolas aumentan la erosión de los suelos y exportan su fertilidad 

natural a los sistemas acuáticos. Sumado a esto, el agregado de fertilizantes en estas 

prácticas que se pierde por escorrentía superficial y subsuperficial puede llegar a los 

arroyos ocasionando deterioro en la calidad físico-química del agua. 

(ii) Los cambios antrópicos en la cobertura del suelo, actuando a escala de cuenca, 

aumentan la disponibilidad de nutrientes en el agua y en consecuencia, la productividad 

de los arroyos (biomasa total del perifton). Sin embargo, una disminución en la 

transparencia del agua asociada con el aumento de la erosión en las cuencas agrícolas 

puede limitar el crecimiento del perifiton. Por otra parte, efectos locales a escala 

intratramo (disponibilidad de luz, velocidad de corriente y tipo de sedimento) también 

son determinantes de la biomasa perifítica. 

(iii) Distintas especies de diatomeas se adaptan diferencialmente a cambios en la calidad 

del agua, existiendo especies sensibles a aumentos en la concentración de nutrientes, 

las cuales estarán presentes únicamente en ambientes oligotróficos, mientras que en 

ambientes más impactados predominarán especies tolerantes a las condiciones 

eutróficas. 

Objetivo General 

Evaluar el estado trófico y calidad del agua de arroyos tributarios de la cuenca del Río Negro 

presentes en cuencas con distintos usos del suelo, y relacionarlo con la biomasa de microalgas 

bentónicas, y en particular con la composición específica de diatomeas epilíticas. Se pretende 

utilizar esta información para validar una metodología estandarizada que permita implementar un 

sistema de evaluación y biomonitoreo de la calidad ecológica de los arroyos vadeables del país, a 

partir del uso de diatomeas como indicadores. 

Enfoque y estructura del trabajo 

Para abordar los objetivos planteados se utilizó un enfoque de gradientes, muestreando tramos de 

arroyos desde condiciones de referencia hasta las de mayor intensidad de actividad agrícola, 

distribuidos en las cinco ecorregiones presentes en la cuenca del Río Negro. Esta tesis está 

estructurada en tres capítulos, abordando en cada uno de ellos una de las hipótesis planteadas. En 

el capítulo 1 se analiza la relación entre las características físico-químicas del agua y los distintos 

usos del suelo y ecorregiones. En el capítulo 2 se evalúa la influencia de los distintos factores que 

determinan el crecimiento de la biomasa algal del perifiton; y por último en el capítulo 3, se realiza 

un estudio de la comunidad de diatomeas epilíticas, para evaluar su composición específica y 

relacionarla con la calidad físico-química del agua y los usos del suelo.  
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METODOLOGÍA 

ÁREA DE ESTUDIO 

El área de estudio corresponde a la Cuenca del Río Negro, la cual presenta una cuenca de drenaje 

de 70.714 km2, ocupando más de un tercio de la superficie de Uruguay (departamentos de Cerro 

Largo, Tacuarembó, Durazno, Soriano, Flores y Río Negro) y una fracción del Estado de Río 

Grande do Sul (aproximadamente 2.922 km2). La cuenca está limitada al Oeste por la Cuchilla de 

Haedo; al Norte por las cuchillas Negra, Santa Ana y de Chapadao; al Noroeste por la Cuchilla Seca 

y la Cuchilla Grande y al Sur por la Cuchilla Grande del Oeste (Serra et al., 2014).  

Es drenada por tres grandes ramales. En primer lugar se encuentra el Río Tacuarembó. Con un 

caudal medio de 279 m3/s, representa el cuerpo de agua más caudaloso de la CRN, formando parte 

de la cuenca alta del mismo. Tiene una superficie de 16.273 Km2 que transcurre por los 

departamentos de Rivera y Tacuarembó. Sus nacientes se ubican en el extremo norte del 

departamento de Rivera entre la cuchilla de Cuñapirú y la cuchilla Negra. Recorre dicho 

departamento en dirección norte-sur e ingresa en el departamento de Tacuarembó hasta su 

desembocadura en el Río Negro. Así, el Río Tacuarembó drena a la cuenca del Río Negro a través 

de sus principales afluentes: arroyos Cuñapirú, Zapucay Lunarejo, Laureles, las Cañas, Tres 

Cruces, Tranqueras, Batoví, del Sauce, Yaguarí, Caraguatá y el río Tacuarembó Chico.  

El segundo gran ramal es el Río Negro, entre sus nacientes y el Río Tacuarembó, con un caudal 

promedio de 244 m3/s. Nace en Brasil, en el estado de Río Grande del Sur, aproximadamente a 70 

km al Norte de la frontera con Uruguay. En territorio uruguayo fluye en sentido NE-SW y sus 

principales afluentes son los arroyos San Luis, Hospital, Piraí, Aceguá, Zapallar, Fraile Muerto, 

Tupambaé, Cordobés y Tarariras. 

Aguas abajo de la confluencia de los ríos Negro y Tacuarembó, se encuentran los tres embalses 

que interrumpen el flujo natural del río: Rincón del Bonete, Baygorria y Palmar. Los arroyos 

Salsipuedes, Tres Árboles y Rolón son los principales afluentes del embalse de Baygorria, mientras 

que el Río Yí desemboca sobre el embalse de Palmar.  

El Río Yí corresponde al tercer gran ramal que compone la cuenca del Río Negro. Fluye de Sureste 

a Noroeste, drenando la Penillanura Cristalina, pasando por la ciudad de Durazno. Tiene un caudal 

promedio de 174 m3/s. y sus principales afluentes son los arroyos Mansavillagra, Timote, Illescas, 

Maciel y Porongos. También en el embalse Palmar a pocos km del Río Yi desemboca el arroyo 

Grande del Sur.  
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Aguas abajo de la represa de Palmar transcurre el tramo inferior del Río Negro, con cuatro afluentes 

principales: los arroyos Grande y Don Esteban desde el norte, y Cololó y Bequeló desde el Sur 

(Serra et al., 2014) (Figura 1). 

 

Figura 1. Cuenca del Río Negro, con sus principales ríos y arroyos tributarios. Modificada de: MVOTMA-

DINAGUA, 2014. 

El Río Negro corresponde al curso de agua interior más importante del Uruguay, siendo la cuenca 

más extensa del país. Su relevancia radica tanto en su ubicación y extensión como en los usos 

actuales y potenciales de los recursos de su cuenca (MVOTMA-DINAMA, 2011). Los usos 

principales del curso corresponden a la generación hidroeléctrica por medio de los tres embalses 

antes mencionados, el riego, la extracción de áridos, turismo, piscicultura (piscigranjas de esturión), 

y pesca artesanal y deportiva (MVTOMA-DINAMA, 2011). 

Por otra parte, la cuenca se encuentra asentada sobre diferentes zonas geológicas. Transcurre por 

el macizo cristalino, las lavas basálticas del Arapey, areniscas y conglomerados cretácicos, los 

limos de Fray Bentos y terrenos pliocénicos y cuaternarios. Los limos presentes principalmente en 

los Departamentos de Soriano y Río Negro, potencian formación de suelos de gran calidad, 

albergando estas regiones los mejores suelos agrícolas del país (MVOTMA-DINAMA, 2018). Dentro 
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de esta región, se destacan por sus usos agrícolas las cuencas de los arroyos Grande del Sur, 

Grande del Norte y el Río Yi. 

Según la clasificación realizada por Brazeiro et al. (2012), la cuenca del Río Negro está dividida en 

cinco ecorregiones: las Sierras del Este (SE), la Cuesta Basáltica (CB), la Cuenca Sedimentaria 

Gondwánica (CSG), Escudo Cristalino (EC), y la Cuenca Sedimentaria del Oeste (CSO). Las 

ecorregiones, o regiones ecológicas, comprenden regiones de homogeneidad relativa con respecto 

a los sistemas ecológicos, que involucran interrelaciones entre los organismos y su ambiente. 

Comprenden paisajes en donde existen similitudes debido a factores climáticos, geológicos, tipo de 

suelos, vegetación y uso del suelo (Omernik, 1995). Estas regiones agrupan cuerpos de agua que 

podrían ser naturalmente similares en ausencia de perturbaciones. Debido a que los sistemas 

fluviales dentro de una ecorregión poseen características similares, es de esperar que respondan 

de igual manera frente a disturbios. Constituyen de esta forma, un área óptima para el manejo 

integral de los ecosistemas (Splinter et al., 2010). 

Dentro de la cuenca del Río Negro, se estudiaron 92 microcuencas distribuidas en las cinco 

ecorregiones mencionadas (Figura 2). La escala de estudio seleccionada corresponde a 

microcuencas drenadas por arroyos vadeables (someros, de bajo orden). El uso del suelo a escala 

de microcuencas gobierna la hidrología de los arroyos y es un fuerte predictor de la carga de 

nutrientes y estado trófico de los mismos (Allan, 2004). Estos cursos constituyen la mayor extensión 

de la red fluvial, y se encuentran en íntimo contacto con los sistemas terrestres. Debido a su ancho 

reducido mantienen una alta relación del largo de la orilla con respecto al espejo de agua, por lo 

que la zona de contacto con el sistema terrestre es proporcionalmente mayor que en cursos de 

orden superior. Esto implica que exista una alta incidencia de las actividades humanas en el estado 

de los arroyos. Sumado a esto, debido a su pequeño caudal, en estos arroyos es donde los 

problemas ambientales están más concentrados y son más perjudiciales. 

Las microcuencas seleccionadas poseen una superficie entre 3 y 92,6 km2. Los arroyos tienen una 

profundidad entre 0,1 y 1 m y anchos entre 1 y 10 m. El orden de Strahler (1964) de los cursos varía 

entre 1 y 4. En la Tabla 1 se detallan los nombres de los arroyos muestreados, las coordenadas y 

los departamentos a los cuales pertenecen.  
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Figura 2. Localización de los puntos de muestreo y ecorregiones en la cuenca del Río Negro. 

 

Tabla 1. Nombre de las estaciones de los arroyos muestreados, departamento y ecorregión a la que 

pertenecen, y coordenadas geográficas de cada sitio de muestreo. 

 Arroyo Departamento Latitud (S) Longitud (O) Ecorregión 

3A2 Islas de Argüelles Río Negro -32,614881 -56,811786 Cuesta Basáltica 

3A3 Tala Río Negro -32,709165 -56,875483 Cuesta Basáltica 

A10 Puercos Cerro Largo -32,828823 -55,073513 Sierras del Este 

A4 Afluente izq. Molles Cerro Largo -32,963178 -55,168054 Sierras del Este 

B1 Sarandí Durazno -32,951585 -55,461750 Cuenca sedimentaria gondwánica 

B10 Carpintería Durazno -32,946208 -55,911570 Cuenca sedimentaria gondwánica 

B11 Afluente izq. Bonete Durazno -32,697600 -55,861730 Cuenca sedimentaria gondwánica 

B13 Cañitas Durazno -32,924075 -55,449175 Cuenca sedimentaria gondwánica 

B2 Hermeregildo Durazno -32,975650 -55,475843 Cuenca sedimentaria gondwánica 

C4 Cda. Islas Tacuarembó -32,052533 -55,769903 Cuenca sedimentaria gondwánica 

C5 Sauce de Veras Tacuarembó -32,087303 -55,751440 Cuenca sedimentaria gondwánica 

C6 Cda. Claudinas Tacuarembó -32,198185 -55,656378 Cuenca sedimentaria gondwánica 

C7 Zanja honda Tacuarembó -32,195846 -55,611823 Cuenca sedimentaria gondwánica 

C8 Durazno Tacuarembó -32,203643 -55,595985 Cuenca sedimentaria gondwánica 

D1 Afluente Mansavillagra Florida -33,714780 -55,430495 Sierras del Este 

D2 Afluente Mansavillagra Florida -33,736713 -55,385536 Sierras del Este 

D3 Afluente izq. Timote Florida -33,671011 -55,849735 Escudo Cristalino 

D4 Sauce Florida -33,765575 -55,664556 Escudo Cristalino 

EG2 Sánchez chico Río Negro -32,875326 -57,746248 Cuenca sedimentaria del oeste 

EG4 Abrojal Río Negro -33,007490 -57,915171 Cuenca sedimentaria del oeste 
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 Arroyo Departamento Latitud (S) Longitud (O) Ecorregión 

EG6 Palmita Río Negro -32,677931 -57,457633 Cuenca sedimentaria del oeste 

EG7 El Talar Río Negro -32,904095 -57,558121 Cuenca sedimentaria del oeste 

F2 Sauce Grande Río Negro -32,994086 -57,381678 Cuenca sedimentaria del oeste 

F6 Sauce Río Negro -32,766298 -57,142110 Cuenca sedimentaria del oeste 

F8 Secca -Molles de Porrúa Río Negro -32,837481 -56,962990 Cuenca sedimentaria del oeste 

LP2 Sarandí Durazno -32,682853 -55,527486 Cuenca sedimentaria gondwánica 

LP5 De la Tranquera Durazno -32,660130 -55,685578 Cuenca sedimentaria gondwánica 

LP6 Cda. de molles Durazno -32,679470 -55,519088 Cuenca sedimentaria gondwánica 

LP9 Ceibal Durazno -32,541840 -55,548145 Cuenca sedimentaria gondwánica 

M34 Sarandí (Mongoles) Rivera -31,967215 -54,735975 Cuenca sedimentaria gondwánica 

M35 Afluente izq. Sarandí Rivera -31,982926 -54,716173 Cuenca sedimentaria gondwánica 

M66 Del Medio (Sauce solo) Tacuarembó -32,060621 -54,798490 Cuenca sedimentaria del oeste 

N2 Cda. Sauce Soriano -33,275876 -57,862228 Escudo Cristalino 

P1 Afluente izq. Yí Durazno -33,324870 -55,514258 Cuenca sedimentaria gondwánica 

P4 Sauce Durazno -33,110288 -55,480705 Cuenca sedimentaria gondwánica 

PB1 Pelado Soriano -33,413226 -57,831471 Cuenca sedimentaria del oeste 

PB6 Sarandí Grande Soriano -33,359815 -57,886473 Cuenca sedimentaria del oeste 

Pd3 Tala Soriano -33,562251 -57,448850 Escudo Cristalino 

Pd4 Isletas Soriano -33,457970 -57,585058 Escudo Cristalino 

Pd6 Portugués Soriano -33,409128 -57,411303 Escudo Cristalino 

Pd7 De la Laguna del Chana Soriano -33,395830 -57,437648 Escudo Cristalino 

Pr11 Afluente der. Cordobesa Flores -33,400255 -56,613550 Escudo Cristalino 

Pr2 Tala Flores -33,684631 -56,784563 Escudo Cristalino 

Pr3 Tala Flores -33,495830 -56,697640 Escudo Cristalino 

Pr5 Afluente der. Porongos Flores -33,616553 -56,778051 Escudo Cristalino 

R1 Curticeiras Rivera -30,978858 -55,576418 Cuesta Basáltica 

R2 De la Divisa Rivera -31,069220 -55,534218 Cuenca sedimentaria gondwánica 

R3 Bañado del Chajá Rivera -31,101206 -55,549115 Cuenca sedimentaria gondwánica 

R6 P Piraña Rivera -31,149041 -55,771680 Cuesta Basáltica 

R7 Sauzal Rivera -31,168618 -55,780233 Cuesta Basáltica 

S12 Salsipuedes chico Tacuarembó -32,333028 -56,247433 Cuesta Basáltica 

S13 Paraná Tacuarembó -32,344490 -56,252523 Cuesta Basáltica 

S14 Tala Tacuarembó -32,348115 -56,340660 Cuesta Basáltica 

S15 Del Medio Tacuarembó -32,375115 -56,341886 Cuesta Basáltica 

S16 Sarandí Tacuarembó -32,553651 -56,459358 Cuesta Basáltica 

S19 Los Molles Tacuarembó -32,510720 -56,415930 Cuesta Basáltica 

S2 Sauce del Salsipuedes Tacuarembó -32,647965 -56,541783 Cuesta Basáltica 

S3 Molles grande Río Negro -32,631045 -56,620441 Cuesta Basáltica 

S5 Sarandí Paysandú -32,365878 -56,566635 Cuesta Basáltica 

S6 Tiatucura Paysandú -32,347601 -56,549411 Cuesta Basáltica 

T1 Apretado Rivera -31,163121 -55,871296 Cuesta Basáltica 

T10 Tranqueritas Rivera -31,436906 -55,883076 Cuesta Basáltica 

T2 Rubio Chico Rivera -31,161495 -55,874310 Cuesta Basáltica 

T3 Afluente der. Lunarejo Rivera -31,195876 -55,911930 Cuesta Basáltica 

T4 Cda. Guayabera Rivera -31,243303 -55,845613 Cuesta Basáltica 
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 Arroyo Departamento Latitud (S) Longitud (O) Ecorregión 

T5 Del Venado Rivera -31,300935 -55,855250 Cuesta Basáltica 

T7 Afluente de Los Moraes Tacuarembó -31,438740 -55,966355 Cuesta Basáltica 

T8 Cda. Los Moraes Tacuarembó -31,441843 -55,961786 Cuesta Basáltica 

T9 Mataojito Tacuarembó -31,440540 -55,944708 Cuesta Basáltica 

V1 Del Medio Rivera -31,899960 -54,636580 Cuesta Basáltica 

V11 Afluente der. Abrojal Rivera -31,785985 -54,938066 Cuenca sedimentaria gondwánica 

V14 Afluente izq. Laureles Rivera -31,652695 -55,413780 Cuenca sedimentaria gondwánica 

V15 Pitangueras Rivera -31,652043 -55,393976 Cuenca sedimentaria gondwánica 

V17 Sauce Rivera -31,525326 -55,460933 Cuenca sedimentaria gondwánica 

V2 Zanja Honda Rivera -31,884573 -54,647091 Cuenca sedimentaria gondwánica 

V3 Sarandí Rivera -31,838561 -54,632206 Cuenca sedimentaria gondwánica 

V6 Bañado del Sauce Rivera -31,694571 -54,624148 Cuenca sedimentaria gondwánica 

V7 Cda. Sauce Rivera -31,678796 -54,625790 Cuenca sedimentaria gondwánica 

X1 Cda. Sauce Tacuarembó -31,675031 -56,071376 Cuenca sedimentaria gondwánica 

X10 Jabonería Tacuarembó -31,832915 -56,195990 Cuesta Basáltica 

X11 Afluente der. Jabonería Tacuarembó -31,828886 -56,184,903 Cuesta Basáltica 

X13 Sauce de Batoví Tacuarembó -31,895056 -56,058006 Cuenca sedimentaria gondwánica 

X14 Batoví Tacuarembó -31,943381 -56,030473 Cuenca sedimentaria gondwánica 

X2 Quiebrayugos Tacuarembó -31,665160 -56,099273 Cuenca sedimentaria gondwánica 

X3 Ataque Tacuarembó -31,661318 -56,124430 Cuenca sedimentaria gondwánica 

X4 Luján Tacuarembó -31,650823 -56,155043 Cuenca sedimentaria gondwánica 

X5 Cda. Peña Tacuarembó -31,652305 -56,204333 Cuenca sedimentaria gondwánica 

X6 De la Canelera Tacuarembó -31,646571 -56,257765 Cuenca sedimentaria gondwánica 

X8 Californias Tacuarembó -31,598573 -56,284481 Cuesta Basáltica 

X9 Tacuarembo Chico Tacuarembó -31,557026 -56,250213 Cuesta Basáltica 

Y3 Hongos Durazno -33,221348 -56,711821 Cuesta Basáltica 

Y5 Saucesito Durazno -33,232966 -56,746636 Cuesta Basáltica 

 

MUESTREOS 

Los muestreos fueron llevados a cabo en dos etapas. En la primer etapa se muestrearon los arroyos 

pertenecientes a la cuenca del Río Tacuarembó y del alto Río Negro, en abril, mayo y junio de 2015. 

En la segunda etapa, entre octubre y noviembre de 2016, se muestrearon los arroyos 

pertenecientes a las cuencas del medio y bajo Río Negro. 

Los muestreos fueron realizados en período de estiaje, no habiendo ocurrido precipitaciones al 

menos 10 días previo a los muestreos, por lo que los arroyos se encontraban en flujo de base o 

muy reducido. En tales condiciones el ambiente ofrece suficiente estabilidad, lo que facilita la 

ocurrencia de los procesos y las relaciones bióticas y el desarrollo de las distintas comunidades, 

generándose así condiciones favorables para el monitoreo biológico (Ohio-EPA, 2009). 
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En cada arroyo se eligió un tramo representativo de aproximadamente 50 metros, distante al menos 

100 metros aguas arriba del camino de acceso. En cada uno de los 92 tramos se muestreó en tres 

puntos: aguas abajo, medio y aguas arriba. En los tres puntos se tomaron muestras para la 

realización de análisis físico-químicos y biológicos, cuyas metodologías se detallan en los capítulos 

siguientes.  
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CAPITULO 1, CALIDAD FÍSICO-QUÍMICA DEL AGUA Y 

USOS DEL SUELO 

MARCO TEÓRICO 

La composición química del agua, tanto en sus componentes mayoritarios como en sus 

componentes traza, determina en gran medida el funcionamiento del ecosistema y la composición 

y abundancia de las comunidades. Entre los compuestos químicos del agua se encuentra la materia 

inorgánica suspendida, iones disueltos principales (calcio, sodio, magnesio, potasio, bicarbonato, 

sulfato y cloruro), nutrientes disueltos (nitrógeno, fósforo y sílice), materia orgánica suspendida y 

disuelta, gases (nitrógeno, dióxido de oxígeno y oxígeno) y metales traza, tanto disueltos como 

suspendidos (Allan & Castillo, 2007).  

En cuanto a los gases, tienen especial importancia el oxígeno y el dióxido de carbono. Sus 

concentraciones dependen de las entradas y salidas por difusión desde la atmósfera, así como de 

los procesos de producción primaria y respiración. El oxígeno juega un papel muy importante en 

las reacciones de óxido-reducción en los ecosistemas acuáticos, influyendo en la solubilidad de 

muchas otras sustancias y a su vez, su disponibilidad es fundamental en la regulación de 

compuestos como el amonio y el nitrato. Por otra parte, el dióxido de carbono disuelto en el agua 

puede formar ácido carbónico, y por pérdida de protones formar iones bicarbonato y carbonato, los 

cuales conforman el sistema carbónico-carbonato, que brinda al sistema la capacidad de tamponar 

el pH ante la llegada de protones (Butturini et al., 2009).  

La mayor parte de los solutos que llegan a los cursos de agua provienen de la escorrentía de los 

sustratos litológicos de la cuenca. Debido a esto, las características químicas de las aguas difieren 

entre cuencas con distintas características litológicas (Butturini et al., 2009).  

La concentración de iones está fuertemente influenciada por la litología de la cuenca ya que en 

condiciones naturales, su ingreso a los cursos de agua ocurre fundamentalmente por escorrentía 

superficial y aportes subterráneos. El agua de lluvia, al ser levemente ácida disuelve y erosiona el 

material litológico de la cuenca, arrastrándolo superficialmente o por percolación hacia los cursos 

de agua (Butturini et al., 2009) 

En lo que respecta a los nutrientes, los fosfatos, son también influenciados por las características 

de la cuenca, y llegan a las aguas superficiales como resultado de la meteorización y lixiviación de 

rocas portadoras de fósforo, y por erosión del suelo. Por otra parte, en condiciones naturales, los 

nitratos se originan por la descomposición por parte de microorganismos de la materia orgánica 

nitrogenada como las proteínas y excreciones de las plantas y animales. La composición de 

nutrientes en los sistemas acuáticos, específicamente nitrógeno, fósforo y carbono, tiene alta 
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relevancia en el ecosistema fluvial, debido a que son elementos esenciales para la biota, siendo 

limitantes para la producción primaria en estos sistemas (Allan & Castillo, 2007). Las 

concentraciones de nutrientes determinan el estado trófico del sistema, el cual define la 

disponibilidad de energía para la red alimenticia, determinando la base de la integridad de la 

comunidad y la función del ecosistema (Dodds & Oakes, 2008). Sistemas que presentan bajas 

concentraciones de nutrientes se clasifican como oligotróficos, mientras que concentraciones 

elevadas de nitrógeno y fósforo determinan sistemas eutróficos, con alta producción de biomasa 

de productores primarios.  

Una vez ingresados en el ecosistema acuático, los nutrientes en sus formas inorgánicas disueltas 

son incorporados a la forma orgánica por asimilación y transformación a través de las redes tróficas 

y vueltos a mineralizar por excreción o descomposición de la materia orgánica (Scott & Doyle, 

2006). Los nutrientes en forma inorgánica que continúan en disolución, son transportados aguas 

abajo hasta que son asimilados o retenidos en los sedimentos, imposibilitando su transporte. 

Posteriormente son nuevamente liberados al medio y transportados aguas abajo. Esta dinámica del 

ciclado de nutrientes en sistemas loticos es denominada espiral de nutrientes (Newbold et al. 1983; 

Scott & Doyle, 2006). Dicha dinámica natural es alterada por diversas actividades antrópicas. El 

cambio en los usos del suelo (agricultura, forestación, tala del monte nativo, urbanización, etc.) 

representan actividades que afectan a estos ecosistemas, siendo la tala del monte ripario y el 

crecimiento agrícola y forestal los más comunes (Ahearn et al., 2005; Jobbágy et al., 2006; Farley 

et al., 2008; Rodríguez-Echeverry, 2018). Los suelos alterados por estas actividades pierden su 

estructura natural, se compactan, y reducen de esta forma su capacidad de absorción. A su vez, la 

pérdida de la vegetación natural provoca un aumento de la erosión, lo que sumado a la aplicación 

de fertilizantes, lleva a que aumente la carga de sedimentos y de nutrientes que ingresan al sistema 

fluvial (Allan & Castillo, 2007). Como consecuencia de esto se producen ecosistemas más 

inestables, con deterioro en la calidad del agua y desequilibrios en la red trófica (Rodríguez-

Echeverry, 2018). 

En la Cuenca del Río Negro (CRN), existen diversos usos del suelo, siendo los principales los 

cultivos, la forestación, los frutales, el bosque nativo, el uso herbáceo o de campo natural que se 

asocia con la ganadería extensiva, y el uso urbano (MVOTMA-DINAMA, 2018). En la cuenca alta, 

las actividades más relevantes corresponden a la ganadería junto con la forestación, cultivos de 

secano y producción de arroz. En la cuenca media y baja, predominan los cultivos de secano (trigo, 

sorgo, soja, maíz), la ganadería (principalmente en la zona media) y la forestación (MVOTMA-

DINAMA, 2018). 

Debido a que la calidad físico-química del agua superficial de sistemas lóticos está influenciada 

tanto por la geología natural y la topografía a escala de cuenca, como por factores antrópicos como 

los cambios en los usos de suelo, en este capítulo se evalúan las relaciones entre la calidad del 
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agua superficial y la cobertura del suelo teniendo en cuenta la heterogeneidad de paisajes, 

abordada mediante la utilización de las ecorregiones.  

HIPÓTESIS  

Las actividades agrícolas aumentan la erosión de los suelos y exportan su fertilidad natural a los 

sistemas acuáticos. Sumado a esto, el agregado de fertilizantes en estas prácticas que se pierde 

por escorrentía superficial y subsuperficial puede llegar a los arroyos ocasionando deterioro en la 

calidad físico-química del agua. 

PREDICCIONES 

i) Arroyos pertenecientes a diferentes ecorregiones presentaran diferencias en las 

propiedades físico-químicas del agua, debido a diferencias en las características 

naturales geomorfológicas de las cuencas en cada ecorregión 

ii) La calidad de agua superficial de arroyos pertenecientes a microcuencas con uso de 

suelo agrícola y forestal se verá deteriorada en comparación con aquellos que se 

encuentran en microcuencas con cobertura natural en todas las ecorregiones 

OBJETIVOS 

 Determinar el estado trófico (nitrógeno total, fósforo total) y las propiedades físico-químicas 

del agua, y relacionarlo con las actividades antrópicas realizadas en las microcuencas 

 Relacionar las características de las distintas ecorregiones presentes en la cuenca del Río 

Negro con las variables físico-químicas del agua en los distintos usos del suelo 

METODOLOGÍA 

Muestreos 

En los tres puntos de muestreo de cada arroyo (aguas arriba, medio y aguas abajo), se tomaron 

medidas in situ de temperatura, conductividad, pH, oxígeno disuelto y turbidez, con sonda 

multiparamétrica Horiba U51. A su vez, se tomó una muestra de agua integrada de cada arroyo 

para la determinación de la concentración de sólidos suspendidos totales (SST), materia orgánica 

en suspensión (MOS), nitrógeno total (NT), fósforo total (NT), fósforo reactivo soluble (PRS), nitrato 

(NO3), y amonio (NH4). Las muestras se mantuvieron refrigeradas hasta su filtración. 

Análisis en laboratorio 
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Una fracción de las muestras de agua fue filtrada utilizando filtros de fibra de vidrio GF/F (retención 

de partículas mayores a 0.7 µm) para la determinación de PRS, NO3, y NH4. Los filtros fueron 

utilizados para la determinación de SST y MOS. Muestras de agua sin filtrar fueron utilizadas para 

la determinación de NT y PT. Estos análisis se realizaron mediante métodos estandarizados según 

APHA (1995). 

Usos de suelo 

Los porcentajes específicos de uso de suelo en cada cuenca fueron obtenidos del capítulo 

“Informacion Geográfica” (García-Pesenti, 2018), del informe técnico presentado por la sección 

Limnología ante DINAMA: “Evaluación ecológica de cursos del agua y biomonitoreo en la cuenca 

del Río Negro” (Arocena et al., 2018). La categorización de los usos de suelo se basó en la 

cobertura vectorial LCCS (Land Cover Classification System) realizada por el MVOTMA en 2015. 

Análisis estadísticos 

A partir de los porcentajes de cultivos, forestación y campo natural en cada microcuenca, se realizó 

un análisis de correspondencia sin tendencia (DCA) y posteriormente utilizando los primeros dos 

ejes que se obtuvieron del DCA se realizó un análisis de cluster determinando grupos con similitud 

del 80%, con el fin de generar categorías de usos de suelo, y clasificar a cada microcuenca según  

su uso dominante.  

Por otra parte, se estudiaron las diferencias en las variables físico-químicas entre usos de suelo y 

ecorregiones mediante prueba de Kruskal-Wallis, con un nivel de confianza de 95%. 

Por último se realizó un Análisis de Componentes Principales (ACP) en el cual se incluyeron las 

siguientes variables categóricas: ecorregiones, categorías de usos de suelo y estado trófico según 

nitrógeno total y fósforo total. 

Los análisis estadísticos fueron realizados utilizando el programa Statistica 10.0 (StatSoft Inc., 

2011). 

 

RESULTADOS 

Categorías de usos de suelo 

A partir de los análisis estadísticos realizados, se categorizaron a las microcuencas en cinco grupos: 

agricolas intensivas, agricolas medio, agrícolas-forestales, forestales y naturales. Los grupos 

presentaron una similitud del 80%, existiendo diferencias significativas entre ellos (Figura 3). En la 

Figura 4 se muestran las estaciones de muestreo en la CRN, con las categorias de uso de suelo. 
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Figura 3. Agrupamiento de cuencas según uso de suelo dominante inferido a partir del DCA. 

 

 

Figura 4. Localización de los arroyos muestreados en la cuenca del Río Negro y en las distintas 

ecorregiones, indicando las categorías de uso del suelo, identificadas en la Figura 3. 
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Descripción general de las variables físico-químicas 

El mínimo valor de PT fue de 14.10 µg.L-1, en la estación D1 (Afluente Mansavillagra, Florida), 

mientras que el máximo fue de 514 µg.L-1 en Pr11 (Afluente derecho Cordobés, Flores). El promedio 

general fue de 60.3 µg.L-1. Con respecto al PRS, varió entre 8.97 µg.L-1 en Pd3 y 331 µg.L-1 en 

EG7, con un promedio de 34.64 µg.L-1.  

En cuanto al NO3, varió entre 42.57 µg.L-1 (C8), y 1240 µg.L-1 en 3A3. El promedio general fue bajo, 

172 µg.L-1, debido a que la mayoría de los tramos presentaron valores menores a 580 µg.L-1, 

excepto los tramos N2, con 1202 µg.L-1, y 3A3 en donde se registró el máximo valor. El mínimo 

valor de NH4 fue de 2.19 µg.L-1 (Y5 y B1), mientras que el máximo correspondió a 52.94 µg.L-1 (V7), 

con un promedio de 14.82 µg.L-1. El NT varió entre 154.98 µg.L-1 (D1) y 3085 µg.L-1 (3A3), mientras 

que el promedio general fue de 658 µg.L-1.  

Los sólidos suspendidos totales variaron entre 0.79 mg.L-1 en T9 (Mataojito, Tacuarembó) y 38.60 

mg.L-1 en Pr3 (Tala, Cordobesa, Flores) con un promedio general de 9.63 mg.L-1. 

La turbidez mínima (valores de 0 NTU) fue encontrada en F2 (Sauce Grande, Las Flores, Río 

Negro), F6 (Sauce, Averías Chico, Río Negro) F8 (Arroyo Seca-Molles de Porrúa, Río Negro), 3A2 

(Arroyo Islas de Argüelles, Tres Árboles, Río Negro), y 3A3 (Arroyo Tala, Río Negro). La máxima 

fue de 35.73 NTU en Pr5 (Afluente del Porongos, Flores). El promedio de turbidez fue de 9.59 NTU. 

El oxígeno disuelto tuvo un mínimo valor de 2.52 mg.L-1 (R5, Arroyo del Bañado, Rivera) y un 

máximo de 11.40 mg.L-1 (M34, Arroyo Sarandí, Rivera), con un promedio general de 7.47 mg.L-1. 

En cuanto a la conductividad, varió entre 28 µS.cm-1 (R3, bañado del Chajá, Rivera) y 593 µS.cm-1 

(Pr2, Arroyo Tala, Flores), con un promedio de 285 µS.cm-1 en los 92 arroyos.  

El mínimo valor de pH encontrado fue de 5.49, en la estación X11, correspondiente al arroyo 

afluente derecho del Jabonería, en la cuenca del Río Tacuarembó. El máximo valor de pH fue de 

9.67, en la estación S15, Arroyo del Medio, también en la cuenca del Río Tacuarembó (Tabla 2). 

Tabla 2 – Descripción general de las variables físico-químicas 

  Mínimo Máximo Promedio 

PT(µg.L-1) 14.1 514.0 60.3 

PRS (µg.L-1) 9.0 331.0 34.6 

NO3 (µg.L-1) 42.6 1240.0 172.0 

NH4 (µg.L-1) 2.2 52.9 14.8 

NT (µg.L-1) 255.0 3085.0 658.0 

SST (mg.L-1) 0.8 38.6 9.6 

Turbidez (NTU) 0.0 35.7 9.6 

OD (mg.L-1) 2.5 11.4 7.5 

Conductividad (µS.cm-1) 28.0 593.0 285.0 

pH 5.5 9.7 8.2 
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Variables físico químicas, usos de suelo y ecorregiones 

En cuanto a nutrientes, teniendo en cuenta todos los arroyos estudiados, se observaron diferencias 

significativas (K-W, p<0.05) solamente en fósforo total (mayor en cuencas agrícolas medias que en 

naturales) y nitrógeno total (mayor en agrícola intensivo y medio, que en naturales y forestales). 

La evaluación diferencial por ecorregiones, detectó diferencias significativas (K-W, p<0.05) en PT 

en todas las ecorregiones entre agrícola medio y campo natural. Sin embargo, en la CSO (no hay 

arroyos en cuencas agrícolas medias en dicha ecorregión), se observó que las cuencas agrícolas-

forestales presentaron valores significativamente mayores (K-W, p<0.05) que en los arroyos con 

los demás usos que están presentes en la ecorregión. También se observó que existe una 

diferencia en las concentraciones de PT entre cuencas con el mismo uso dominante del suelo pero 

en diferentes ecorregiones. Esta diferencia se observó en los usos agrícola medio (mayor en 

arroyos del EC), en agrícola-forestal (mayor en la CSO), en campo natural (en donde la 

concentración de PT fue significativamente mayor (K-W, p<0.05) en la CSG que en el resto de las 

ecorregiones) y en forestal, donde las cuencas de la sierra del este presentaron concentraciones 

significativamente menores (K-W, p<0.05). Con respecto al PT, en las cuencas agrícolas intensivas, 

no se observaron diferencias significativas entre las distintas ecorregiones. El PRS tuvo el mismo 

comportamiento que el PT a nivel general, en cuanto a relaciones entre usos de suelo y 

ecorregiones (Figura 5). 

 

Figura 5. Promedio y desvío estándar de la concentración de fósforo reactivo soluble (PRS) y fósforo total 

(PT), según categorías de usos de suelo en cada ecorregión. CSO: Cuenca Sedimentaria del Oeste, CSG: 

Cuenca Sedimentaria Gondwánica, CB: Cuesta Basáltica, EC: Escudo Cristalino, SE: Sierras del Este. 

El NT, al igual que lo ocurrido con el fósforo, fue significativamente mayor (K-W, p<0.05) en las 

cuencas agrícolas media y agrícola intensivo que en las cuencas naturales y forestales, en todas 

las ecorregiones en donde se encontraron estos usos. A su vez, se observó que los arroyos 

agrícolas medio de la CB tuvieron un promedio mayor de NT que los de las restantes ecorregiones. 

Las cuencas forestales de las SE fueron las que tuvieron menores concentraciones (Figura 6). 
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Las mayores concentraciones de nitrato se encontraron en los arroyos pertenecientes a cuencas 

agrícolas medias de la CB, seguido por las cuencas agrícolas intensivas de la CSO. En el primer 

caso, la diferencia no fue significativa entre ecorregiones, mientras que en el segundo caso se 

detectaron diferencias significativas (K-W, p<0.05). En cuanto a las diferencias entre cuencas con 

distintos usos del suelo dentro de cada ecorregión, las concentraciones en las cuencas agrícolas 

media fueron significativamente mayores que las que las observadas para campo natural, en todas 

las ecorregiones con ambos usos. Las cuencas agrícolas medias de la CSG tuvieron 

concentraciones de nitrato significativamente mayores que las cuencas agrícolas forestales de 

dicha ecorregión, mientras que en la CSO y EC, la concentración de nitrato en cuencas agrícolas 

intensivas fue significativamente mayor que en forestales, siendo también significativamente mayor 

(K-W, p<0.05) en cuencas agrícolas intensivas que en naturales en el EC (Figura 6).  

Contrario a lo sucedido con los otros nutrientes, el mayor promedio de amonio se encontró en las 

cuencas agrícola-forestales de la CB, siendo significativamente mayor (K-W, p<0.05) que en 

cuencas agrícola-media y naturales. En esta ecorregión también se registró una alta concentración 

de amonio en las cuencas forestales. Las concentraciones de amonio en estos casos fueron 

significativamente mayores (K-W, p<0.05) con respecto a cuencas con los mismos usos de otras 

ecorregiones. Dentro de la CSG no se observaron diferencias significativas entre usos, mientras 

que en las restantes ecorregiones se observaron concentraciones de amonio significativamente 

mayores (K-W, p<0.05) en cuencas agrícolas intensivas y agrícolas media con respecto a las 

naturales y forestales (Figura 6). 
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Figura 6. Promedio y desvío estándar de la concentración de nitrato (NO3), amonio (NH4) y nitrógeno total 

(NT), según categorías de usos de suelo en cada ecorregión. CSO: Cuenca Sedimentaria del Oeste, CSG: 

Cuenca Sedimentaria Gondwánica, CB: Cuesta Basáltica, EC: Escudo Cristalino, SE: Sierras del Este. 

 

Los sólidos suspendidos totales en general presentaron valores más bajos en las cuencas 

naturales, aunque la diferencia solamente fue significativa con las cuencas forestales.  

En el análisis por ecorregión, los SST fueron significativamente mayores (K-W, p<0.05) en cuencas 

agrícolas intensiva y agrícolas media con respecto a los campos naturales en todas las 

ecorregiones.  

Los sólidos suspendidos totales en general presentaron valores más bajos en las cuencas 

naturales, aunque la diferencia solamente fue significativa (K-W, p<0.05) con las cuencas 

forestales. 

Al analizar separando por ecorregiones, los SST fueron significativamente mayores (K-W, p<0.05) 

en cuencas agrícolas intensivas y agrícolas medias con respecto a los campos naturales en todas 

las ecorregiones. En las cuencas forestales, los SST fueron significativamente menores (K-W, 

p<0.05) con respecto a las cuencas agrícolas intensivas en el EC y CSO (Figura 7).  



 

32 

Comparando cuencas con los mismos usos en diferentes ecorregiones, se observó que el EC tuvo 

sólidos significativamente menores (K-W, p<0.05) que en el resto de las ecorregiones, mientras que 

en el caso de cuencas forestales, se observaron diferencias significativas (K-W, p<0.05) entre todas 

las ecorregiones, exceptuando la CB y CSG, que no variaron significativamente entre ellas. En el 

resto de los usos no se observaron diferencias entre las distintas ecorregiones. 

Las cuencas pertenecientes a las SE fueron las que presentaron mayores porcentajes de MO en 

promedio, siendo éstos significativamente mayores (K-W, p<0.05) que en los arroyos de cuencas 

con el mismo uso de suelo dominante en otras ecorregiones. En general se observó que las 

cuencas naturales tuvieron mayores promedios de MO que los demás usos, en todas las 

ecorregiones, con excepción de la CSG, en donde fue apenas mayor en las cuencas agrícolas 

forestales, seguidas por las cuencas naturales (Figura 7).  

 

Figura 7. Promedio y desvío estándar de la concentración de sólidos suspendidos totales (SST) y 

porcentaje de materia orgánica (MO), según categorías de usos de suelo en cada ecorregión. CSO: Cuenca 

Sedimentaria del Oeste, CSG: Cuenca Sedimentaria Gondwánica, CB: Cuesta Basáltica, EC: Escudo 

Cristalino, SE: Sierras del Este. 

 

La turbidez no varió significativamente entre los distintos usos de suelo a nivel general. Al evaluar 

cada ecorregión por separado sí se observaron diferencias significativas (K-W, p<0.05) entre 

distintos usos de suelo. Tanto en la CSG como en el EC, la turbidez en arroyos pertenecientes a 

cuencas agrícolas media y agrícolas intensivas, fue significativamente mayor que en arroyos de 

cuencas naturales. Por otra parte, la turbidez en cuencas agrícolas media de la CB fue 

significativamente menor (K-W, p<0.05) en comparación con el mismo uso del suelo en las otras 

ecorregiones. El promedio de turbidez en arroyos de cuencas naturales fue prácticamente igual en 

todas las ecorregiones (Figura 8).  

En todas las ecorregiones, la conductividad fue significativamente menor (K-W, p<0.05) en cuencas 

forestales con respecto a los otros usos. A su vez, se observaron diferencias entre ecorregiones en 
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la conductividad en estas cuencas, siendo las de la CSO y EC significativamente mayores (K-W, 

p<0.05) que las en las otras ecorregiones con el mismo uso. Las cuencas agrícolas intensivas y 

naturales de estas ecorregiones también presentaron conductividades mayores que en cuencas de 

otras ecorregiones con el mismo uso del suelo (Figura 8).  

El pH también fue significativamente menor (K-W, p<0.05) en cuencas forestales en la mayoría de 

las ecorregiones, excepto en la CSO, en donde se observaron los máximos promedios de pH en 

cuencas forestales. A su vez, en cuencas con igual uso de suelo pertenecientes a ecorregiones 

distintas se observaron diferencias significativas (K-W, p<0.05) en cuencas agrícolas medias 

(mayor en CB) y cuencas agrícolas intensivas y naturales (menor en CSG) (Figura 8).  

 

 

Figura 8. Promedio y desvío estándar de la concentración de la turbidez, porcentaje de oxígeno disuelto 

(OD), conductividad y pH, según categorías de usos de suelo en cada ecorregión. CSO: Cuenca 

Sedimentaria del Oeste, CSG: Cuenca Sedimentaria Gondwánica, CB: Cuesta Basáltica, EC: Escudo 

Cristalino, SE: Sierras del Este. 
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Estado trófico 

Fósforo 

En lo referente a la clasificación trófica basada en el fósforo total, se clasificaron como oligotróficos 

los arroyos con concentración de PT<30µg.L-1, mesotróficos: 30µg.L-1<PT< 50µg.L-1, como 

eutróficos: 50µg.L-1<PT< 70µg.L-1 y como hipereutróficos PT>70µg.L-1 (Mesa Técnica del Agua, 

2017). Del total de arroyos, 17 fueron clasificados como oligotrófico, 43 como mesotróficos, 24 

eutróficos y 8 hipereutróficos. 

En las cuencas naturales y forestales dominaron los arroyos oligo-mesotróficos. En las cuencas 

agrícolas medio y agrícolas forestales, el 50% de los arroyos fueron oligo-mesotróficos, mientras 

que el otro 50% eutróficos e hipereutróficos. En las cuencas agrícolas intensivas, dominaron los 

arroyos eutróficos e hipereutróficos (Figura 9).  

Dentro de los arroyos oligotróficos dominaron las cuencas naturales, encontrándose 12 de estos 

arroyos en cuencas naturales, dos en forestales, dos en agrícola forestal, y una en agrícola 

intensiva. En cuanto a ecorregiones, ocho de los arroyos oligotróficos se ubicaron en cuencas de 

la CSG, seis en la CB, uno en el EC, y dos en las SE. En lo que respecta a arroyos mesotróficos 

23 se ubicaron en cuencas clasificadas como naturales, cuatro en agrícolas intensivo, nueve en 

forestales, cinco en agrícolas medio y dos en agrícola forestal. Analizando por ecorregiones, 19 de 

los arroyos mesotróficos se ubicaron en la CB, 15 en la CSG, seis en el EC y tres en la CSO. De 

los arroyos clasificados como eutrófico según la concentración de PT, 10 se ubicaron en cuencas 

naturales, siete en agrícolas intensivas, tres en agrícola medio, tres en forestales y uno en agrícola 

forestal. De los 24 arroyos eutróficos, 13 se encontraron en la CSG, seis en la CB, cuatro en la CSO 

y uno en el EC. Por último, de los arroyos clasificados como hipereutróficos dos correspondieron a 

cuencas agrícolas intensivas, dos a agrícolas medias, tres a agrícolas forestales, y uno se ubicó en 

una cuenca natural. Dichos arroyos se dividieron en las ecorregiones CSO, EC y CSG, 3, 3 y 2 

arroyos cada una respectivamente (Figura 9 y Figura 10) 
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Figura 9. Porcentaje de arroyos oligotróficos, mesotróficos, eutróficos e hipereutróficos según la 

concentración de fósforo total (PT), en cuencas con distintos usos de suelo y en las distintas ecorregiones. 

CSO: Cuenca Sedimentaria del Oeste, CSG: Cuenca Sedimentaria Gondwánica, CB: Cuesta Basáltica, EC: 

Escudo Cristalino, SE: Sierras del Este. 

 

 

Figura 10. Distribución de la clasificación trófica de los arroyos según la concentración de fósforo total (PT), 

en las distintas ecorregiones de la Cuenca del Río Negro. 

 

Nitrógeno 

En lo referente a la clasificación trófica basada en el nitrógeno total, se clasificó como oligotróficos 

a los arroyos con concentración de NT<500 µg.L-1, mesotróficos: 500 µg.L-1<NT< 650 µg.L-1, como 

eutróficos: 650 µg.L-1<NT< 1000 µg.L-1 y como hipereutróficos NT>1000 µg.L-1 (Mesa Técnica del 

Agua, 2017). Del total de arroyos, 23 fueron clasificados como oligotrófico, como 29 mesotróficos, 

36 eutróficos y 4 hipereutróficos 
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De los arroyos clasificados como oligotróficos, 18 se encontraron en cuencas naturales, tres en 

forestales y dos agrícolas forestales. A su vez, de estos 23 arroyos, 11 corresponden a la ecorregión 

CSG, 10 al CB, y dos al SE. En lo que respecta a arroyos mesotróficos para nitrógeno total, 12 

fueron naturales, nueve forestales, dos agrícolas-forestales, tres agrícola medio, y tres agrícolas 

intensivos. Estos arroyos se distribuyeron en la CSO (2), CSG (12), CB (11), y en el EC (4). De los 

arroyos clasificados como eutróficos, 16 se ubicaron en cuencas naturales, dos en forestales, tres 

en agrícolas forestales, seis en agrícolas medias, y nueve en agrícolas intensivas, distribuidos en 

la CSO (6), CSG (15), CB (9), y EC (6). Los cuatro arroyos que alcanzaron el nivel de hipereutrófico, 

se ubicaron en cuencas agrícolas: una agrícola forestal, una agrícola medio y dos agrícolas 

intensivas. Dos de estos arroyos pertenecen a la CSO, uno al EC, y uno a la CB (Figura 11yFigura 

12).  

 

Figura 11. Porcentaje de arroyos oligotróficos, mesotróficos, eutróficos e hipereutróficos según la 

concentración de nitrógeno total (NT), en cuencas con distintos usos de suelo y en las distintas 

ecorregiones. CSO: Cuenca Sedimentaria del Oeste, CSG: Cuenca Sediemtaria Gondwánica, CB: Cuesta 

Basáltica, EC: Escudo Cristalino, SE: Sierras del Este. 
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Figura 12. Distribución de la clasificación trófica de los arroyos según la concentración de nitrógeno total 

(NT), en las distintas ecorregiones de la Cuenca del Río Negro. 

 

Relación entre las distintas variables 

Los dos primeros Factores del ACP para todas las variables categóricas estudiadas (ecorregiones, 

categorías de usos de suelo y estado trófico según nitrógeno total y fósforo total) explicaron un 29% 

de la varianza total (Factor 1:17%, Factor 2: 12%) (Figura 13). A pesar del bajo valor de varianza 

explicada, se puede observar que los estados oligotróficos de nutrientes se relacionan con el uso 

natural, los estados mesotróficos con el uso forestal y los estados eutróficos e hipereutróficos se 

asocian a usos de suelo agrícolas. Por otra parte, se observa que las ecorregiones Escudo 

Cristalino y Sedimentaria del Oeste son las que se asocian a los estados de alta trofía y usos de 

suelo agrícola. 
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Figura 13. Análisis de Componentes Principales realizado a partir de las variables categóricas Ecorregiones 

(CSO: Cuenca Sedimentaria del Oeste, CSG: Cuenca Sedimentaria Gondwánica, CB: Cuesta Basáltica, 

EC: Escudo Cristalino, SE: Sierras del Este), Estado trófico según Fósforo Total (PT) y Nitrógeno Total 

(NT), y las distintas categorias de usos de suelo. 

DISCUSIÓN 

Los resultados obtenidos mostraron claras diferencias en las variables físico-químicas, tanto al 

comparar arroyos pertenecientes a cuencas con distintos usos del suelo, como al analizar arroyos 

pertenecientes a distintas ecorregiones.  

El hecho de que en cuencas agrícolas se encontraran mayores concentraciones de nutrientes y de 

SST que en naturales, independientemente de la ecorregión, apoya claramente que el manejo de 

la tierra en las distintas cuencas deteriora la calidad del agua superficial e incrementa el estado 

trófico. Las actividades agrícolas aumentan la erosión de los suelos produciendo que se exporte su 

fertilidad natural a los sistemas acuáticos (Mazzeo et al., 2002). A su vez, el agregado de 

fertilizantes inorgánicos y orgánicos que se pierde por escorrentía conduce a la eutrofización de los 

cuerpos de agua (Dodds, 2007; de la Fuente & Suárez, 2008; Oesterheld, 2008). A su vez, sólo se 

encontraron arroyos hipereutróficos para NT en cuencas con agricultura, lo que muestra una clara 

relación de este nutriente con los cultivos.  

Dentro de las cuencas agrícolas, las cuencas con agricultura media fueron las más relacionadas a 

los estados de mayor concentración de nutrientes. Estas cuencas corresponden principalmente a 

regiones en donde la agricultura se combina con la ganadería. El ganado es un factor sumamente 

importante al evaluar la degradación de los sistemas límnicos. El acceso del ganado a estos 



 

39 

sistemas genera distintos impactos sobre los cuerpos de agua. En primer lugar, existe un deterioro 

de la integridad de las riberas de los cursos, debido al pisoteo, lo que genera que disminuya la 

capacidad depurativa de estos sistemas y aumente la erosión. Por otra parte, los excrementos del 

ganado generan otra fuente de nutrientes que puede llegar al agua (Chalar et al., 2017). Si bien, la 

mayor parte de la ganadería en la cuenca del Río Negro ocurre en calidad extensiva sobre praderas 

naturales, algunas cuencas ganaderas presentan pasturas cultivadas o campos mejorados en base 

al uso de fertilizantes, lo que implica una posible fuente difusa de nutrientes que potencialmente 

pueden llegar a los cursos de agua (MVOTMA-DINAMA, 2018). 

En cuanto a la forestación, se ha constatado que esta actividad genera un impacto menor sobre el 

estado trófico de los cuerpos de agua, debido a los bajos coeficientes de exportación de nutrientes 

de las plantaciones forestales (MVOTMA-DINAMA, 2018). Se ha visto que en algunos casos, la 

forestación puede llegar a funcionar como “filtro verde” protegiendo los cursos del escurrimiento 

superficial y sub superficial de nutrientes (Comité de Agua CORMA, 2015). Sin embargo, estudios 

realizados en la región muestran que en cuencas forestadas con Eucalyptus spp. y Pinus spp., se 

observaron procesos de acidificación del suelo y del agua, y disminución de cationes, con la 

consecuente disminución de la conductividad del agua, lo que se asocia principalmente a la elevada 

acumulación de cationes (calcio y magnesio principalmente) en la biomasa arbórea, (Jobbágy et 

al., 2006; Farley et al., 2008). Esto concuerda con los resultados obtenidos en este estudio en donde 

no se observó que las cuencas forestales se asociaran con estados eutróficos o hipereutróficos, 

pero se constató que tanto el pH como la conductividad fueron significativamente menores en 

cuencas con este uso, con respecto a otros usos del suelo.  

Por otra parte, el hecho de que arroyos pertenecientes a cuencas naturales, pero que se ubican en 

diferentes ecorregiones posean composiciones físico-químicas distintas, indicaría la variación 

natural entre ecorregiones, y que, dependiendo de las características geomorfológicas de la 

cuenca, algunos arroyos pueden verse más afectados por las actividades antrópicas. En este 

sentido, según lo inferido en este estudio, las mayores concentraciones de nutrientes y por lo tanto 

los estados eutróficos e hipereutróficos, se relacionaron con las ecorregiones CSO y EC, ubicadas 

en la zona media y baja de la CRN. Los suelos presentes en dichas ecorregiones son Brunosoles 

Eutricos y Subeutricos, y Vertisoles. Estos suelos son los que presentan mayor fertilidad natural en 

el país, con un alto contenido de materia orgánica. En contraposición a esto, en la CSG los suelos 

presentes son Acrisoles, que son los menos fértiles del país, con bajo porcentaje de materia 

orgánica. Por otra parte, la CB y SE presentan Brunosoles, pero parte del territorio de estas 

ecorregiones está ocupado por Litosoles que tienen baja fertilidad, y alta rocosidad y pedregosidad, 

correspondiendo a suelos con poco desarrollo (Perdomo, 2009). Estas características de los suelos 

de estas ecorregiones explican los valores de turbidez significativamente inferiores en cuencas 
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agrícolas de la CB que los encontrados en arroyos pertenecientes a cuencas con el mismo uso en 

otras ecorregiones.  

A su vez, las zonas en que se ubican las ecorregiones con mayor fertilidad natural (CSO y EC) son 

las que presentan el mayor riesgo de erosión antrópica según lo indicado por la carta de erosión 

antrópica del MGAP (2004), predominando el riesgo moderado de erosión, con algunas zonas de 

riesgo severo, en la CSO. En la cuenca alta del Río Negro, la mayor parte del área esta categorizada 

como de riesgo muy ligero, con zonas de riesgo leve. Sumado a eso, estas ecorregiones poseen 

superficies cultivadas significativamente mayores que las restantes ecorregiones, y el porcentaje 

de campo natural es significativamente inferior, lo cual está relacionado a la mayor fertilidad natural 

del suelo. De esta forma, los tres factores antes mencionados: mayor fertilidad natural del suelo, 

mayor porcentaje de tierras cultivadas y mayor riesgo potencial de erosión, explican los altos 

estados tróficos encontrados en arroyos de estas ecorregiones.  

CONCLUSIONES 

Las ecorregiones se diferencian en la composición de los suelos lo que lleva a que exista una 

diferencia significativa en la composición físico-química del agua entre arroyos pertenecientes a 

distintas ecorregiones. Por otra parte, las actividades antrópicas, en particular el manejo del uso del 

suelo impacta en la físico-química de los arroyos, evidenciado por las diferencias encontradas al 

analizar arroyos pertenecientes a cuencas con distintos usos del suelo dominante, ubicados dentro 

de la misma ecorregión. Las principales afectaciones constatadas implican un aumento del estado 

trófico en arroyos pertenecientes a cuencas agrícolas, y una disminución del pH y conductividad en 

arroyos de cuencas forestales. 
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CAPITULO 2, FACTORES REGULADORES DE LA 

COMUNIDAD PERIFÍTICA 

MARCO TEÓRICO 

La comunidad de perifiton está compuesta por un conjunto altamente dinámico de grupos de 

organismos de bacterias, hongos, algas y animales, los cuales crecen asociados a diferentes tipos 

de sustratos sumergidos (Stevenson & Bahls, 1999). Es un componente fundamental de las 

comunidades bióticas acuáticas, jugando un rol muy importante en estos ecosistemas. Se ubica en 

la interfase agua-sustrato, lo que le permite aprovechar recursos de ambos sistemas, siendo de 

esta forma un eslabón fundamental en los ciclos biogeoquímicos, ocupando una posición central 

en la interfaz entre las comunidades biológicas y su entorno fisicoquímico (Rusanov et al., 2012). 

Dentro del perifiton, las algas representan el grupo más importante desde el punto de vista 

hidrobiológico, ya que oxigenan el agua y contribuyen a la respiración de los organismos acuáticos. 

La distribución y porcentaje de cobertura del ensamblaje varía en cada sistema acuático, siendo 

por lo general los grupos algales más comunes las diatomeas, las algas verdes y las cianobacterias. 

En particular, en sistemas lóticos someros, son fundamentales en los procesos de transferencia de 

energía, materia e información a través de las cadenas tróficas, contribuyendo significativamente a 

la producción primaria total del sistema (Montoya & Aguirre, 2013). De esta forma, en arroyos donde 

las algas constituyen un recurso base de alta calidad para heterótrofos, pequeñas variaciones en 

la producción algal pueden tener efectos ecológicos importantes (Rusanov et al., 2012). Así, el 

estudio del perifiton es muy importante desde una perspectiva ecológica, para comprender el 

funcionamiento de los ecosistemas acuáticos. Sin embargo también es importante desde el punto 

de vista ambiental, ya que su composición y estructura pueden servir como indicadores de la calidad 

del agua y sedimento y de procesos de contaminación que puedan estar afectando a los 

ecosistemas. Esto se debe a que, como el conjunto de algas bentónicas está unido al sustrato, sus 

características se ven afectadas directamente por disturbios físicos, químicos y biológicos que se 

producen en el tramo del arroyo durante el tiempo en el que el ensamble se desarrolle. A su vez, 

debido a su ciclo de vida corto y a su dinámica funcional alta, las algas responden rápidamente a 

las alteraciones ambientales y funcionan como elementos sensibles y confiables. De esta forma, se 

los considera buenos indicadores ambientales, siendo utilizados para evaluar la calidad del agua y 

su estado trófico (Stevenson & Bahls, 1999). 

Sin embargo para poder utilizar a las algas bentónicas como bioindicadores es necesario conocer 

la relación existente entre la composición y biomasa de esta comunidad y los distintos factores que 

la controlan. Numerosos factores físicos, químicos y biológicos pueden ser determinantes del 

crecimiento de algas en arroyos. Muchas veces es difícil cuantificar la importancia y el efecto que 



 

42 

cada factor ejerce (Diaz-Quiros & Rivera-Rondon, 2004). Estudios de las tasas de crecimiento del 

perifiton han atribuido variada importancia a factores reguladores como los son, la velocidad de la 

corriente, la intensidad y calidad de la luz incidente, la temperatura del agua, pH, conductividad 

eléctrica, concentración de nutrientes, estado trófico, herbivoría, abundancia de macrófitas entre 

otros (Diaz-Quiros & Rivera- Rondon, 2004, Rusanov et al., 2012, Larson et al., 2016). A su vez, 

también se ha visto que las tasas de producción primaria dependen del área del sustrato disponible 

para la colonización y de las características de este sustrato, como también de la morfometría del 

sistema acuático (Bere & Galizia, 2011). Así, el crecimiento del perifiton está influenciado por todas 

las variables del medio acuático siendo muchos de los factores que lo controlan específicos del 

sitio, pudiendo variar espacial y temporalmente (Montoya & Aguirre, 2013). Esto es de suma 

importancia en sistemas lóticos, en donde las grandes variaciones naturales existentes pueden 

llevar a una confusión en la interpretación de las respuestas de estos organismos ante disturbios, 

por lo que es necesario poder distinguir entre la variabilidad natural y la causada por efectos 

antropogénicos. 

En este capítulo se pretende evaluar la influencia de distintas variables sobre la biomasa del 

perifiton y la composición relativa de los distintos grupos de algas presentes en esta comunidad, 

tanto a escala local, como a escala tramo.  

HIPÓTESIS 

Los cambios antrópicos en la cobertura del suelo, actuando a escala de cuenca, aumentan la 

disponibilidad de nutrientes en el agua y en consecuencia, la productividad de los arroyos (biomasa 

total del perifton). Sin embargo, una disminución en la transparencia del agua asociada con el 

aumento de la erosión en las cuencas agrícolas puede limitar el crecimiento del perifiton. Por otra 

parte, efectos locales a escala intratramo (disponibilidad de luz, velocidad de corriente y tipo de 

sedimento) también son determinantes de la biomasa perifítica. 

PREDICCIONES 

(i) La biomasa de algas bentónicas se ve afectada positivamente por un aumento en la 

concentración de fósforo y nitrógeno. 

(ii) La biomasa de algas bentónicas se ve afectada negativamente por un aumento en la 

turbidez y la concentración de sólidos suspendidos totales. 

(iii) La mayor biomasa de algas bentónicas ocurre en sedimentos no móviles (rocas), con 

alta disponibilidad de luz, y en baja profundidad. 
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OBJETIVOS 

 Determinar la biomasa de cianobacterias, clorofitas y diatomeas bentónicas en estos 

arroyos, mediante fluorescencia de pigmentos fotosintéticos. 

 Determinar los factores jerárquicos que influencian el crecimiento de la biomasa del perifiton, 

evidenciando en particular la influencia de variables a escala de tramo (calidad del agua) y 

variables locales, a escala intratramo. 

MÉTODOLOGÍA 

Muestreos 

La biomasa total de algas bentónicas (µg chl-a.cm-2) y la composición relativa de algas verdes, 

diatomeas y cianobacterias fue determinada mediante la realización de medidas in situ con 

fluorómetro de campo (bbeMoldaenkeGmbH, BenthoTorch). Dicho fluorómetro emite pulsos de luz 

a cuatro longitudes de onda diferentes (470, 525, 610 y 700 nm), registra la respuesta de las algas 

bentónicas a 690 nm y calcula la biomasa total de algas (como clorofila a), y la biomasa de los 

diferentes grupos de algas a partir de determinados algoritmos incorporados (Kahlert & McKie, 

2014). 

En cada uno de los puntos de muestreo dentro de cada arroyo (aguas arriba, medio y aguas abajo) 

se realizaron cinco mediciones con BenthoTorch, en sustratos duros (rocas), y cinco en sedimentos 

finos (grava, arena, limo-arcilla), alcanzando un total de 30 mediciones por arroyo. A su vez, en 

cada sitio donde se realizaron las mediciones se identificó la velocidad de la corriente (categorías: 

rápida, media y baja), la profundidad y la disponibilidad de luz (categorías: alta, media y baja). 

Análisis de datos 

Para el análisis estadístico de los resultados se realizaron modelos lineales jerárquicos (HLM) 

utilizando el software estadístico HLM versión 7.03, con el fin de poder analizar separadamente la 

influencia de factores locales y a nivel de cuenca sobre la biomasa de algas bentónicas, así como 

analizar una posible interacción entre los distintos niveles. Los HLM trabajan con bases de datos 

estructuradas de forma jerárquica anidada, en donde existe una variable de respuesta, y distintas 

variables predictoras operando a distintas escalas o sobre distintos niveles de organización, y con 

distinto número de observaciones (McMahon & Díez, 2007). Sigue el mismo marco conceptual y 

matemático fundamental que la regresión linear o generalizada múltiple, pero a partir de la 

utilización de un algoritmo complejo, permite evitar la pseudorreplicación analítica que ocurre 

cuando distintas observaciones de alguna de las variables predictoras comparten un mismo valor 

de otra variable predictora en un nivel superior (Maestre et al., 2015). El HLM desglosa el error 
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residual de la regresión en el error de cada uno de los niveles (o escalas), permitiendo estimar el 

porcentaje de la varianza de la variable respuesta que es estrictamente atribuible a cada nivel. A 

su vez, el HLM proporciona coeficientes de regresión para cada una de las variables predictoras, 

en cada escala espacial, los cuales representan el efecto sobre la variable respuesta (Maestre et 

al., 2015). De esta forma, el modelo HLM relaciona las observaciones en i unidades agrupadas, 

dentro de j grupos, con las variables predictoras del nivel uno (Xij) y nivel dos (Wj) (McMahon & 

Díez, 2007): 

Yij = β0j + β1Xij + rij 

β0j = γ00Wj + u0j 

Yij representa la variable de respuesta, y β0j y β1 el intercepto y la pendiente a nivel de grupo para 

cada predictor. La desviación de la observación i de la regresión predicha del grupo j está 

representada por el término aleatorio: rij (los residuales del nivel uno), mientras que los residuales 

del nivel dos están representados por el término: u0j. 

Se realizaron 4 HLM, de dos niveles jerárquicos cada uno, en los que se tomó como variables de 

respuesta a la biomasa total de algas bentónicas, diatomeas, cianobacterias y algas verdes.  

En primer lugar se realizaron modelos nulos para testear la varianza de la biomasa de algas entre 

los niveles jerárquicos, y calcular el coeficiente interclase de la siguiente manera: 

 

Dicho coeficiente determina el porcentaje de la varianza de la variable de respuesta que es 

atribuible al nivel dos, o sea a diferencias entre arroyos (Yu et al., 2011).  

Posteriormente se incluyeron las variables predictoras. En el nivel uno, se utilizaron variables 

locales como variables explicativas, las cuales se asociaron específicamente a cada punto 

muestreado, estas son: tipo de sedimento (clasificado de acuerdo a la movilidad en una escala de 

sedimentos menos móviles a más móviles), velocidad de corriente, disponibilidad de luz, y 

profundidad, con un N=2547 observaciones. 

Para el nivel dos, las variables explicativas fueron: NT, NO3, NH4, PT, PRS, SST, MOS, Turbidez, 

y porcentajes de la cuenca ocupados por campo natural, cultivos, y forestación, con un N=92 

observaciones. Previo a la realización de los modelos, se hizo un análisis de VIF (variance inflation 

factor) para evaluar la posible existencia de colinealidad entre las variables explicativas. Se tomó 

en 5 el máximo valor de VIF aceptado. A partir de este análisis se excluyeron de los modelos a las 

variables MOS, PRS, y porcentaje de campo natural, por presentar gran colinealidad con otras 

variables a incluir en el modelo. 
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RESULTADOS 

En la Figura 14 se muestra la clasificación de estado trófico de los arroyos estudiados, en función 

de la biomasa total de algas bentónicas, utilizando para ello, el máximo valor de clorofila a 

encontrado por arroyo. Se clasificaron como oligotróficos los arroyos que presentaron una biomasa 

menor a 2 µg chl-a.cm-2, mesotróficos entre 2 y 7 µg chl-a.cm-2, y eutróficos mayores a 7 µg chl-

a.cm-2 (Dodds et al., 1998). Se clasificaron 26 como oligotróficos, 62 como mesotróficos y 23 como 

eutróficos. La Figura 15 muestra la biomasa máxima de diatomeas, algas verdes y cianobacterias. 

 

Figura 14. Clasificación por estado trófico de las microcuencas estudiadas, basada en la biomasa total de 

algas bentónicas (µg chl-a.cm-2). Azul: oligotrófico, verde: mesotrófico, amarillo: eutrófico. 
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Figura 15. Biomasa (µg chl-a.cm-2) de cianobacterias, diatomeas y algas verdes. 

En cuanto a la composición relativa de los distintos grupos de algas bentónicas, se observó que las 

diatomeas fueron las que más aportan a la biomasa total a valores altos biomasa total, seguidas 

por las cianobacterias y en menor proporción las algas verdes. A valores muy bajos de biomasa 

total aumentan la proporción algas verdes (Figura 16). Sin embargo, esta relación no se encontró 

al evaluar la composición de los distintos grupos en relación al estado trófico, determinado tanto 

por clorofila como por nutrientes totales, en donde se observó que la composición relativa promedio 

de los distintos grupos prácticamente no varió en relación al estado trófico, a excepción del aumento 

de algas verdes que se observa en hipereutrofía según PT (Figura 17).  
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Figura 16. Composición relativa de diatomeas, algas verdes y cianobacterias en los arroyos estudiados. 

 

 

Figura 17. Composición relativa de diatomeas, algas verdes y cianobacterias promedio, en función del 

estado trófico según a) Clorofila, b) fósforo total, c) nitrógeno total.  

 

En cuanto a los resultados de los modelos HLM realizados, los modelos nulos mostraron el 43% de 

la variabilidad de la biomasa total estaría explicada por la diferencias entre tramos, en 

cianobacterias este porcentaje corresponde al 34%, en diatomeas al 52%, mientras que en el caso 

de las algas verdes esta variabilidad en la biomasa entre tramos alcanza un 27%. El hecho de que 

existan porcentajes relativamente altos de varianza que no puede ser explicada simplemente por 
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factores locales intratramo indica que es necesario hacer un modelo multinivel y tener en cuenta 

factores de escalas superiores para poder explicar la varianza de las algas bentónicas.  

Los modelos realizados incluyendo las variables predictoras tuvieron un valor de confianza 

estimado de 95% para el modelo con biomasa total como variable de respuesta, y 93%, 97% y 91% 

para cianobacterias, diatomeas y algas verdes respectivamente. Dicho valor es obtenido a partir de 

la división entre el promedio de la biomasa que es estimada y la suma del promedio de la biomasa 

real y los errores de las muestras. 

En cuanto al modelo realizado para explicar la biomasa total, las variables que aparecen como 

significativas (p<0.05) corresponden a la movilidad del sedimento y la velocidad de corriente en el 

nivel uno, y el PT (coeficiente de regresión=-0.19), turbidez (coeficiente de regresión=-0.17) y NO3 

(coeficiente de regresión=0.23) en el nivel 2 (Tabla 3). El modelo mostró que las variables del nivel 

uno explican un 23% de la varianza total, mientras que un 34% es explicado por las variables del 

nivel 2 incluidas en el modelo.  

 

Tabla 3 – Resultados del modelo HLM para biomasa total de algas bentónicas para las variables 

estadísticamente significativas. 

 

En la Figura 18 se muestra cómo varía la biomasa total (logx+1) en función de la concentración de 

PT (logx+1), según lo predicho por el modelo realizado. Se observa que a mayor concentración de 

PT se predice una menor biomasa total de algas bentónicas. A su vez, en la figura se puede 

observar cómo influye el tipo de sedimento y la velocidad de corriente en esta relación. Cuanto 

mayor movilidad presenta el sedimento en el que se encuentran las algas, se predice una menor 

biomasa a igual concentración de PT, mientras que a mayor velocidad de corriente se predice una 

mayor biomasa a igual concentración de PT. 
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Figura 18. Predicción de la Biomasa Total de algas bentónicas en función de la concentración de Fósforo 

Total (PT), y la influencia de los factores locales: tipo de sedimento y velocidad de corriente, a partir del 

modelo HLM. 

 En lo que respecta al NO3, el modelo realizado predice una mayor biomasa a mayor concentración 

de dicho nutriente, con menores valores de biomasa cuanto mayor es movilidad del sedimento y 

menor es la velocidad de corriente (Figura 19). 

 

Figura 19. Predicción de la Biomasa Total de algas bentónicas en función de la concentración de Nitrato 

(NO3), y la influencia de los factores locales: tipo de sedimento y velocidad de corriente, a partir del modelo 

HLM. 

En lo que respecta a la turbidez, se observa una relación inversa de esta variable con la biomasa 

total. Al igual que con las otras variables, el tipo de sedimento menos móvil y la mayor velocidad de 

corriente favorecen el aumento de biomasa total a iguales valores de turbidez (Figura 20). 
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Figura 20. Predicción de la Biomasa Total de algas bentónicas en función de la Turbidez del agua, y la 

influencia de los factores locales: tipo de sedimento y velocidad de corriente, a partir del modelo HLM. 

 

En cuanto a los modelos realizados diferenciando por distintos grupos de algas, se observó que 

tanto la biomasa de cianobacterias como la de diatomeas se comportan de forma similar a la 

biomasa total, siendo las variables explicativas significativas, las mismas que para la biomasa total, 

con las mismas relaciones. En cuanto a cianobacterias, el porcentaje de la varianza explicado por 

las variables del nivel uno corresponde al 23%, mientras que el explicado por las variables del nivel 

dos incluidas en el modelo fue de 35%. Para el modelo de diatomeas, la varianza explicada por las 

variables del nivel uno fue del 13%, y la explicada por variables del nivel 2, 25%.  

Con respecto a la biomasa de algas verdes, el modelo realizado sólo pudo explicar un 2% de la 

varianza a partir de variables del nivel 1, mientras que la varianza explicada por variables del nivel 

2 fue del 9%, por lo tanto, la biomasa de algas verdes no estaría siendo explicada por las variables 

utilizadas.  

DISCUSIÓN 

Los resultados de los modelos realizados muestran que la comunidad perifítica estaría regulada 

tanto por factores locales, intratramo, como por factores a nivel de cuenca. Dentro de los factores 

locales, los que tienen mayor influencia en el crecimiento de la biomasa algal son el tipo de 

sedimento y la velocidad de corriente. Se observa que el crecimiento algal se vería favorecido en 

sedimentos con menor movilidad como lo son las rocas. Se ha visto que en general en sistemas 

lóticos las algas se desarrollan de mejor manera adheridas a sustratos que les ofrecen estabilidad, 

como lo son los sustratos rocosos y los limo-arcillosos (muchas veces formando superficies de 

arcilla consolidada), minimizando la acción de la corriente, siendo éste el factor que más limita el 

desarrollo de éstas comunidades (Roldán & Ramírez, 2008). De esta forma, la gran influencia de 
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estos factores locales y la heterogeneidad espacial existente en arroyos puede llevar a que en 

distintos sitios de un mismo tramo se encuentren biomasas algales muy distintas.  

Según los modelos realizados, la turbidez juega un rol importante de modulación de la biomasa de 

algas bentónicas. Dicha variable se ve afectada por actividades a escala de cuenca y de tramo. Las 

distintas actividades llevadas a cabo en la cuenca pueden producir un aumento de la erosión que 

se traduzca en mayores niveles de turbidez en algunos arroyos, lo que a su vez limita el crecimiento 

de las algas bentónicas.  

La biomasa total de algas bentónicas tendría sus máximos a menores concentraciones de PT. En 

este sentido, debido a que las algas bentónicas viven en la interfase agua-sedimento, puedan 

captar nutrientes del agua pero también pueden obtenerlos de los sedimentos, lo que hace que 

puedan desarrollarse incluso en condiciones oligotróficas del agua (Chamixaes, 1991). Dichos 

estados oligotróficos se asocian a aguas generalmente más claras que los eutróficos lo que 

favorecería el crecimiento de las algas que se encuentran adheridas al sustrato. En adición a lo 

mencionado, si bien el fósforo puede ser transportado en forma disuelta, este nutriente puede llegar 

a los cuerpos unido a partículas (Mullins, 2009), lo que lleva a que muchas veces exista una 

correlación positiva entre las concentraciones de fósforo y la turbidez. Munn et al. (2010) realizaron 

modelos estadísticos para estudiar la relación entre la concentración de nutrientes y la biomasa de 

algas bentónicas en distintos sitios. De los dos modelos que tuvieron significancia estadística, en 

uno hallaron una relación negativa entre el PT y la biomasa de algas bentónicas. Los autores lo 

asocian a la correlación positiva que encontraron entre dicho nutriente y los sólidos suspendidos, 

por lo que altas concentraciones de estas variables puede conducir a una disminución en la 

penetración de la luz y/o a un aumento del depósito de sedimentos, interfiriendo de esta forma con 

el crecimiento de la biomasa algal. En este estudio se constató dicha correlación positiva entre el 

PT y la turbidez (r = 0,56) y SST (r = 0,35) por lo que la relación inversa entre PT y la biomasa de 

algas bentónicas podría deberse a lo antes mencionado.  

La relación negativa de la biomasa de algas bentónicas con el PT y positiva con el NO3 encontrada 

en este estudio, discrepa con la concepción tradicional de que en sistemas límnicos los productores 

primarios están limitados por fósforo. En este sentido, Dodds et al. (2002), realizaron un ensayo en 

el que encontraron que el nitrógeno era el nutriente limitante en diversos arroyos estudiados, por lo 

que concluyen que tanto el nitrógeno como el fósforo podrían ser nutrientes potencialmente 

limitantes para el desarrollo de biomasa perifítica en los ecosistemas lóticos. Dodds & Smith (2016) 

relacionan las variaciones en las relaciones de Redfield 16N:1P con la modificación antropogénica 

a gran escala que han sufrido las cuencas hidrográficas, y la exportación de nutrientes a los cursos 

de agua. De esta forma, los autores señalan que dependiendo de la historia de modificaciones 

antrópicas que tenga la cuenca puede ocurrir una limitación del crecimiento de la biomasa perifítica 

por fósforo, nitrógeno o por ambos nutrientes.  



 

52 

En cuanto a la composición de los distintos grupos de algas de la comunidad de perifiton, la 

dominancia de diatomeas en este tipo de ambientes se relaciona principalmente a sus altas y 

eficientes tazas de colonización. Este grupo de algas presenta estructuras especializadas para la 

fijación a distintos sustratos, pudiendo también formar colonias con producción de matrices 

mucilaginosas, lo que les permite adaptarse adecuadamente a ambientes de aguas corrientes 

(Montoya & Aguirre, 2013). A su vez, algunos estudios sugieren que a concentraciones bajas de 

fósforo las diatomeas presentan ventajas competitivas con respecto a otros grupos de algas, 

mientras que a concentraciones mayores de nutrientes se favorecen las algas verdes-azules 

(Horner et al., 1990; Winter & Duthie, 2000). Esto concuerda con lo observado en este estudio. 

Según los modelos estadísticos realizados, los mayores valores de biomasa total ocurrirían en 

concentraciones de PT bajas, y a altos valores de biomasa, el grupo algal que domina son las 

diatomeas, mientras que cuando la biomasa total disminuye aumentan la abundancia relativa las 

cianobacterias y algas verdes. 

 

CONCLUSIONES  

Las variables locales son determinantes de la biomasa de algas bentónicas. Esto hace que exista 

una variabilidad muy grande en la biomasa en distintas regiones de los arroyos, existiendo zonas 

en donde las condiciones locales limitan el crecimiento y otras en donde existen condiciones para 

que el perifiton pueda desarrollarse de la mejor manera. Para evaluaciones de la productividad 

primaria como sustento de las redes tróficas se debe tener en cuenta la biomasa presente en todos 

los ambientes. De esta forma se podría trabajar con valores de biomasa promedio de cada tramo. 

Sin embargo, para evaluaciones de la calidad del agua y el potencial trófico de los arroyos y la 

influencia de factores que operan a escala de cuenca es necesario primero tener en cuenta las 

limitaciones locales. De esta forma, es importante detectar los máximos valores de clorofila en el 

tramo dado que evidenciarían el máximo potencial trófico bajo las condiciones locales óptimas para 

el crecimiento de algas bentónicas. 
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CAPITULO 3, COMUNIDAD DE DIATOMEAS 

BENTÓNICAS 

MARCO TEÓRICO 

Las diatomeas están muy bien representadas en el complejo biológico perifítico y son consideradas 

excelentes indicadores ecológicos. De esta forma, constituyen el grupo de algas más utilizado como 

indicadores de la calidad de agua de arroyos (Lobo et al., 2015; Besse-Lototskaya, 2011; García-

Rodríguez et al., 2007; Stoermer & Smol, 2004; Díaz-Quirós & Rivera-Rondón, 2004). Habitan casi 

todos los ambientes acuáticos, y son fácilmente reconocibles por su esqueleto celular de sílice, 

compuesto por dos valvas, que juntas forman un frústulo (Metzeltin & García-Rodríguez, 2012). La 

clasificación y la descripción sistemática de diatomeas ha sido casi exclusivamente basada en las 

características del frústulo, i.e., forma, tamaño, simetría, estructura y densidad de estrías, 

presencia/ausencia y naturaleza del rafe y procesos en las valvas. El concepto biológico de especie 

basado en el aislamiento reproductivo es difícil de aplicar en las diatomeas (Round et al., 1990). 

Por esta razón las poblaciones naturales de grandes números de un taxón deben ser estudiadas 

incorporando la mayor cantidad de características posibles para determinar una especie.  

Las comunidades de diatomeas han sido extensamente relacionadas con condiciones ambientales 

específicas en diferentes regiones. La sensibilidad de esta comunidad de organismos las ha llevado 

a ser usadas como indicadores de condiciones ambientales, como calidad de agua y condiciones 

de hábitat en sistemas de arroyos y ríos (Soininen et al., 2004). Estos organismos poseen varias 

ventajas como bioindicadores: son un grupo ubicuo y su variabilidad se extiende por la mayoría de 

las condiciones ecológicas del medio acuático e integran las variaciones de la calidad del agua en 

un lugar determinado (Feio et al., 2009). Presentan una alta diversidad, tanto a nivel local como 

regional, que explica gran parte de la biodiversidad de los ecosistemas de agua dulce, tanto lóticos 

como lénticos. Poseen preferencias relativamente estrictas para diversos factores ambientales, 

reflejando una estrecha conexión entre la comunidad y el ambiente (Soininen, 2007). Tienen 

tiempos de generación más cortos que otros organismos como peces o macroinvertebrados (Vilmi 

et al., 2015) y responden rápidamente a cambios ambientales, por lo que se las puede emplear 

para realizar alertas tempranas tanto para el aumento de la contaminación como para evaluar el 

éxito de planes de restauración de hábitats (Licursi & Gómez, 2003). Los costos de muestreo y 

análisis son relativamente bajos comparados con los de otros organismos. Las muestras de 

diatomeas pueden ser colectadas fácilmente y pueden ser conservadas por largos períodos de 

tiempo para su estudio. Responden rápidamente a la contaminación orgánica y a la eutrofización, 

con un amplio espectro de tolerancias (Kireta et al, 2012). Debido a que distintas especies de 

diatomeas están adaptadas diferencialmente a una amplia gama de condiciones ecológicas, el gran 
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número de especies existentes constituyen múltiples indicadores sensibles del cambio ambiental 

(Stevenson & Bahls, 1999, Vilmi et al., 2015). 

El estado trófico ha surgido como un factor ambiental con importante influencia sobre diatomeas en 

sistemas lóticos. Para otras variables ambientales, algunos estudios también hicieron hincapié en 

factores como la temperatura, el tamaño del sustrato, la profundidad, la velocidad de corriente, el 

número de diferentes elementos presentes (como el aluminio o sílice) o propiedades de la cuencas, 

como los determinantes ambientales principales que influencian la composición de diatomeas en 

estos sistemas (Soininen, 2007).  

Debido a que responden directa y sensiblemente a muchos cambios físicos, químicos, y biológicos, 

el estudio de diatomeas constituyen un elemento importante en el monitoreo y en programas de 

evaluación en países de todo el mundo (Asai 1996; Stevenson & Bahls, 1999; Wu 1999; Cremer et 

al., 2004; Lobo et al. 2004; Gell et al,. 2005, Wang et al. 2005; Chessman et al. 2007; Taylor et al. 

2007). Por ejemplo, en varios países europeos las diatomeas bentónicas son valiosas para 

propósitos de monitoreos en ríos (Venkatachalapathy & Karthikeyan, 2015). En este continente los 

esfuerzos se han concentrado en estandarizar la rutina de muestreo y el procesamiento de las 

muestras de diatomeas para la evaluación de la calidad del agua (Prygiel, 2002). A su vez, son 

utilizadas en evaluaciones de calidad de agua en muchos estados de Estados Unidos y fueron 

incluidas en: "National Rivers and Streams Assessment" realizado desde 2008 al 2011 por the U.S. 

Environmental Protection Agency (EPA). Se ha visto que las diatomeas proporcionan una 

evaluación tan precisa como las macrófitas, invertebrados, y peces y son más sensibles a algunos 

factores de estrés que otros organismos. Tanto las diatomeas planctónicas como las bentónicas 

son utilizadas en evaluaciones de cuerpos de agua (Venkatachalapathy & Karthikeyan, 2015). 

La evaluación de las condiciones ambientales en ríos y arroyos usando diatomeas como 

indicadores tiene una larga historia en la cual emergen dos enfoques conceptuales básicos. El 

primer enfoque, basado en el trabajo de Kolkwitz & Marsson (1908), fue el desarrollo de índices 

autoecológicos para inferir niveles de contaminación basados en la composición específica del 

ensamblaje y las preferencias y tolerancias ecológicas de los distintos taxones (Butcher 1947; 

Zelinka & Marvan 1961). El segundo surge de los estudios de monitoreos tempranos de Patrick 

(Patrick, 1949; Patrick et al. 1954; Patrick & Strawbridge 1963), basados principalmente en la 

diversidad de diatomeas como un indicador general de integridad ecológica. Las diferencias 

conceptuales de estos dos enfoques conducen a diferentes abordajes para la evaluación ambiental, 

una infiere niveles de contaminación y la otra determina la biodiversidad como atributo ecológico.  

Se han desarrollado varios índices para la cuantificación de la salud de sistemas lóticos basados 

en comunidades de diatomeas, en muchos países y regiones, siendo ampliamente utilizados en 

otros lugares, con o sin adaptación a las condiciones locales de cada sistema. Actualmente los 
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índices utilizados incluyen el índice trófico de diatomeas (TDI; Kelly & Whitton, 1995) en Gran 

Bretaña; el índice genérico de diatomeas (GDI; Rumeau & Coste, 1988), el índice específico de 

sensibilidad a la contaminación (SPI; Cemagref , 1982) y el índice biológico de diatomeas (BDI; 

Lenoir & Coste, 1996; Prygiel, 2002) en Francia; el índice de contaminación por eutrofización (EPI-

D; Dell'Uomo, 1996) en Italia; el índice saprobio de contaminación (Rott et al., 1997) y el índice 

trófico de Rott (Rott et al., 1998), en Austria; el índice trófico de Schiefele & Kohmann (Schiefele & 

Kohmann, 1993) en Alemania, y el Índice de la Comunidad Económica Europea (CEE;  Descy & 

Coste, 1991) en Francia y Bélgica. En Japón fue desarrollado el índice de contaminación orgánica 

del ensamblaje de diatomeas (DAIPo; Watanabe et al., 1986). 

Estos índices fueron posteriormente evaluados en regiones o países vecinos. Goma et al. (2005) 

puso a prueba el SPI, BDI, TDI y EPI-D en ríos catalanes, y Blanco et al. (2008) los aplicó en el 

noroeste de España. Ambos autores mostraron la eficacia del SPI en sus regiones de estudio. 

Varios índices, por ejemplo, el SPI, TDI y GDI, también fueron probados con éxito en Polonia 

(Szczepocka & Szulc, 2009). Ziller & Montesanto (2004), probaron el SPI en Grecia y Europa central 

y oriental. Torrisi & Dell'Uomo (2006) y Battegazzore et al. (2004), probaron el EPI-D en Italia, y se 

comparó su desempeño con el de otros índices de diatomeas. En estos casos se probó que el EPI-

D fue especialmente sensible a los nutrientes, materia orgánica y salinidad.  

A su vez, varios estudios reportan el uso de índices de diatomeas en regiones con climas muy 

diferentes de la zona en la que fueron creados. En este sentido, el TDI y GDI fueron testeados en 

el este de África (Bellinger et al., 2006) y el índice sapróbico y el TDI se pusieron a prueba en 

Malasia (Maznah & Mansor, 2002). El TDI también fue probado en Australia (Newall & Walsh, 2005), 

en el Himalaya (Juttner et al., 2003), e Irán (Atazadeh et al., 2007). El IDG, SPI, BDI y el EPI-D se 

probaron en Sudáfrica (Walsh & Wepener, 2009), el TDI y el índice sapróbico en Turquía (Kalyoncu 

et al, 2009), y SPI, BDI, y DAIPo en Vietnam (Duong et al., 2007). Dela-Cruz et al. (2006), testearon 

la adecuación de las tolerancias y preferencias de las diatomeas definidas en el hemisferio norte 

en ríos de Australia. En todos los casos, incluso cuando los índices y las tolerancias de diatomeas 

fueron desarrollados y definidos en regiones muy diferentes a las originales, los resultados de la 

evaluación de la contaminación fueron buenos y se demostró la robustez del biomonitoreo con 

diatomeas.  

Por otra parte, cuando un estudio de campo es muy diferente del ámbito de aplicación previsto, 

algunos autores prefieren desarrollar sus propios índices diatomológicos para sus áreas de estudio 

específicas (Venkatachalapathy & Karthikeyan, 2015). En algunos casos en los que los índices de 

diatomeas (SPI, GDI, BDI y el EPI-D) se aplicaron en situaciones para las que no fueron planeados, 

estos índices no reflejaron las características hidroquímicas correspondientes al lugar (Zelazna-

Wieczorek & Ziulkiewicz, 2009). En este sentido, luego de probar los índices de diatomeas 

europeos, fue desarrollado un índice de diatomeas australiano basado en la determinación de las 
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especies por Chessman et al., (2007). Eloranta & Soininen (2002), también probaron un índice 

trófico ya existente (TDI) y propusieron una nueva relación entre la comunidad de diatomeas y la 

concentración de fósforo, adaptada a ríos finlandeses. Del mismo modo, en un estudio en los ríos 

de Quebec (Lavoie et al., 2009) se compararon los índices de diatomeas Europeos y de Estados 

Unidos con el IDEC (índice de diatomeas Quebec) y enfatizaron en la importancia de utilizar los 

índices de diatomeas adaptados a la ecorregión de uso, con el fin de obtener resultados fiables, 

especialmente para condiciones extremas (muy contaminadas o condiciones de referencia).  

En lo que respecta a índices desarrollados en América del Sur, en Argentina, Gómez & Licursi 

(2001) desarrollaron el Índice de Diatomeas Pampeano (IDP) para evaluar la calidad del agua de 

los sistemas lóticos de dicha región. Este índice se basa en la sensibilidad de las distintas especies 

de diatomeas bentónicas al enriquecimiento orgánico y la eutrofización. Ha sido testeado y validado 

también en regiones de Brasil como la cuenca del río Monjolinho, en el estado de San Pablo (Bere 

& Tundisi, 2012), y en sistemas fluviales subtropicales templados de Río Grande do Sul (Lobo et 

al., 2010). Posteriormente, también en dicha región de Brasil, un índice basado en diatomeas 

epipélicas y otro basado en diatomeas epilíticas fueron desarrollados e integrados en un índice 

trófico de calidad del agua (TWQI) (Lobo et al., 2015). Este estudio proporcionó evidencias 

significativas de que las comunidades de diatomeas epilíticas reflejan la degradación del agua 

causada por las actividades humanas en los sistemas fluviales de Brasil y subtropicales templados, 

especialmente la eutrofización.  

En Uruguay, el único antecedente de aplicación de índices de calidad de agua basado en la 

comunidad de diatomeas corresponde al estudio realizado por Ferrari et al. (2019), en el cual 

aplicaron el IDP en arroyos de la cuenca de la Laguna del Sauce, Maldonado. Las autoras 

concluyen que dicho índice reflejó de manera exitosa la calidad de agua de los arroyos estudiados. 

En este capítulo se pretende relacionar la composición y abundancia relativa de diatomeas 

bentónicas con la calidad del agua y las distintas actividades antrópicas llevadas a cabo en las 

microcuencas cuyas características físico-químicas fueron tratadas en los capítulos anteriores. 

Para ello se relacionarán las especies encontradas con las variables de calidad de agua obtenidos 

en los distintos arroyos muestreados y se aplicarán tres de los índices antes mencionados, los dos 

índices generados en la región: IPD y TWQI, y el índice TDI, generado en Gran Bretaña, ya que ha 

sido evaluado y aplicado con éxito en varios países de distintos continentes.  

HIPÓTESIS 

Distintas especies de diatomeas se adaptan diferencialmente a cambios en la calidad del agua, 

existiendo especies sensibles a aumentos en la concentración de nutrientes, las cuales estarán 
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presentes únicamente en ambientes oligotróficos, mientras que en ambientes más impactados 

predominarán especies tolerantes a las condiciones eutróficas. 

PREDICCIONES 

(i) En arroyos pertenecientes a cuencas con uso predominantemente natural se 

encontrarán especies con preferencias oligotróficas y sensibles a aumentos en la 

concentración de nutrientes. 

(ii) En los sistemas más impactados se encontrarán especies adaptadas a estados 

eutróficos, indicadoras de contaminación proveniente de actividades agropecuarias. 

OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 Determinar la composición específica y abundancia relativa de diatomeas epilíticas en 

arroyos con diferente calidad de agua y usos del suelo, para inferir especies indicadoras de 

condiciones ambientales 

 Evaluar la aplicación de diferentes índices de calidad de agua basados en diatomeas, e 

identificar aquellos más sensibles y que mejor reflejan los cambios de las condiciones físico-

químicas de los arroyos estudiados 

 

METODOLOGÍA 

Muestreos 

Para el análisis de la comunidad de diatomeas se muestrearon 31 arroyos representativos del total, 

distribuidos en las cinco ecorregiones (Tabla 4, Figura 21). En cada uno de ellos se tomaron 

muestras de perifiton de sustratos rocosos mediante raspado de la superficie. Para ello se empleó 

un cepillo dental y un aro de 4 cm de diámetro y 1,5 cm de alto (Figura 22). Se obtuvo una muestra 

integrada por arroyo, de cinco rocas ubicadas en diferentes posibles microhábitats dentro del tramo 

estudiado, y teniendo en cuenta que no se encontraran a menos de 10 cm de profundidad. 

 

Tabla 4 – Arroyos muestreadas para el estudio de diatomeas epilíticas. Se indica la ecorregión a la que 

pertenecen, categorización de uso dominante y la clasificación de estado trófico (ET) según fósforo total 

(PT) y nitrógeno total (NT): O: oligotrófico, M: mesotrófico, E: eutrófico y H: hipereutrófico. 

Arroyo Ecorregión Uso dominante ET (PT) ET (NT) 

3A2 Cuesta Basáltica Agrícola-forestal M M 

A10 Cuenca sedimentaria gondwánica Natural O O 

A4 Cuenca sedimentaria gondwánica Natural O O 
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Arroyo Ecorregión Uso dominante ET (PT) ET (NT) 

C4 Cuenca sedimentaria gondwánica Forestal O M 

C5 Cuenca sedimentaria gondwánica Natural E E 

C6 Cuenca sedimentaria gondwánica Agrícola intensivo M E 

C7 Cuenca sedimentaria gondwánica Agrícola-forestal O O 

D1 Sierras del Este Forestal O O 

D2 Sierras del Este Natural O O 

F2 Cuenca sedimentaria del oeste Agrícola-forestal H E 

F6 Cuenca sedimentaria del oeste Forestal M E 

LP5 Cuenca sedimentaria gondwánica Forestal M M 

M34 Cuenca sedimentaria gondwánica Agrícola medio M E 

M35 Cuenca sedimentaria gondwánica Agrícola medio E E 

N2 Cuenca sedimentaria del oeste Agrícola intensivo E H 

P1 Escudo Cristalino Agrícola medio M M 

PB1 Cuenca sedimentaria del oeste Agrícola intensivo E E 

Pd4 Escudo Cristalino Agrícola intensivo M M 

Pd7 Escudo Cristalino Agrícola intensivo M E 

Pr3 Escudo Cristalino Agrícola intensivo M E 

Pr5 Escudo Cristalino Agrícola medio M E 

S6 Cuesta Basáltica Natural M M 

T10 Cuesta Basáltica Natural O M 

T2 Cuesta Basáltica Natural O O 

T3 Cuesta Basáltica Natural M O 

T4 Cuesta Basáltica Forestal E M 

T5 Cuesta Basáltica Forestal E M 

V1 Cuenca sedimentaria gondwánica Agrícola medio E E 

V11 Cuenca sedimentaria gondwánica Natural M O 

V14 Cuenca sedimentaria gondwánica Natural O O 

X5 Cuenca sedimentaria gondwánica Natural O O 
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Figura 21. Ubicación de los 31 arroyos en los que se tomaron muestras de diatomeas epilíticas en la 

cuenca del Río Negro. 

 

Figura 22. Raspado de rocas para la obtención de  muestras de perifiton 

Análisis en laboratorio 

Las muestras de perifiton fueron tratadas según el método de HCl y KMnO4 caliente (Taylor et al., 

2007) para eliminar carbonatos y materia orgánica. Para esto se aplicó 10 mL de una solución 

saturada de KMnO4 a 10 mL de muestra y se dejó actuar por 24 horas. Posteriormente se agregó 

10 mL de HCl concentrado y se calentó en placa calefactora hasta que se observó un cambio de 

color en la muestra, de marrón oscuro a amarrillo claro. Finalizada esa etapa se realizaron 

sucesivos lavados con agua destilada para eliminar los restos de los compuestos químicos. Luego 

de removida la materia orgánica, se montaron preparados permanentes utilizando Naphrax®. En 

cada preparado se identificaron las especies de diatomeas, utilizando un microscopio óptico 

Olympus BX53, equipado con óptica DIC, a un aumento de 1000x. A su vez, se utilizó microscopía 

electrónica de barrido para la identificación de las especies difíciles de identificar al microscopio 

óptico. Posteriormente, para la determinación de la abundancia relativa, en cada preparado se 
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contó un mínimo de 400 valvas, en el microscopio óptico. Dicho número se estima como suficiente 

para representar a las especies que poseen una abundancia relativa superior al 5% (Licursi & 

Gómez, 2003). Las especies fueron identificadas utilizando bibliografía de referencia taxonómica 

de diatomeas de Europa (Krammer & Lange-Bertalot, 1991, Hofmann, 2013), de Norte América 

(Spaulding et al., 2019) y regionales como Metzeltin & García-Rodríguez (2012) y Metzeltin et al. 

(2005), entre otros.  

Análisis de datos 

A partir de las especies identificadas y los conteos realizados se calculó la abundancia relativa de 

cada especie en cada muestra. A su vez, se calculó la riqueza específica de cada arroyo, y la 

constancia y dominancia de cada especie. La constancia es una medida que hace referencia a la 

frecuencia con que la especie fue observada en las muestras analizadas y se expresa como 

porcentaje. Se calcula de la siguiente manera: 

𝐶𝑖 = 100𝑁𝑖/𝑇 

Donde Ni es el número de muestras en que la especie estaba presente, y T es el número total de 

muestras.  

La dominancia de la especie surge del análisis de la abundancia relativa de las especies presentes 

en cada muestra, y se calcula como el porcentaje de las veces que una especie apareció como 

dominante con respecto al total de las muestras: 

𝐷𝑖 = 100𝐵𝑖/𝑇 

Donde Bi indica el número de muestras en que la especie fue dominante, y T el número total de 

muestras. 

Por otra parte, se realizaron los índices de diversidad de Simpson (D) y de Equitatividad (E). Estos 

índices se basan en la distribución de la abundancia relativa de cada especie. El índice de Simpson 

varía entre 0 y 1, siendo los valores más cercanos a 1 los que se asocian a mayor dominancia y 

menor diversidad de especies. El índice de Equitatividad describe que tan equitativamente (en 

términos de abundancia) están representadas las diferentes especies. Para el cálculo de dichos 

índices se utilizaron las siguientes ecuaciones:  

𝐷 =  ∑ 𝐴𝑖
2

𝑆

𝑖=1

 

𝐸 =
1

∑ 𝐴𝑖
2𝑆

𝑖−1

 × 
1

𝑆
 

S representa el número total de especies, y Ai la abundancia relativa de la especie i. 
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Posteriormente, se comparó la riqueza específica, el índice de Simpson, y el índice de Equitatividad 

entre arroyos con distintos estados tróficos, usos de suelo, y ecorregiones mediante métodos no 

paramétricos (prueba de Kruskal-Wallis), utilizando el programa Statistica 10.0, con un nivel de 

confianza de 95% (StatSoft Inc.,2011).  

Por otra parte, con el fin de determinar las especies más frecuentes y abundantes en arroyos 

pertenecientes a las categorías de uso de suelo, se graficó la frecuencia de ocurrencia (constancia) 

vs la abundancia relativa promedio para cada tipo de sistema. Las especies con mayores 

abundancias relativas y frecuencias de ocurrencias son categorizadas como las especies 

dominantes de cada uso de suelo. 

Posteriormente se realizó la evaluación de los índices basados en diatomeas IDP y TWQI y TDI. 

Dichos índices se basan en un valor de ponderación ya determinado para cada especie y fueron 

calculados a partir de las siguientes ecuaciones: 

𝑇𝑊𝑄𝐼 =
∑ 𝑡𝑣𝑖 . 𝐴𝑖

𝑆
𝑖=1

∑ 𝐴𝑖
𝑆
𝑖=1

 

𝐼𝐷𝑃 =
∑ 𝐼𝑖𝑑𝑝𝑖. 𝐴𝑖

𝑆
𝑖=1

∑ 𝐴𝑖
𝑆
𝑖=1

 

𝑇𝐷𝐼 =
∑ 𝑉𝑖𝐼𝑖𝐴𝑖

𝑆
𝑖=1

∑ 𝑉𝑖𝐴𝑖
𝑆
𝑖=1

 

Donde tvi es el valor trófico que le otorga el índice TWQI a la especie i, Iidpi es el valor del índice 

específico para la especie i que otorga el IDP, Vi e Ii indican el valor indicador y valor de sensibilidad 

a la polución respectivamente de la especie i otorgados por el TDI. Ai representa la abundancia 

relativa de la especie i, y S el número total de especies.  

Los índices IDP y TDI clasifican a los cursos de agua en cinco clases de calidad, mientras que el 

TWQI los clasifica en cuatro. 

Una vez calculados todos los índices se realizó una correlación lineal entre el valor de calidad de 

agua obtenido para cada índice y el primer factor de un ACP realizado con datos de calidad de 

agua para los arroyos muestreados (MOS, PRS, PT, NO3, NH4, NT, Turbidez y Conductividad), con 

el fin de evaluar su ajuste. 

A partir de la aplicación del índice que mejor se ajustó, se clasificaron a los arroyos según su calidad 

de agua. Posteriormente se realizó un ACP con las siguientes variables: calidad de agua según 

índice diatomológico, biomasa de diatomeas epilíticas, estados tróficos según nitrógeno total y 

fósforo total, turbidez y categorías de usos de suelo.  
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RESULTADOS 

Diversidad específica de la comunidad de diatomeas 

Se identificó un total de 122 especies en las 31 muestras analizadas. De esas especies, 52 

presentaron una abundancia relativa mayor al 4%, y se detallan en la Tabla 5 

Las especies que tuvieron una mayor constancia fueron Nitzschia palea, apareciendo en un 71% 

de las muestras, Cocconeis placentula var. lineata (64,5%), Achnanthidium minutissimum (61,3%) 

y Nitzschia amphibia (54,8%). El resto de las especies se encontró en menos del 50% de las 

muestras. En cuanto a dominancia, Achnanthidium minutissimum fue la especie que apareció como 

dominante en más arroyos, seguida por Encyonema sprechmannii y, Nitzschia semirobusta (Tabla 

5). 

 

Tabla 5. Especies de diatomeas halladas, con una abundancia relativa mayor al 4%, sus constancias de 

ocurrencia, y el porcentaje de arroyos en los cuales fueron especies dominantes. 

Especie Constancia (%) Dominancia (%) 

Nitzschia palea (Kützing) Smith 71.0 6.5 

Cocconeis placentula var. lineata (Ehrenberg) Van Heurck 64.5   

Achnanthidium minutissimum (Kützing) Czarnecki 61.3 22.6 

Nitzschia amphibia Grunow 54.8 3.2 

Navicula radiosa Kützing 48.4   

Nitzschia semirobusta Lange-Bertalot 48.4 12.9 

Amphora pediculus (Kützing) Grunow 41.9 6.5 

Planothidium frequentissimum Lange-Bertalot 41.9 6.5 

Cymbella affinis Kützing 38.7  

Cymbella cymbiformis C. Agardh 38.7 6.5 

Encyonema vulgare Krammer 38.7  

Melorisa varians C. Agardh 38.7  

Encyonema sprechmannii Metzeltin, Lange-Bertalot & García-
Rodríguez 

35.5 12.9 

Gomphonema lagenula Kützing 35.5   

Gomphonema pumilum (Grunow) Reichardt & Lange-Bertalot 35.5 3.2 

Nitzschia tenuis W. Smith 32.3   

Amphipleura pellucida (Kützing) 29.0 3.2 

Geissleria punctifera (Hustedt) Lange-Bertalot 29.0  

Navicula capitatoradiata Germain 29.0   

Sellaphora nigri (De Not.) Wetzel & Ector 29.0 6.5 

Ulnaria acus (Kützing) Aboal 29.0  

Gomphonema parvulum Kützing 25.8  

Achnanthes exigua (Grunow) 22.6   



 

63 

Especie Constancia (%) Dominancia (%) 

Caloneis bacillum (Grunow) Cleve 22.6   

Encyonema silesiacum (Bleisch) D.G.Mann 22.6  

Reimeria uniseriata Sala, Guerrero & Ferrario 22.6  

Amphora copulata (Kützing) Schoeman & Archibald 19.4   

Epithemia sorex Kützing 19.4   

Navicula cryptocephala Kützing 19.4  

Placoneis ovillus Metzeltin, Lange-Bertalot, García-Rodríguez 19.4   

Gomphonema sp.2 16.1  

Rhopalodia gibba (Ehrnenberg) O. Müller 16.1   

Adlafia bryophila (Petersen) Lange-Bertalot 12.9 3.2 

Amphora montana (Krasske) 12.9  

Gomphonema brasiliensoide Metzeltin, Lange-Bertalot & García-

Rodríguez 
12.9   

Luticola simplex Metzeltin, Lange-Bertalot, García-Rodríguez 12.9  

Nitzschia recta Hantzch ex Rabenhorst 12.9   

Staurosira construens var. venter (Ehrenberg) Hamilton 12.9 6.5 

Aulacoseira granulata (Ehrenberg) Simonsen 9.7  

Encyonema cf jemtlandicum var venezolanum Krammer 9.7   

Placoneis abundans Metzeltin, Lange-Bertalot, García-Rodríguez 9.7  

Rhopalodia musculus (Kützing) O. Müller 9.7  

Sellaphora rhombicarea Metzeltin, Lange-Bertalot, García-Rodríguez 9.7  

Cocconeis placentula var. euglypta Ehrenberg 6.5  

Diadesmis confervacea Kützing 6.5  

Fragilaria rumpens (Kützing) Carlson 6.5   

Gomphonema cf rochense Metzeltin, Lange-Bertalot & García-
Rodríguez 

6.5  

Nitzschia dissipata (Kütz) Grunow 6.5   

Fragilaria cf vaucheriae (Kützing) J.B. Petersen  3.2  

Karayevia clevei (Grunow) Bukhtiyarova 3.2   

Luticola sp. 3.2   

Planothidium biporomum (Hohn y Hellerman) Lange-Bertalot 3.2   

 

La riqueza específica varío entre 8 y 32 especies en los distintos arroyos, el índice de Simpson se 

ubicó entre 0.06 y 0.63, mientras que la Equitatividad varío 0.09 y 0.75. En la Figura 23 y Figura 24 

se muestran los valores promedio de S, D y E para los arroyos agrupados por las distintas 

categorías de usos de suelo y ecorregiones respectivamente. No se encontraron diferencias 

estadísticamente significativas al comparar arroyos pertenecientes a distintos usos de suelo, ni a 

distintas ecorregiones en la riqueza específica de diatomeas (K-W, p=0.16 para usos de suelo, 

p=0.83 para ecorregiones), índice de Equitatividad (K-W, p=0.3 para usos de suelo, p=0.1 para 

ecorregiones) e índice de Simpson (K-W p=0.56 para usos de suelo, p=0.12 para ecorregiones). Si 
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bien las diferencias no son estadísticamente significativas, se puede observar una disminución en 

la riqueza específica en arroyos de cuencas agrícolas intensivas en comparación con otros usos 

de suelo, y una disminución en la Equitatividad en arroyos agrícolas-forestales (Figura 23). En 

cuanto a ecorregiones, se observó un aumento del promedio del índice de Simpson y una 

disminución de la Equitatividad promedio en arroyos de la Sierra del Este, aunque estas diferencias 

tampoco fueron estadísticamente significativas.  

Por otra parte, tampoco se encontraron diferencias significativas al comparar estas variables entre 

los distintos niveles tróficos, tanto con relación al fósforo total como al nitrógeno total (K-W, S: PT 

p=0.93, NT p=0.74, D: PT p=0.52, NT p=0.27; E: PT p=0.5, NT p=0.40). 

 

 

Figura 23. Promedio de riqueza específica, Índice de Simpson y Equitatividad agrupados por usos de suelo. 
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Figura 24. Promedio de riqueza específica, Índice de Simpson y Equitatividad agrupados por usos de 

ecorregiones.  CSO: Cuenca Sedimentaria del Oeste, CSG: Cuenca Sediemtaria Gondwánica, CB: Cuesta 

Basáltica, EC: Escudo Cristalino, SE: Sierras del Este. 

. 

Composición específica de la comunidad de diatomeas y usos de suelo 

En las Figura 29Figura 29 se muestra la constancia de cada una de las especies halladas vs la 

abundancia relativa promedio para cada categoría de usos de suelo. A partir de esta figura se 

pueden inferir las especies dominantes en los distintos sistemas, siendo las que presentaron mayor 

frecuencia de ocurrencia y abundancia relativa. Se puede observar que los sistemas naturales 

presentan una clara dominancia de a la especie A. minutissimum. Le siguen las especies E. 

sprechmannii y C. cymbiformis. Estas tres especies representan en promedio, aproximadamente 

un 50% de la abundancia total de los sistemas naturales. A su vez, tiene una alta frecuencia de 

ocurrencia en estos sistemas la especie C. placentula var. lineata, aunque con una abundancia 

relativa en promedio baja. En los sistemas forestales también dominan las especies A. 

minutissimum y E. sprechmannii alcanzando una abundancia mayor al 30%, aunque en relación a 

los sistemas naturales, ambas especies disminuyen sus frecuencias de ocurrencia. En cuanto a 
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sistemas agrícolas, la especie que aparece con una dominancia mayor es N. semirobusta, 

representando aproximadamente el 20% de la abundancia total, estando presente en más del 60% 

de los arroyos agrícolas forestales, en el 40% de los agrícolas medio, y en más del 80 % de los 

arroyos agrícolas intensivos. La especie P. frequentissimum también aparece como dominante de 

sistemas agrícolas, con una frecuencia de ocurrencia de aproximadamente 60% en arroyos 

agrícolas forestales y agrícolas medios. N. amphibia, N. palea y A. pediculus son especies que 

también aparecen asociadas a los sistemas agrícolas. 

 

Figura 25 - Constancia (%) de cada una de las especies halladas vs. abundancia relativa promedio de cada 

especie (%) para arroyos clasifiados como naturales. Las líneas azules indican el promedio general de 

abundancia relativa y frecuencia de ocurrencia. 

 

 

Figura 26 - Constancia (%) de cada una de las especies halladas vs. abundancia relativa promedio de cada 

especie (%) para arroyos clasifiados como forestales. Las líneas azules indican el promedio general de 

abundancia relativa y frecuencia de ocurrencia. 
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Figura 27 - Constancia (%) de cada una de las especies halladas vs. abundancia relativa promedio de cada 

especie (%) para arroyos clasifiados como agrícola-forestales. Las líneas azules indican el promedio 

general de abundancia relativa y frecuencia de ocurrencia. 

  

Figura 28 - Constancia (%) de cada una de las especies halladas vs. abundancia relativa promedio de cada 

especie (%) para arroyos clasifiados como agricolas medio. Las líneas azules indican el promedio general 

de abundancia relativa y frecuencia de ocurrencia. 
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Figura 29. Constancia (%) de cada una de las especies halladas vs. abundancia relativa promedio de cada 

especie (%) para arroyos clasifiados como agrícolas intensivos. Las líneas azules indican el promedio 

general de abundancia relativa y frecuencia de ocurrencia. 

Calidad de agua en base a índices diatomológicos 

El ajuste de los índices IDP, TWQI y TDI calculados para cada uno de los arroyos, fue evaluado 

a partir de una correlación con el primer factor de un análisis de componentes principales en 

el que se incluyeron nutrientes, materia orgánica, turbidez y conductividad como variables 

respuesta. Los dos primeros factores de dicho ACP explicaron el 63% de la varianza (Factor 1:42%, 

Factor 2:19%) 

Debido a que no todas las especies halladas en los arroyos tienen ponderación para los índices 

utilizados, no se pudo ponderar el 100% de la abundancia de especies en cada sitio. A partir 

del TWQI y el IDP se ponderó en promedio un 40% de la abundancia de cada arroyo, mientras 

que utilizando el TDI fue posible ponderar en promedio el 77% de la abundancia de las 

especies por cada arroyo. Cinco de los arroyos no fueron utilizados para evaluar el ajuste de 

los índices debido a que estos arroyos estaban ampliamente dominados (más del 70% de la 

abundancia relativa) por especies que no se encuentran ponderadas para ninguno de los índices 

utilizados, lo que lleva a que el índice no refleje realmente la calidad de agua de estos sistemas. En 

tres de estos arroyos aparece como especie ampliamente dominante N. semirobusta, mientras que 

en los otros dos la especie dominante fue P. frequentissimum. Ambas especies aparecieron como 

dominantes de ambientes agrícolas, y estos arroyos se muestran relacionados a mala calidad del 

agua con relación al primer factor del ACP. Sin tener en cuenta estos arroyos, los tres índices 

tuvieron una correlación positiva con significancia estadística, (TWQI: p=0.003, r=0.57; IDP: 
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p=0.000, r= 0.70; TDI: p=0.000, r= 0.84). En la Figura 30 se muestran las correlaciones entre los 

tres índices y el primer factor del ACP de calidad físico-química del agua.  

 

Figura 30. Ajuste de los índices diatomológicos IDP (Índice de Diatomeas Pampeano), TWQI (Índice de 

Calidad Trófica del Agua) y TDI (Índice Trófico de Diatomeas) en relación al primer factor de un ACP con 

las siguientes variables: NT, NO3, NH4, PT, PRS, materia orgánica, conductividad y turbidez. Las líneas 

punteadas índican el intervalo de 95% de confianza.  

 

Debido a que el TDI es el que posee un mejor ajuste, se utilizó la ecuación de la recta de ajuste 

obtenida de la relación entre el cálculo del TDI para los distintos arroyos y el primer factor del ACP 

de calidad físico-química del agua para calcular el índice en los cinco arroyos antes mencionados 

en donde dominan las especies sin ponderación N. semirobusta y P. frequentissimum. 

De acuerdo a la clasificación de calidad de agua para cada tramo utilizando el TDI adaptado, seis 

arroyos fueron de buena calidad, 11 de calidad regular, ocho de mala calidad, y seis de calidad muy 

mala. Dentro de los arroyos de buena calidad las especies que dominaron fueron A. minutissimum 

y E. sprechmannii. En los de calidad regular dominaron C. cymbiformis, S. construens var. venter y 

A. bryophila. En los arroyos de mala calidad las especies dominantes fueron N. palea, P. 
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frequentissimum, N. semirobusta, y S. nigri, mientras que en arroyos de muy mala calidad las 

especies más representativas fueron N. semirobusta y A. pediculus (Figura 31). 

 

Calidad buena Calidad regular Calidad mala Calidad muy mala 

 

A. minutissimum 

 

C. cymbiformis S. nigri 

 

 

N. semirobusta 
 

 

E. sprechmannii 

 

S. construens var. 
venter 

 

P. frequentissimum 

 

A. bryophila 
N. palea 

 

A. pediculus 

Figura 31. Especies dominantes en arroyos con distintas clases de calidad de agua. Fotos tomadas en este 

estudio. 

Calidad de agua, estado trófico y usos del suelo 

Para evaluar la relación entre todas las variables analizadas en este estudio, se realizó un ACP 

utilizando las categorías de estados tróficos según nitrógeno total y fósforo total, categorías de usos 

del suelo, y categorías de calidad del agua a partir del índice TDI (Figura 32). Los dos primeros 

factores del ACP explicaron el 38% de la varianza (Factor 1:24%, Factor 2:14%). En dicho análisis 

se puede observar que tanto para el Factor 1 como para el 2 la calidad buena se relaciona con los 

estados oligotróficos para fósforo y nitrógeno, y con el uso de suelo natural. La calidad mala del 

agua se relaciona a estados de meso e hipereutrofia con relación al PT, y con la turbidez. También 

asociado a estos estados se encuentra el uso de suelo agrícola medio. Por último, la calidad muy 

mala del agua se asocia a arroyos hipereutróficos (NT) y eutróficos (PT), y a los sistemas agrícolas 
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intensivos. La biomasa de diatomeas bentónicas presenta una mayor correlación negativa con el 

Factor 2, formando parte de este grupo de muy mala calidad de agua. La correlación negativa 

observada de la biomasa total con el Factor 1 podría deberse a un efecto negativo de la turbidez. 

 

Figura 32. ACP realizado a partir de las variables categóricas: calidad del agua según TDI, uso dominante 

del suelo, etado trófico según nitrógeno total y fósforo total; y con las variables continuas: turbidez y 

biomasa de diatomeas epilíticas. 

DISCUSIÓN 

Las alteraciones que pueden sufrir las comunidades biológicas frente a distintos tipos de 

contaminación o disturbios son diversas. Ejemplo de esto es el cambio en el número de especies 

presentes en la comunidad, cambios en el número de individuos de cada especie (cambios en las 

especies dominantes), y cambios en el número total de organismos (Symoens et al., 1988; 

Stevenson & Pan, 1999). 

En lo que respecta a diatomeas bentónicas, se ha visto que el rango de diversidad tanto en sitios 

contaminados como en sitios prístinos es muy amplio. Algunos autores han reportado una 

disminución en la diversidad asociada a la contaminación (Stevenson & Sabater, 2010), mientras 

que otros plantean que pueden existir cambios diferenciales en la diversidad dependiendo del tipo 
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de polución (Stevenson & Pan, 1999; Blanco et al., 2012). En este estudio no se encontró una 

relación estadísticamente significativa entre la diversidad y equitatividad de especies entre arroyos 

sometidos a distintas actividades antrópicas, lo cual reflejaría que si bien la composición específica 

de las comunidades de diatomeas puede variar asociada a distintos impactos, esto no se refleja en 

la diversidad de especies.  

Sin embargo, los índices aplicados sí reflejaron bien la calidad físico-química del agua, mostrando 

los tres índices un ajuste estadísticamente significativo en relación a dichas variables, siendo el que 

mejor se ajustó el TDI. Dicho índice pondera tanto la sensibilidad de cada especie a las condiciones 

de eutrofización y contaminación orgánica, como el valor indicativo de dicha especie, mientras que 

el IDP y el TWQI no ponderan este último aspecto. La respuesta de una especie en particular a los 

cambios en la calidad del agua está determinada tanto por los óptimos en el que esa especie se 

desarrolla en relación a la calidad del agua y el ambiente, como por los requerimientos mínimos 

que posee dicha especie (tolerancia específica) (Kelly & Whitton, 1995). En los índices IDP y TWQI 

se propuso un valor de tolerancia para cada especie, sin embargo no fue incorporada una 

ponderación de las preferencias de dicha especie (óptimos) por un rango determinado de variación 

del parámetro considerado. Estas preferencias pueden corresponder a un rango amplio o acotado, 

lo que determina el valor indicativo de la especie. Las especies que tienen un rango más acotado 

de óptimos representan mejores indicadores, siendo ponderadas en el TDI con un valor indicativo 

de 3, mientras que aquellas que presentan un rango amplio de preferencias presentan un valor 

indicativo de 1. 

Por otra parte, tanto el IDP como el TWQI ponderan especie por especie, lo que hace que en 

regiones con presencia de especies distintas no se pueda ponderar un alto porcentaje de la 

biomasa de cada sitio. En particular en los arroyos analizados en el presente estudio sólo se pudo 

ponderar una abundancia de especies promedio de 40% por arroyo, a partir de los índices 

mencionados. Kelly & Whitton (1995) para el desarrollo del TDI realizaron ponderaciones por 

género y dentro de cada género separaron especies que no se comportan de la misma manera que 

el resto de los componentes del género, y fueron ponderadas diferencialmente, o se establecieron 

categorías de tamaños dentro de un género, que presentan diferentes preferencias ecológicas. Por 

ejemplo, varias especies de Cymbella aparecieron en dicho estudio como características de agua 

eutrófica, mientras que la mayoría del género fue hallado con más frecuencia a concentraciones 

más bajas de nutrientes. Del mismo modo, muchas formas pequeñas de Navicula y el género 

Sellaphora fueron asociadas a sistemas altamente eutróficos y con contaminación orgánica, 

mientras que el resto de las especies del género se comportan de manera diferente. De esta forma 

se utiliza una categoría 'operativa', definida por el tamaño de la valva, marcando un límite de tamaño 

arbitrario para realizar la distinción. Esta concepción puede conducir a errores y los autores 

plantean que debe ser evaluada y refinada. Sin embargo, en el presente estudio la aplicación de 
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dicho índice se ajustó de forma exitosa a la calidad físico-química del agua, y permitió aumentar la 

abundancia de especies ponderadas un 37% en relación al IDP y TWQI, alcanzando un promedio 

de ponderación del 77% de la abundancia de especies por arroyo, con una correlación de 0.84 con 

relación al primer factor del ACP de calidad físico-química del agua, superior a los ajustes obtenidos 

para el IDP y el TWQI.  

En lo que respecta al análisis de la composición específica de diatomeas en función de los usos de 

suelo, se constató una diferencia en relación a la frecuencia de ocurrencia y abundancia de 

especies en cada tipo de sistema, pudiendo identificar especies relacionadas a las distintas 

actividades antrópicas desarrolladas en las cuencas. 

Los sistemas naturales presentaron dominancia de a las especie A. minutissimum, E. sprechmannii 

y C. cymbiformis. A su vez, según el TDI estas especies aparecieron como dominantes en sistemas 

con calidad buena y regular en el caso de C. cymbiformis.  

A. minutissimum es una especie que presenta una gran importancia siendo su presencia común en 

sistemas límnicos de todo el mundo. Varios estudios reportan sus preferencias ecológicas, en 

donde se observan algunas discrepancias. Potapova y Hamilton (2007) diferenciaron varios grupos 

morfológicos de A. minutissimum y establecieron variadas preferencias ecológicas para los distintos 

grupos morfológicos. Por otra parte, Faria et al. (2013) la reportaron en un reservorio subtropical 

hipereutrófico en Brasil. Posteriormente, Lobo et al. (2015) clasificaron a esta especie dentro de un 

grupo de especies con baja tolerancia a la eutrofización. En este estudio A. minutissimum apareció 

claramente relacionada a ambientes oligotróficos, pero también fue encontrada en algunos 

ambientes de mala calidad asociados a cultivos intensivos. Por lo que se podría ver como una 

especie con claras preferencias por ambientes de buena calidad y baja concentración de nutrientes, 

pero que presenta tolerancia frente a altas concentraciones de nutrientes. En este sentido, 

Potapova & Charles (2007) plantean que A. minutissimum sería una especie aparentemente 

tolerante al incremento de nutrientes, pero que posee una alta abundancia en regiones más 

oligotróficas, lo cual concuerda con lo hallado en este estudio.  

Por otra parte, E. sprechmannii es una especie que fue descripta por primera vez en Uruguay 

(Metzeltin & García-Rodríguez, 2003). Aún no existen muchas referencias bibliográficas en las que 

se estudien las preferencias ecológicas de esta especie. En este estudio se la encontró asociada a 

ambientes oligotróficos, de buena calidad, mientras que Ferrari et al. (2019) la encontraron asociada 

a sitios con calidad de agua aceptable.  

En los arroyos pertenecientes a cuencas forestales las especies que dominaron también fueron A. 

minutissimum y E. sprechmannii. Tanto en sistemas forestales como en agrícolas-forestales 

adquiere importancia la especie S. construens var. venter, la cual aparece como especie dominante 

en arroyos con calidad regular según el cálculo del TDI.  
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En arroyos ubicados en cuencas con usos agrícolas, las especies que presentaron mayores 

abundancias relativas y aparecieron con más frecuencia fueron N. semirobusta, N. palea, N. 

amphibia, P. frequentissimum, S. nigri y A. pediculus. A su vez, estas especies aparecieron como 

dominantes en arroyos de mala y muy mala calidad de agua según la clasificación realizada por el 

TDI.  

Un estudio en la región de San Pablo en donde se relacionó a la especie N. semirobusta y la calidad 

eutrófica del agua mostró que dicha especie se encontró en condiciones de oligo a eutróficas, 

siendo su mayor frecuencia de ocurrencia en condiciones oligotróficas (Rodrigues et al., 2018). 

Otros autores plantean que debido a los problemas taxonómicos y la identificación errónea que ha 

existido en esta especie, no se conoce con certeza la preferencia ecológica de N. semirobusta, por 

lo que la información sobre su ocurrencia y preferencias ecológicas es de gran relevancia para 

delimitar sus requisitos ecológicos y tolerancias (da Silva-Lehmkuhl et al., 2019). En este estudio 

N. semirobusta se relacionó claramente con sistemas de mala calidad, con altas concentraciones 

de nutrientes, no siendo observada en arroyos con buena calidad de agua. 

Por otra parte, N. palea es una diatomea cosmopolita y es reconocida como un taxón altamente 

tolerante a la contaminación orgánica. Diversos estudios la han reportado en aguas ricas en 

nutrientes, y la han clasificado como tolerante a la eutrofización (Bere & Tundisi 2009; Lobo et al., 

2010; Faria et al., 2013). En particular, Krammer & Lange-Bertalot (1988) afirmaron que esta 

especie se encuentra en ambientes mesosaprobios a polisaprobios, presentando un pico ecológico 

en aguas eutrofizadas. Esto fue lo observado en este estudio, en donde N. palea apareció como 

especie dominante es sistemas eutróficos e hipereutróficos, y asociados a cuencas agrícolas.  

P. frequentissimum es una especie también cosmopolita que aparece en una gran variedad de 

ambientes. Estudios recientes indican que si bien esta especie se relaciona a estados eutróficos, 

su valor como indicador es bajo dado que su presencia en distintos tipos de ambientes afecta 

significativamente el grado de similitud observado entre sitios que presentan diferentes condiciones 

ecológicas (Olszyński et al., 2019). En el presente estudio P. frequentissimum se encontró en 

arroyos ubicados tanto en cuencas naturales, forestales como en agrícolas. Sin embargo, su 

frecuencia de ocurrencia y su abundancia relativa aumentan en los arroyos agrícolas, apareciendo 

como especie dominante en arroyos caracterizados como de mala calidad según el TDI, y con alta 

concentración de nutrientes.  

Con respecto a la especie Sellaphora nigri (llamada anteriormente Eolimna minima) también 

indicadora de ambientes de mala calidad en este estudio, se la ha caracterizado por estar 

relacionada con las condiciones de eutrofización, presencia de pesticidas, contaminación por 

metales pesados y ambientes orgánicamente impactados asociados a actividades humanas 

(Wetzel et al., 2015, Corrales, 2018).  Lobo et al. (2015) situaron a esta especie como 
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moderadamente tolerante a la eutrofización, mientras que en otros artículos es citada como 

tolerante a elevadas concentraciones de nutrientes, y con preferencia ecológica por dichos 

ambientes (Lobo et al. 2010; Faria et al. 2013).  

Los resultados obtenidos muestran también que Amphora pediculus adquiere una importancia 

relevante en relación a la abundancia relativa y frecuencia de ocurrencia en arroyos ubicados en 

cuencas con agricultura intensiva. Esta especie ha sido descripta como típica de aguas eutróficas 

(Kelly & Whitton, 1995) concordando con lo encontrado en este estudio.  

CONCLUSIONES 

La composición específica de la comunidad de diatomeas refleja las condiciones ambientales y 

grado de impacto antrópico de los sitios estudiados, debido a la adaptación diferencial de las 

distintas especies de diatomeas. Los tres índices evaluados mostraron un buen ajuste, por lo que 

se concluye que los índices utilizados en este estudio reflejan de buena manera la calidad del agua 

de los sistemas lóticos de bajo orden, en donde fueron aplicados. El TDI fue el que mejor se ajustó, 

y es el que mejor reflejaría estas condiciones. Esto puede estar dado por una mayor abundancia 

de especies ponderada para cada sitio, como también por la inclusión en dicho índice de la 

ponderación del valor indicativo de cada especie en relación al rango óptimo de preferencias, 

además de la ponderación de la tolerancia a la contaminación para dicha especie. Se desprende 

de esto la importancia de aumentar la clasificación y ponderación de las especies de diatomeas 

presentes en sistemas límnicos del país para lograr índices cada vez más ajustados y con una 

mayor confianza para determinar y predecir la calidad de agua de estos sistemas.  

Las distintas actividades antrópicas llevadas a cabo en las microcuencas estudiadas generan un 

impacto en la comunidad de diatomeas, en donde existen distintas especies relacionadas a los 

distintos usos del suelo.  
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DISCUSIÓN FINAL 

Se visualizó claramente la influencia del uso del suelo y sus efectos sobre la calidad del agua de 

los arroyos analizados. A pesar de las diferencias inherentes encontradas en la físico-química del 

agua asociada a las distintas ecorregiones, se generaron sólidas evidencias de los impactos que 

las distintas actividades antrópicas producen en los sistemas lóticos. Ejemplo de esto es el aumento 

de la concentración de nutrientes y SST en arroyos con presencia de cultivos en sus cuencas, y la 

disminución de la conductividad y pH en arroyos de cuencas forestales, en comparación con 

aquellos arroyos que se encuentran en cuencas prístinas. A su vez, a partir de los resultados 

obtenidos en el Capítulo 1 se pudo constatar que las cuencas que sufrieron una mayor degradación 

físico-química del agua son aquellas que presentan un nivel medio de agricultura, lo cual fue 

asociado a la presencia de ganado en dichas cuencas. El efecto de la actividad ganadera sobre 

estos ecosistemas, si bien no fue abarcado en este estudio, es sumamente relevante y es necesario 

incluir su evaluación en futuros trabajos para cuantificar su impacto real sobre estos sistemas.  

Las alteraciones físico-químicas del agua se traducen en alteraciones que pueden sufrir las 

comunidades biológicas que viven en estos ecosistemas, reaccionando de diversas maneras frente 

a distintos tipos de contaminación o disturbios. Ejemplo de esto es el cambio en el número de 

especies presentes en la comunidad, cambios en el número de individuos presentes en cada 

especie (cambios en las especies dominantes), y cambios en el número total de organismos. Sin 

embargo, es difícil establecer una relación simple o lineal entre estos atributos ecológicos de las 

comunidades algales pertenecientes al perifiton y la contaminación del agua, debido a que dichas 

comunidades se encuentran en gran medida influenciadas por factores no relacionados a la calidad 

del agua. Esto hace que su aplicación como bioindicadores deba hacerse de manera cuidadosa. 

Como se ha expuesto en el Capítulo 2, el tipo de sedimento, velocidad de corriente, turbidez y 

nutrientes definirían el potencial para el desarrollo de la biomasa de productores primarios del 

perifiton. Según los modelos utilizados en dicho capítulo para la biomasa total, las variables 

relacionadas a la calidad del agua explicarían aproximadamente el 34% de la variación en la 

biomasa autotrófica. Dentro de los nutrientes se predice una relación positiva entre la biomasa total 

de algas bentónicas y el NO3, mientras que para el PT se predice una relación inversa. Lo anterior 

es contrario a la concepción inicial de que el nutriente limitante para la producción primaria en 

sistemas límnicos es el fósforo. Sin embargo existen evidencia de que tanto el nitrógeno como el 

fósforo podrían ser nutrientes potencialmente limitantes para el desarrollo de biomasa perifítica en 

los ecosistemas lóticos, lo cual estaría influenciado por la historia de modificaciones antrópicas en 

las cuencas (Dodds et al., 2002; Dodds & Smith, 2016). 

Dentro del perifton, la comunidad de diatomeas está compuesta por diversas especies que sufren 

efectos diferenciales frente a factores ambientales, lo que conduce a variaciones diferenciales de 
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la composición específica de la comunidad ante distintos disturbios (Kelly & Whitton, 1995). Los 

índices para evaluar la calidad del agua basados en la composición específica de diatomeas son 

una herramienta aplicada a nivel mundial, con fundamento en estos efectos diferenciales a nivel de 

especies. Los tres índices aplicados en el Capítulo 3 mostraron un buen ajuste, pudiendo 

relacionarse adecuadamente a la calidad de agua de los arroyos. Estos índices pueden superar los 

problemas relacionados a la influencia de factores locales mencionados anteriormente, debido a la 

existencia de distintas especies adaptadas diferencialmente a estos factores, pero que presentan 

una fuerte relación con las variables físico-químicas del agua. Así, el nicho ecológico de un taxón 

estaría determinado por una combinación de estos factores junto con la capacidad competitiva que 

presentan ante diferentes concentraciones de nutrientes (Kelly & Whitton, 1995). Esto lleva a que 

en distintos arroyos eutrofizados bajo condiciones de contaminación orgánica, puedan existir 

ensambles distintos de especies de diatomeas adaptadas a las condiciones locales de cada arroyo, 

pero todas estarán también adaptadas a vivir en dichas condiciones de contaminación. Por lo tanto, 

debido a la existencia de distintas especies adaptadas diferencialmente a distintos factores, es 

posible encontrar una relación entre la composición específica y la calidad del agua. Lo mismo 

sucede con la estacionalidad. Aunque el clima, especialmente la temperatura, puede tener una gran 

influencia en la estructura de la comunidad, los índices de diatomeas no están sujetos a una 

variación estacional marcada lo que permite que sean aplicables exitosamente durante todo el año 

(Kelly & Whitton, 1995).  

Los resultados permitieron demostrar un gradiente de contaminación reflejado por la composición 

específica y la dominancia relativa de determinadas especies en distintos ambientes. Este gradiente 

se caracterizó por la dominancia de especies con altas preferencias por condiciones de bajos 

nutrientes como A. minutissimum y E. sprechmannii, dominantes en arroyos oligotróficos 

pertenecientes a cuencas con cobertura natural y asociados a buena calidad de agua. A su vez se 

encontraron especies asociadas a calidad de agua regular y especies con preferencias por 

condiciones de altas concentraciones nutrientes como N. semirobusta, N. palea, N. amphibia, P. 

frequentissimum, S. nigri y A. pediculus, las cuales se asociaron a condiciones de calidad del agua 

deteriorada y fueron dominantes en arroyos eutróficos e hipereutróficos, pertenecientes a cuencas 

agrícolas. 

De esta manera, el presente estudio presenta evidencias de que las comunidades de diatomeas 

epilíticas reflejan la degradación ambiental del agua asociada a actividades humanas en estos 

sistemas fluviales, especialmente la eutrofización. Se concluye que los índices analizados en este 

estudio, basados en diatomeas como indicadores de calidad de agua, presentan un buen nivel de 

ajuste, y superan los problemas de interpretación debido a la influencia de otros factores como lo 

son las variaciones locales o factores relacionados a la estacionalidad o el clima. La aplicación de 

estos índices de diatomeas puede constituir una herramienta fundamental y de fácil aplicación para 
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el monitoreo de la calidad del agua de arroyos del país. Debido a que las diatomeas presentan alta 

sensibilidad y rápida respuesta ante cambios ambientales, la aplicación de estos índices se podría 

implementar para realizar alertas tempranas de aumentos en la contaminación de determinados 

sistemas, como también serían de gran utilidad para evaluar la evolución ante posibles planes de 

rehabilitación en sistemas contaminados. 
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ANEXOS 

 

Tabla 6 – Clasificación de los arroyos según caterogía de uso dominante en la cuenca, y estado trófico (ET) 

según fósforo total (PT) y nitrógeno total (NT). 

Arroyo Uso dominante ET (PT) ET (NT) 

3A2 Agrícola-forestal M M 

3A3 Agrícola medio M H 

A10 Natural O O 

A4 Natural O O 

B1 Natural M M 

B10 Natural O E 

B11 Agrícola intensivo M M 

B13 Natural M O 

B2 Forestal M M 

C4 Forestal O M 

C5 Natural E E 

C6 Agrícola intensivo M E 

C7 Agrícola-forestal O O 

C8 Agrícola-forestal O O 

D1 Forestal O O 

D2 Natural O O 

D3 Natural M M 

D4 Forestal M M 

EG2 Agrícola-forestal H M 

EG4 Agrícola intensivo E E 

EG6 Agrícola intensivo E E 

EG7 Agrícola-forestal H H 

F2 Agrícola-forestal H E 

F6 Forestal M E 

F8 Forestal M M 

LP2 Natural E E 

LP5 Forestal M M 

LP6 Natural M M 

LP9 Natural M E 

M34 Agrícola medio M E 

M35 Agrícola intensivo E E 

M66 Natural E M 

N2 Agrícola intensivo E H 

P1 Agrícola medio M M 

P4 Agrícola medio M M 

PB1 Agrícola intensivo E E 

PB6 Agrícola-forestal M E 

Pd3 Agrícola intensivo H H 

Pd4 Agrícola intensivo M M 

Pd6 Agrícola intensivo H E 
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Pd7 Agrícola intensivo M E 

Pr11 Agrícola medio H E 

Pr2 Agrícola intensivo E E 

Pr3 Agrícola intensivo M E 

Pr5 Agrícola medio M E 

R1 Agrícola-forestal E E 

R2 Forestal M E 

R3 Forestal M O 

R6 Forestal M M 

R7 Forestal M O 

S12 Natural M M 

S13 Natural M E 

S14 Natural O E 

S15 Natural M E 

S16 Natural M E 

S19 Natural M M 

S2 Natural O M 

S3 Natural M M 

S5 Natural E E 

S6 Natural M M 

T1 Natural M O 

T10 Natural O M 

T2 Natural O O 

T3 Natural M O 

T4 Forestal E M 

T5 Forestal E M 

T7 Natural M O 

T8 Natural M O 

T9 Natural O O 

V1 Agrícola medio E E 

V11 Natural M O 

V14 Natural O O 

V15 Natural M O 

V17 Natural E E 

V2 Natural E E 

V3 Natural E E 

V6 Agrícola intensivo E M 

V7 Agrícola medio H E 

X1 Natural H E 

X10 Natural M O 

X11 Natural O E 

X13 Natural E M 

X14 Natural E M 

X2 Natural E M 

X3 Natural E E 

X4 Natural M O 

X5 Natural O O 

X6 Natural M O 
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X8 Natural M O 

X9 Natural M O 

Y3 Natural M E 

Y5 Agrícola medio E E 

 

Tabla 7 – Máxima biomasa perífitica total por arroyo, y de de cianbacterias, algas verdes y diatomeas. 

  Biomasa total (µg/cm²) Cianobacterias (µg/cm²) Algas verdes (µg/cm²) Diatomeas (µg/cm²) 

3A2 7.01 0.84 4.7 1.47 

3A3 4.01 1.68 0 2.33 

A10 4.12 0 4.12 0 

A4 2.45 1.62 0.59 0.24 

B1 1.26 0.75 0 0.51 

B10 5.61 0.58 0 5.03 

B11 1.9 1.19 0.14 0.57 

B13 2.42 1.24 0 1.18 

B2 4.17 0.99 1.05 2.13 

C4 3.16 2.03 0 1.13 

C5 2.18 0.25 0 1.93 

C6 2.11 1.32 0.14 0.65 

C7 5.29 4.65 0 0.64 

C8 5.29 3.03 0 2.26 

D1 2.11 1.11 0.31 0.69 

D2 2.22 0.1 2.06 0.06 

D3 3.19 0.34 0 2.85 

D4 1.23 0.69 0 0.54 

EG2 15.5 0 14.51 0.99 

EG4 14.06 0.05 11.12 2.89 

EG6 3.82 2.11 0 1.71 

EG7 10.61 0.24 8.99 1.38 

F2 3.03 1.74 0 1.29 

F6 5.57 0.93 0 4.64 

F8 4.09 3.56 0 0.53 

Lp2 3.83 0.55 2.36 0.92 

Lp5 3.27 0.22 2.92 0.13 

Lp6 6.81 0.49 6.32 0 

Lp9 1.04 0.7 0.13 0.21 

M34 4.18 3.13 0 1.05 

M35 3.05 0.82 0.2 2.03 

M66 1.98 1.52 0.21 0.25 

N2 8.16 3.63 0 4.53 

P1 4.08 0.43 2.92 0.73 

P4 4.2 0.61 2.13 1.46 

PB1 6.34 0.64 2.55 3.15 

PB6 7.51 4.01 0 3.5 

Pd3 12.04 2.03 0 10.01 

Pd4 3.19 2.02 0 1.17 

Pd6 1.29 0.17 0.18 0.94 



 

83 

Pd7 10.01 3.75 0 6.26 

Pr11 2.07 1.17 0 0.9 

Pr2 2.99 1.71 0 1.28 

Pr3 4.53 0.66 0 3.87 

Pr5 2.78 0.57 1.61 0.6 

R1 0.7 0.44 0 0.26 

R2 2.37 0.49 0 1.88 

R3 4.2 0.67 1.92 1.61 

R6 1.95 1.55 0 0.4 

R7 2.47 0.38 0 2.09 

S12 2.31 0.66 0 1.65 

S13 3.12 1.64 0 1.48 

S14 3.54 0.6 0 2.94 

S15 1.52 0.17 1.35 0 

S16 5.91 3.17 0 2.74 

S19 2.99 0.77 0 2.22 

S2 7.07 0.88 0 6.19 

S3 7.38 0.97 0 6.41 

S5 4.06 2.94 0 1.12 

S6 4.16 2.11 0 2.05 

T1 2.41 1.12 0 1.29 

T10 6.92 2.97 0 3.95 

T2 13.56 0.67 0 12.89 

T3 7.62 0.92 2.18 4.52 

T4 0.58 0.13 0.01 0.44 

T5 11.47 3.79 0 7.68 

T7 7.69 4.52 0 3.17 

T8 3.45 2.07 0 1.38 

T9 11.95 4.35 0 7.6 

V1 0.74 0.07 0.14 0.53 

V11 3.83 1.16 0 2.67 

V14 8.8 0.1 8.25 0.45 

V15 1.14 0.75 0.24 0.15 

V17 3.57 0.74 0 2.83 

V2 2.14 0.2 1.39 0.55 

V3 1.03 0.6 0.05 0.38 

V6 2.01 0.36 0.52 1.13 

V7 1.53 0.25 0 1.28 

X1 4.18 3.24 0 0.94 

X10 9.98 0.85 5.38 3.75 

X11 3.58 1.72 1.48 0.38 

X13 3.94 2.46 0 1.48 

X14 2.52 1.1 0 1.42 

X2 2.22 1.1 0 1.12 

X3 6.13 2.93 0 3.2 

X4 7.97 0.77 0 7.2 

X5 7.12 0 0.76 6.36 

X6 4.01 0.3 0 3.71 
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X8 13.74 1.25 4.69 7.8 

X9 7.7 3.18 0 4.52 

Y3 3.19 0.6 1.96 0.63 

Y5 0.83 0.75 0.01 0.07 

 

 

Tabla 8 – Riqueza específica de diatomeas epilíticas (S), índice de Simpson (D), Equitatividad (E), y valor 

de los índices diatomológicos TWQI, IDP y TDI por arroyo. 

Arroyo S D E TWQI IDP TDI 

3A2 20 0.17 0.30 3.18 2.74 3.10 

A10 21 0.22 0.22 2.43 1.79 2.87 

A4 17 0.26 0.22 3.47 1.81 2.25 

C4 20 0.32 0.15 2.55 1.97 2.64 

C5 20 0.13 0.39 2.64 1.98 3.84 

C6 19 0.14 0.38 2.45 2.14 2.83 

C7 18 0.23 0.24 1.97 2.61 2.94 

D1 17 0.58 0.10 1.29 1.14 2.11 

D2 13 0.21 0.36 1.85 1.49 2.55 

F2 16 0.11 0.55 2.64 2.38 3.80 

F6 9 0.15 0.75 2.83 2.40 2.78 

LP5 18 0.11 0.50 2.91 2.70 4.28 

M34 15 0.13 0.51 2.95 2.16 4.41 

M35 11 0.32 0.28 2.81 1.82 3.47 

N2 18 0.63 0.09 1.85 2.25 4.14 

P1 21 0.23 0.21 2.43 2.12 3.84 

PB1 20 0.25 0.20 3.36 2.50 4.65 

Pd4 32 0.06 0.55 1.92 2.08 3.86 

Pd7 15 0.21 0.32 2.39 2.28 4.22 

Pr3 16 0.36 0.18 1.14 1.13 2.20 

Pr5 15 0.59 0.11 1.66 1.51 2.73 

S6 13 0.36 0.21 2.11 1.95 3.73 

T10 14 0.23 0.31 1.48 1.46 2.41 

T2 13 0.29 0.26 1.18 1.34 1.83 

T3 16 0.53 0.12 1.28 1.15 2.30 

T4 8 0.38 0.33 2.99 2.35 4.08 

T5 17 0.18 0.33 3.01 2.74 3.10 

V1 16 0.18 0.34 3.20 3.50 3.82 

V11 24 0.09 0.45 2.23 1.93 3.26 

V14 25 0.07 0.58 2.96 1.96 2.56 

X5 14 0.29 0.24 1.23 1.22 2.78 
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